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RESUMO

A presente tese aborda a problematica da presenca dos antibiéticos
sulfametoxazol (SMX) e trimetoprima (TMP) em &guas, com foco na andlise da
contribuicdo da fotolise solar desses farmacos e em estratégias de remogéo com a
aplicacao de diferentes catalisadores no processo foto-Fenton sob irradiacéo solar.
Dividida em trés capitulos, cada parte da pesquisa explorou abordagens especificas
para compreender e mitigar a persisténcia desses compostos na matriz aquatica. No
primeiro capitulo, a fotdlise natural dos antibidticos SMX e TMP foi investigada em
amostras coletadas em lagoa de sedimentacao. Os resultados indicaram que a fotdlise
ocorre mais lentamente em pH 7. Experimentos com a adi¢éo de fotossensibilizadores
demonstraram potencializar a fotélise indireta do TMP, enquanto o SMX é mais
suscetivel a fotdlise direta. Embora a exposicdo solar tenha efeitos na fotdlise e
desinfeccdo da matriz, concluiu-se que, devido ao tempo prolongado necessario de
exposicdo solar, processos complementares sdo indispensaveis para uma
degradacdo completa dos antibidticos. O segundo capitulo concentrou-se na
aplicacdo de oOxido de ferro suportado em areia (OFSA) para a degradacdo dos
antibiéticos por meio do processo foto-Fenton. A otimizacdo de parametros,
evidenciou que o OFSA é mais eficiente em pH 3, com uma dose de catalisador e
concentracdo de H202 de 0,5 g L' e 10 mmol L?, respectivamente. O catalisador
demonstrou maior eficiéncia sob radiacédo solar em comparacao com UV artificial, com
aplicacdo em efluente de estacdo de tratamento de esgoto, destacando sua
viabilidade em condicbes ambientais. O terceiro capitulo explorou a aplicacdo de
biocarvdo magnético (BCM) para a remocdo de SMX e TMP na 4gua. O BCM,
sintetizado na presenca de sal de ferro em uma Unica etapa, mostrou alta
magnetizacéo, evidenciando a presenca de ferro em sua composi¢do. O BCM revelou-
se altamente eficiente, removendo os antibiéticos em apenas 20 minutos em pH
proximo ao neutro. A avaliacdo da contribuicdo de diferentes processos na remocao
dos antibiéticos destacou a influéncia principalmente do processo de UV + H:20g,
adsorcdo, Fenton e foto-Fenton, ressaltando a complexidade do processo de
remocdo. A aplicacdo do BCM em &gua de rio e em reator de fluxo, mostrou a
eficiéncia do material para remoc¢éao dos antibiéticos em uma matriz real, sob radiacao
solar. A identificacdo de produtos de degradacédo confirmou a ocorréncia de processo
de degradacdo e ndao somente adsorcdo dos antibidticos. Em geral, os resultados
deste estudo mostraram que processos nhaturais como a fotdlise ndo sao suficientes
para remocdo de antibiéticos das matrizes aquaticas, indicando a necessidade de
métodos complementares para mitigar esse tipo de contaminagao. Os materiais OFSA
e BCM se mostraram promissores, mesmo com suas limitacbes. O OFSA, por
exemplo, foi eficiente em pH 7 em &agua ultrapura, mas em efluente de ETE s6 foi
eficiente em pH 3,0, destacando a importancia do ajuste do pH do meio antes da
aplicacdo do processo. O BCM, foi muito eficaz em pH proximo ao neutro, com rapida
remocao dos antibiéticos e de seus produtos de degradacéao.

Palavras-chave: fotodegradacao; antibiéticos; 6xido de ferro; areia; biocarvéo.



ABSTRACT

This thesis addresses the issue of the presence of the antibiotics sulfamethoxazole
(SMX) and trimethoprim (TMP) in water, focusing on analyzing the contribution of
natural solar photolysis of these drugs and on removal strategies using different
catalysts in the photo-Fenton process under solar irradiation. Divided into three
chapters, each part of the research explored specific approaches to understand and
mitigate the persistence of these compounds in the aquatic matrix. In the first chapter,
the natural photolysis of the antibiotics SMX and TMP was investigated in
sedimentation pond samples. The results indicate that photolysis occurs more slowly
under pH 7. Experiments with the addition of photosensitizers showed the potential to
enhance the indirect photolysis of TMP, whereas SMX is more susceptible to direct
photolysis. Although solar exposure affects photolysis and matrix disinfection, it was
concluded that because of the prolonged exposure time required, complementary
processes are indispensable for complete degradation of the antibiotics. The second
chapter focuses on the application of iron oxide supported on sand (I0SS) for antibiotic
degradation through the photo-Fenton process. Optimization of parameters revealed
that IOSS is most efficient at pH 3, with catalyst dose and H202 concentrations of 0.5
g L't and 10 mmol L%, respectively. The catalyst demonstrated higher efficiency under
natural solar radiation compared to artificial UV, with application in effluent from
sewage treatment plants, highlighting its viability in environmental conditions. The third
chapter explored the application of magnetic biochar (MBC) for SMX and TMP removal
from water. MBC, which was synthesized in the presence of iron salt in a single step,
showed high magnetization, indicating the presence of iron in its composition. MBC
proved highly efficient, removing antibiotics in just 20 min at near-neutral pH.
Evaluation of the contribution of different processes to antibiotic removal highlighted
the influence mainly of the UV + H20:2 process, adsorption, Fenton, and photo-Fenton,
emphasizing the complexity of the removal process. The application of MBC in river
water and in a flow reactor demonstrated the material’s efficiency in removing
antibiotics in a real matrix under natural solar radiation. Identification of degradation
products confirmed the occurrence of degradation processes and not just the
adsorption of antibiotics. Overall, the results showed that natural processes such as
photolysis are not sufficient for antibiotic removal from aquatic matrices, indicating the
need for complementary methods to mitigate this type of contamination. The IOSS and
MBC materials showed promise despite their limitations. For example, 0SS was
efficient at pH 7 in ultrapure water, but in sewage treatment plant effluent, it was only
effective at pH 3.0, highlighting the importance of adjusting the pH of the medium
before process application. MBC was very effective at near-neutral pH, with rapid
removal of antibiotics and their degradation products.

Keywords: photodegradation; antibiotics; iron oxide; sand; biochar.



LISTA DE FIGURAS

Figura 1: Rota de entrada de antibioticos em corpos d'agua............ccceevvevvevevreeerennnns 26
Figura 2: Sistema para estudo de fotllise SOlar..........ccccoviiiiiiiiii i 43
Figura 1.1: Cromatograma da solucdo mista dos antibiéticos contendo 1000 pg L-1
de SMX e de TMP, separados em coluna Luna Omega Polar C18, proporc¢éo da fase
movel de 25/75 (metanol/acido formico 0,1%), vazdo em 0,8 mL min-1, volume de
injecao de 40 pL, e temperatura de 40 °C........oooviiiiiiiiiiiiirer e 49
Figura 1.2: Curva analitica para sulfametoxazol e trimetoprima em agua (A) e efluente
(B) e gréfico de linearidade para os dois antibigticos SMX (C) e TMP
() T PRSP .50
Figura 1.3: Sistema de exposicéo dos vials contendo solucéo dos antibiéticos SMX e
TMP (500 pg L?Y) em agua e efluente durante experimento de fotélise

Figura 1.4: Decaimento da concentracao dos antibiéticos SMX e TMP em agua (A) e
efluente (B) em funcédo da dose de radiacdo acumulada (kJ mol-?). Concentragéo inicial
dos farmacos: 500 g L, pH SEM @JUSEE......c.ueeiieiiiiiieciee e 52
Figura 1.5: Efeito do pH 4,1 (-=-) e pH 7,2 (-m-) no fotolise solar de SMX e TMP (A e
B) em amostras de lagoa de sedimentacédo, espectros de absor¢cdo de SMX e TMP

em funcdo do pH (C e D) e graficos de especiacdo dos antibidticos (E e

Figura 1.6: Comparacao da fotolise de SMX e TMP em 4gua (-e-) e na presenca de
NOs3 (-»-) e AH (-e-) em agua ultrapura. Condicdes: 10 mg Lt de NOs, 143 mg L de
AH, 10 mmol L?! de isopropanol e 500 ug L' de SMX e TMP em pH
T e e ——e e e e e e ———eeee e e ———eeee e e ————eeeeaaa———aeeee e e aa——aaaeeeaaarrees .56
Figura 1.7: Comparacédo da fotolise de SMX e TMP em LS (-e-) e na presenca de
isopropanol (-e-) em LS. Condicdes: 10 mg L de NOz", 143 mg L* de AH, 10 mmol
Lt deisopropanole 500 ugLtde SMX e TMP emPH 7,2......ccceeeeiiuieeeciieececiie e 57
Figura 1.8: Comparacao da fotolise de SMX e TMP em &gua ultrapura (-e-) e em
amostras de LS (-e-). Condi¢des: 10 mg L* de NOsz", 143 mg L de AH, 10 mmol L+
de isopropanol e 500 ygLtde SMXe TMP em pH 7,2........cooovviiiieeciie e 58
Figura 1.9: Variabilidade do fotoperiodo ao longo do ano para diferentes
=T 08 0 =P PPPPRTRP 60



Figura 1.10: Fotoprodutos identificados durante a fotélise do TMP: Estruturas e m/z

dos ions protonados. Condigdes: 500 ugLtde TMP, pH 7,2.......c.voeeviiiveeeiiiieeceiieeea, 61
Figura 1.11: Fotoprodutos identificados durante a fotdlise do SMX: Estruturas e m/z
dos ions protonados. Condigdes: 500 ug Lt de SMX; pH 7,2.....cccvvcvieiieiiieiee e 62

Figura 1.12: Inativacdo de patdgenos em amostras de lagos de sedimentagdo por
irradiacao solar (—e—) € CONtroleS N0 €SCUIO (—®=)...........uuiiiiiiiiiieeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeesennenns 63

Figura 2.1: Aspecto do material durante as etapas de sintese: areia lavada com HCI

(a), areia mais ferro antes do tratamento térmico (b) € OFSA (C)..uveeveviiieieeeeiiiiiineeenn. 70
Figura 2.2: Difratograma do OFSA e dos padrdes de hematita e quartzo................... 75
Figura 2.3: Potencial Zeta em funcéo do pH do catalisador OFSA............cccccevvvvvnnne 76

Figura 2.4: Imagens de MEV e gréaficos EDS da areia pura e do catalisador OFSA
antes e pos 0 uso em 5 Ciclos de fOtO-FENtON...........cevviveeeii e 77
Figura 2.5: Espectros de XPS de O 1s, Si 2p e Fe 2p da areia pura e do OFSA antes
e apoés a aplicacdo No processo foto-FEeNtoN..........cccceeviiiiiiii i 79
Figura 2.6: Efeito da variacdo da dose do OFSA (0,25 g L%(-A-),050gL! (-A-) e
0,75 g L (- A-)) na degradacao dos antibiéticos SMX e TMP. Condigées: 200 ug L+
de TMP e SMX, 5 mmol L?! de H202 radiacio UV e pH
31 0 PSSP RPR .81
Figura 2.7: Efeito da concentracdo de H202 (2,5 mmol L1(- A-), 5,0 mmol L (-A-) e
10,0 mmol L (- A-)) na degradacéo dos antibiéticos SMX e TMP. Condigdes: 200 ug
Lt de TMP e SMX, 05 g L' de catalisador, radiacio UV e pH
31 O RSSO RPR .83
Figura 2.8: Efeito pH inicial (7,0 (-A-), 5,0 (-A-) e 3,0 (-A-)) na degradacédo dos
antibiéticos SMX e TMP. Condicdes: 200 ug L't de TMP e SMX, 0,5 g L! de OFSA,
radiacdo UV e 10 MmOl L2 de H2O2....cccuviiiieeciie et 84
Figura 2.9: Avaliacdo da contribuicdo dos processos de adsor¢éo (- 4 -), fotdlise (- A-
), fotocatélise (- A-), Fenton (- A-), peroxidacao fotoassistida (-e-) e foto-Fenton (-e-)
na degradacdo dos antibidticos SMX e TMP. Condi¢ées: 200 ug Lt de TMP e SMX,
0,5 g L1 de OFSA, radiagdo UV,10 mmol Lt de H202e pH 3,0.......ccceevvieeiieevieenne, 86
Figura 2.10: Efeito da presenca de inibidores de radical HO®* na degradacdo dos
antibioticos SMX e TMP. Experimento em agua (- A-), aguas + isopropanol (-m-) e
adgua + tert-butanol (-»-). (Condigdes: 200 uyg L' de TMP e SMX, 0,5 g L de
catalisador, radiacdo UV,10 mmol L2 de H202€ pH 3,0.......cccceeviviiiiiciieeccee e 87



Figura 2.11: Concentracdo acumulada de 7-hydroxicumarina gerada durante reagao
de foto-Fenton utilizando ARF como catalisador. Condi¢des: 0,5 g L de catalisador,
radiacdo UV,10 mmol Lt de H202 € PH 3,0.....cciuiieiiiiiiciec et 88
Figura 2.12: Porcentagem de degradacdo dos antibidticos SMX (=) e TMP (mm)
utilizando OFSA durante 5 ciclos de processo foto-Fenton. Condi¢des: Condi¢des: 200
ug Lt de TMP e SMX, 0,5 g L de catalisador, radiacdo UV,10 mmol L de H202 e pH

Figura 2.13: Aplicacdo de OFSA em processo foto-Fenton em efluente de ETE
enriquecido com SMX e TMP em diferentes valores de pH. Condi¢cGes: 200 ug L de
TMP e SMX, 0,5 g L de catalisador, radiacdo UV,10 mmol L de H20...................... 90
Figura 2.14: Aplicacdo de OFSA em processo foto-Fenton para degradacdo de SMX
e TMP em efluente fortificado utilizando lampada UV (-e-) e radiagcdo solar (-e-).
Condigdes: 200 ug Lt de TMP e SMX, 0,5 g L de catalisador, radiagdo solar
natura,10 mmol L't de H202 € PH 3,0.......ccoiuiiiiiieiiiiecee et 94
Figura 3.1: Etapas de sintese: precursor moido (a), impregnacdo, precursor mais
KOH e FeCls (b), ap6s secagem (c), BCM apds pirolise (d) e BCM apoés lavagem,
Secagem € PENEITAMENTO (£).....ccuiiiiiuriiieiiee et ee e e e e e e et e e e e e e e e e e b bbb e e ee e 101
Figura 3.2: Reator em fluxo sob radiacdo solar. Retirado de Silva et al.
20 22 SRR 106
Figura 3.3: Padrbes de difracdo de raios-X do BCM (A) e potencial zeta do BCM em
18] glor= To N o [l o] o (= ) TR TP PPPPPPT 109
Figura 3.4: Imagens de MEV do catalisador BCM antes e pds o uso em foto-
=T 01 (0] o TP TR PPP SRR 110
Figura 3.5: Espectros de XPS de C 1s, O 1s, N 1s e Fe 2p do BCM antes e apos a
aplicagc&o N0 ProCesS0 fOLO-FENION. ..........uuiiiiiiiiiiiie e e 111
Figura 3.6: Remocéo de SMX () e TMP (=) em 10 minutos de processo foto-
Fenton, com diferentes doses de BCM e consumo de H20:2 (-e-). Condi¢cOes: SMX e
TMP a200 pg LY, H202a5 MmOl LY € PH 8,0, ..cccuieiciie e 114
Figura 3.7: Comparacao da eficiéncia de remocado de SMX e TMP apos 15 min,
utilizando diferentes processos. Condicdes: SMX e TMP a 200 ug L*, BCM a 0,25 g
L, H202a5mMMOI LT @ PH 8,0, . .uiiciiiiie et e 116
Figura 3.8: Remogdo de SMX (A) e TMP (B) pelo processo de fotdlise (-e-),

peroxidacao fotoassistida (-e-), adsorcéo (-e-), fotocatdlise (-e-), Fenton (-#-) e foto-



Fenton (-e-). Condi¢cbes: SMX e TMP 200 ug L%, BCM 0,25 g L%, H202 5mmol Lt e

Figura 3.9: Cinética de remocao de SMX (A) e TMP (B) para os processos Fenton ()
e foto-Fenton (e). Ajustes aos modelos cinéticos de primeira ordem (linha tracejada) e
modelo BMG (linha continua) s@o representados juntamente com o0s resultados
experimentais correspondentes. Condicdes: SMX e TMP 200 ug L1, BCM 0,25 g L™,
H202 5 MmOl LT @ PH 8,0, ...ttt et st 119
Figura 3.10: Remogao de SMX () e TMP (==) em 20 minutos por processo foto-
Fenton, adsorcdo e foto-Fenton na presenca dos inibidores de radical HO®.
Condi¢bes: SMX e TMP a200 ug L, H202a5mmol Lt e pH8,0........ccccevvveennnnnene, 124
Figura 3.11: Testes de reutilizacdo do BCM para a remoc¢ao simultanea de SMX e
TMP pelos processos de foto-Fenton (mm) e adsorcdo () ao longo de 5 ciclos.
Condigbes: SMX e TMP 200 pg L%, H202 5 mmol L1, BCM 0,25 g L e pH

Figura 3.12: Decaimento da concentracao dos antibiéticos SMX (-e-) e TMP (-e-) em
funcdo da quantidade de energia UV acumulada por litro de agua tratada durante
processo foto-Fenton (A) e em funcdo do tempo durante controle de adsor¢do no
escuro (B). Condicdes: SMX e TMP 200 ug L, H202 5 mmol L1, BCM 0,25 g L e pH

Figura 3.13: Vias de degradacao propostas de SMX por meio do processo de foto-
Fenton usando BCM como catalisador. Condi¢des: SMX 10 mg L%, H202 5 mmol L1,
BCM 0,25 G L2 @ PH 8,0...uuciiiciieeeeeeee ettt eteee e e e et ae e e e e e enaeeesenaeeeeanns 130
Figura 3.14: Vias de degradacao propostas de TMP por meio do processo de foto-
Fenton usando BCM como catalisador. Condi¢ées: TMP 10 mg L, H>O? 5 mmol L,
BCM 0,25 g L2 @ PH 8,0 .uiiiiiiiiiei ettt e e erae e 131



LISTA DE TABELAS

Tabela 1: Dados de ocorréncia dos antibioticos SMX e TMP em matrizes aquaticas,

M IfErENTES PAISES....cii i ittt e e e e e e ae e e e e annees 28
Tabela 2: Propriedades fisico-quimicas do SMX e TMP.........ccccociiiiiiiiiiiieeieeeeeeeeeeee, 30
Tabela 1.1: Parametros variados durante a etapa de otimizacdo do método de
guantificacao dos antibiéticos SMX e TMP em HPLC/DAD..........c.coovvivviviveeieiiieniinnnnns 45

Tabela 1.2: Parametros analiticos: limite de deteccdo (LD) e quantificacdo (LQ),
coeficiente de correlacgéo (r), faixa linear e equacao da reta para SMX e TMP em agua
U1 =T o1V VRSP PPRPPPP 50
Tabela 1.3: Parametros cinéticos para a fotélise solar de SMX e TMP em pH 7.2 em
agua ultrapura, e amostras de LS, e na presenca de NOz, AH e
K5{0] o1 ] o =T g (o ] PO PP PPPPPPPPPPN 55
Tabela 2.1: Composi¢cao quimica determinada por analise de FRX da areia lavada,
antes da sintese, e da areia ap0s suporte de ferro (OFSA)..........ccooviiiiviiiiviieiieeeiiiinns 75
Tabela 2.2: Porcentagem atébmica de elementos na areia pura e no OFSA antes e
apoés aplicag@o N0 Processo fOtO-FENTON...........ceeiiiiiiiiiie e 80
Tabela 2.3: Parametros cinéticos para a degradacdo de SMX e TMP em pH 3.0 em
agua ultrapura, e efluente de ETE por processo foto-Fenton..............cccccceeeviiiieeenennn. 91
Tabela 3.1: Porcentagem atdmica de elementos no BCM antes e apés aplicagdo no
ProCESSO TOLO-FENTON. .. ..ottt 113
Tabela 3.2: Resultados das analises de area especifica, morfologia de poros e analise
por magnetémetro de amostra vibrante para 0 MAC..............oiiiiiiiii i, 113
Tabela 3.3: Parametros de ajuste (constante de velocidade de primeira ordem (k),
decaimento inicial de remo¢do do modelo BMG (1/m) e capacidade maxima de
remocéo (1/b), e coeficiente de correlagcdo (R?)) obtidos nos processos Fenton e foto-
Fenton para SMX € TIMP... ... e e anaas 119
Tabela 3.4: Comparacdo de alguns materiais aplicados como catalisadores em

processos foto-Fenton e Fenton para a remocéao de SMX e TMP da agua................ 123



LISTA DE ABREVIATURAS E SIMBOLOS

ANVISA Agéncia Nacional de Vigilancia Sanitaria

OMS Organizagdo Mundial de Saude

DDD Dose diaria definida

ETE Estacao de Tratamento de Esgoto

EU Unido Europeia

TMP Trimetoprima

SMX Sulfametoxazol

POA Processos Oxidativos Avancados

CONAMA  Conselho Nacional do Meio Ambiente

UASB Upflow Anaerobic Sludge Blanket (Manta de Lodo de Fluxo Ascendente)
DBO Demanda Bioquimica de Oxigénio

DQO Demanda Quimica de Oxigénio

ERO Espécie Reativa de Oxigénio

MOD Matéria Organica Dissolvida

LS Lagoa de Sedimentacgao

DAD Diode Array Detector (Detector de Arranjo de Diodo)
DRX Difratometria de raios X

EDS Espectroscopia de raios X por energia dispersiva
Eg Energia de banda proibida

LD Limite de deteccao

LQ Limite de quantificacao

uv Ultravioleta

Vis Visivel

COD Carbono Organico Dissolvido

OFSA Oxido de Ferro Suportado em Areia

BCM Biocarvao Magnético

Kow Coeficiente de particdo octanol-agua

Sw Solubilidade em agua

Kk Constante cinética

FRX Fluorescéncia de raio X



HPLC High-performance Liquid Chromatography (Cromatografia Liquida de
Alta Eficiéncia)

XPS X-Ray Photoelectron Spectroscopy (Espectroscopia de fotoelétrons
excitados por raios X)

LC-MS/MS Cromatografia Liquida acoplada a espectrébmetro de massas em modo

tandem



SUMARIO

INTRODUGAQO GERAL ..ottt ettt 25
Uso e destinos dos antibioticos no ambiente...........cccci, 25
Antibioticos sulfametoxazol (SMX) e trimetoprima (TMP)........ccooiiiiiiieeiiiiiieeeiiiinenn 26
Impacto da presenca de antibiéticos no ambiente aqUALICO ..............cccevveeeeeriinnnnnn.. 30

Processo Fenton como processo complementar para remocado de antibiéticos

(0 > ST = N P 31
Materiais usados como catalisadores em processo foto-Fenton heterogéneo ......... 33
OBJIETIVO GERAL ...ttt e ettt s e e e e e e e e e e eeeeenees 36

CAPITULO 1: CONTRIBUICAO DA FOTOLISE SOLAR NA DEGRADACAO DOS
ANTIBIOTICOS SMX E TMP EM AMOSTRAS DE LAGOA DE SEDIMENTAGCAO ..37

1.1 INTRODUGAO . ...ttt 38
1.11 Sistemas de lagoas aplicados em ETE.........c.ooooiiiiiiiiiiiii e 38
1.1.2  Processo de fotOlise Solar........coooviiiiiiiiiiiiiii e 39
1.2 OBUIETIVOS ..o e e e s 41
1.3 MATERIAIS E METODOS ...ttt 41
131 REAG ENTES ... i e 41
1.3.2 Coleta das amostras dalagoa de sedimentacao (LS)...........cccevvvnnnnnne. 41
1.3.3 Experimentos de fotOliSe SOlar .........uuuuuiiiiiiiiic e 42
1.3.3.1 Efeito do pH NA fOOlISE ........uvviiiiiiiiiiiiiiiiiiiiiee e 44
1.3.3.2 Efeito de nitrato, &cido humico, fotélise indireta e da matriz ...................... 44
1.3.4  MEtod0OS @NaAlitiCOS ...uuuuuuiiiiiii i 44
1.3.4.1 Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia - HPLC ............cccccoeiiiivvviiinneenn, 44
1.3.4.2 Cromatografia Liquida Acoplada a Espectrometria de Massas - LC-MS/MS..

.................................................................................................................. 46
1.3.4.3 Avaliacao da deSINfECCAOD .......cuuuuiieiiiiiiiie et 48
1.4 RESULTADOS E DISCUSSAOQ .......coiiiiieeieeiece et ee e ete e anen 48
1.4.1 MEtod0oS CromatOgrafiCOS ..uuuiiiiieiiiii e ee e e e e e e e e eenees 48
1.4.2 Ensaios preliminares de fotolise solar..........ccccoeeeiiiii i, 51
1.4.3 Efeito do pH Na fotOliSe ....oovveniiiie e 52
1.4.4 Influéncia do nitrato, acido humico, fotélise indireta e da matriz ........ 55

1.4.5 PRODUTOS DE FOTOLISE SOLAR DOS ANTIBIOTICOS.........ccocuvane.e 60



146  DESINFECCAO ......oii ittt 63
1.5 (076N (o] I U 17X TR 64
CAPITULO 2: PROCESSO FOTO-FENTON PARA DEGRADACAO DE SMX E TMP
EM EFLUENTE DE ETE UTILIZANDO OXIDO DE FERRO SUPORTADO EM AREIA

COMO CATALISADOR. ..ottt e e e e e et e e et e e e aanaees 66
2.1 INTRODUGAO . ......oiiiieecee ettt sre et ete e enee e 67
2.2 OBUIETIVOS ..ottt et e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e e 68
2.3 MATERIAIS E METODOS .....cooiuiiiiiieieiteiete ettt 68
231 REAGENTES ... e 68
2.3.2 Preparo de catalisador de 6xido de ferro suportado em areia ............. 69
2.3.3  Caracterizacdo do catalisador OFSA........ccooeiiiiiiiiie e, 70
2.3.4  Experimentos de degradacéo por processo foto-Fenton ..................... 71
2.3.4.1 Efeito da dose do catalisador, concentragéo de H2O2 e do pH .................. 71
2.3.4.2 Experimentos de reuso do catalisador de OFSA ..........ccooiiiiiiiiiieiiiieeeennnn, 72
2.3.4.3 Efeito da inibicdo do radical HO® ...........ccooiiiiiii e 72
2.3.4.4 Aplicacdo em efluente de ETE e foto-Fenton solar...........cccooeevvviiiiiieenennns 72
2.3.5  ANAlISES QUIMICAS....ccii ittt ettt a e e e e e e e e e e 73

2.3.5.1 Quantificagéo de radicais HO*® gerados durante o processo foto-Fenton com

O S A et e et raaaaaaas 73
2.3.5.2 Determinacéao de peroxido de hidrogénio residual..............ccocoevviiiiiieennnnns 74
2.3.5.3 Determinacao de ferro solivel total ...............eeeiiiiiiiiiiiiiiiiiie 74
2.3.5.4 Quantificagdo dos antibidticos por HPLC-DAD-UV .........ccccceeiiiiiiiieeeieeenee, 74
2.4 RESULTADOS E DISCUSSAOQ .......coocoiiiieieeeece s anen 75
A R OF - 1 - (o4 (=] £ 2= Lo o 1= S 75
24.2 Experimentos de degradagaio ............uuuiiiiiiiiiiiiiiieiiiii e 81
2.4.2.1 Efeito da dose do catalisador, concentracdo de H>O2 e do pH .................. 81

2.4.2.2 Efeito da inibicdo do radical HO® e sua geragao durante processo foto-

FENTON .. 86
2.4.2.3 Estudo de reuso e estabilidade do OFSA .........ooviiiiiiiiiiiiiii 88
2.4.2.4 Aplicagédo do catalisador em efluente da ETE de Araraquara e foto-Fenton

2.5 CONCLUSAOD ..ottt 94



CAPITULO 3: BIOCARVAO MAGNETICO COMO CATALISADOR EM PROCESSO

FOTO-FENTON PARA REMOCAO DE SMXE TMP DE AGUA ......cccovceveeeereae 96
3.1 INTRODUGAO . ......ooieieeee ettt ettt ettt sttt aa e e 97
3.2 OBUIETIVOS ...ttt a e e e e e e 100
3.3 MATERIAS E METODOS ......ouiiiiiiiirieieie e 100
3.3.1 REAG ENTES ...t 100
3.3.2 Sintese do biocarvdo magnético (BCM).......ccoovviiiiiiiiiiiiiiieeeiie e 101
3.3.3  Caracterizagdo do catalisador BCM ........ccoooovviiiiiiiiiiiiiiii e 102
3.3.4  Aplicagédo de catalisador bcm em processo foto-Fenton.................... 103
3.3.4.1 Avaliacdo da contribuicdo de diferentes processos na remocdo de SMX e

TMP usando BCM e estudo da CiNEtICO. ..........ceeeeiiiiiiiiiiiiiiiiieie e 104
3.3.4.2 Efeito da inibigdo do radical HO® ............ccoooiiiiiiiiiiiiii e 104
3.3.4.3 Experimentos de reuso do catalisador de OFSA .........coccoiiiiiiriiiiiiieeeeeens 105
3.3.4.4 Aplicacdo do BCM em agua superficial utilizando sistema de reator de fluxo

SOD radiaCa0 SOIAr ........vuiiieieiei e 105
3.3.5  ANAIISES QUIMICAS ...iiiieeeiieiiieeiiit et 107
3.3.5.1 Determinacao de peréxido de hidrogénio residual................ccceevvvvvvrrnnnne 107
3.3.5.2 Determinacao de ferro SOIUVEl ..........cccoovvieiiiiiiiiiiiicc e 107
3.3.5.3 Quantificacdo dos antibidticos por HPLC-UV ............ccoviiiiiiiiiiiiiiee e 107
3.3.5.4 Identificacdo dos produtos de degradacdo por Cromatografia Liquida de

Ultraeficiéncia Acoplada a Espectrometria de Massas (LC-MS/MS)........ 108
3.4 RESULTADOS E DISCUSSAO ..o 109
34.1 (00T = (o] (=T g 4= Vo] 0 =1 SRR 109
3.4.2 Aplicacédo de catalisador bcm em processo foto-Fenton.................... 114
3.4.2.1 Efeito da dosSe de BCM........ouiiiiiiiiiiiie e e e e e e e e e eeenes 114
3.4.2.2 Avaliacédo da contribuicdo de diferentes processos na remocdo de SMX e

TMP usando BCM e eStudo CINELICO. ......uuiiiiiiieeeeieieeeceiiiiee e 115
3.4.2.3 Efeito da inibicdo do radical HO® ..........ccoovviiiiiiiii e 124
3.4.2.4 Estudo de reuso d0 BCM........coouuiiiiiiiiiiiiieeeeeeeeeees e 125
3.4.2.5 Aplicagdo do BCM em agua superficial utilizando sistema de reator de fluxo

SOD radiaCa0 SOIAT .......eeiiieeei e 127
3.4.2.6 Produtos de degradacGaio ............coeuuuuiiiieiiiiiiiiee e 128
3.5 CONCLUSAOD ...ttt 132



CONCLUSAO GERAL ..ottt 133

PERSPECTIVAS ..ottt ettt ettt ettt eae et ea e e e aneareere e 136
] o = N 1T 137
APENDICE A — DADOS DE CARACTERIZACAO DO LAGOA DE SEDIMENTACAO
E EFLUENTE DA ETE DE ARARAQUARA. ......oooiiiieee et 156
APENDICE B — DADOS SOBRE OS PRODUTOS DE SMX E TMP DETECTADOS
DURANTE FOTOLISE SOLAR. ....ooouiiieeeeeeeeeeeeeeeee ettt ene e 157

APENDICE C - RESULTADOS DE XPS DOS ESPECTROS DECONVOLUIDOS DE
ALTA RESOLUGCAO C 1s, N 1s, O 1s E Fe 2ps2 PARA OFSA e BCM ANTES E
DEPOIS DE APLICACOES NO PROCESSO FOTO-FENTON. .....cccocoveuveieenene 158
APENDICE D — CROMATOGRAMA E ESPECTROS ESI(+)MS E DADOS SOBRE
OS PRODUTOS DE SMX E TMP DETECTADOS DURANTE PROCESSO FOTO-
FENTON COM BCM. ...ttt 160



INTRODUCAO GERAL

Uso e destinos dos antibiéticos no ambiente

No Brasil, a industria farmacéutica faturou R$ 131,2 bilhdes em 2022,
impulsionada pela comercializagdo de medicamentos (ANVISA, 2022). Dentre esses
produtos, estdo os antibidticos, agentes antimicrobianos naturais ou sintéticos, com
capacidade de matar ou inibir o crescimento de bactérias e outros microrganismos
(Kovalakova et al., 2020).

De acordo com a Organizacao Mundial de Saude (OMS), o Brasil configura um
dos maiores consumidores globais de antibiéticos (WHO, 2018). S6 no ano de 2016,
0 pais atingiu a marca de 2.225 toneladas de antibidticos utilizados, consolidando-se
como o principal consumidor mundial desses agentes terapéuticos em termos
absolutos, com uma dose diaria definida (DDD) de 1.724 milhdes (WHO, 2018). Esses
farmacos sdo usados ndo apenas no tratamento de infeccbes na medicina humana,
mas também na medicina veterinaria e na promocéo do crescimento e prevencao de
doencas na pecuaria (Kovalakova et al., 2020; Starling et al., 2019).

Globalmente, esses medicamentos também estdo entre os mais consumidos.
Conforme um estudo conduzido por Klein et al. (2018), entre os anos 2000 e 2015, o
consumo mundial de antibiéticos aumentou em impressionantes 65% e, a menos que
politicas significativas sejam implementadas, estima-se que o consumo global de
antibioticos crescerd em mais 15% até o ano de 2030.

O uso indiscriminado de antibiéticos tem consequéncias diretas em sua
presenca no ambiente aquatico, agravada pela limitada capacidade metabdlica dos
seres humanos, (Guo et al., 2017), ineficiéncia das Estacdes de Tratamento de
Esgotos (ETE) em remover esses compostos, juntamente com a descarga de esgoto
nao tratado em corpos d'agua e o descarte inadequado de medicamentos (Starling et
al., 2019).

Os residuos provenientes desses medicamentos, sejam eles oriundos da
industria farmacéutica, da pecuaria, de esgotos domeésticos ou hospitalares, como
ilustrado na Figura 1, frequentemente acabam alcancando as ETE. Entretanto, essas
estacOoes nem sempre s&o capazes de efetuar a remocdo completa desses

compostos, pois em sua maioria, 0s processos usados nessas estacoes sao aplicados
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para remocdo de macropoluentes como os soélidos suspensos, matéria organica,
nitrogénio e fosforo. Dessa forma, os antibidticos persistem no efluente tratado e séo
liberados nos corpos d’agua receptores (de llurdoz et al., 2022; Gao et al., 2022;
Hernandez et al., 2019; Khasawneh; Palaniandy, 2021).

: I

R S0 ™ = -, 43

= i -
:1: 1 0000 = E ®
Agropecuaria Medicina Industria farmacéutica  Esgoto urbano Hospitais
veterjnaria \

ETE

- Corpos d'agua

N

Figura 1: Rota de entrada de antibiéticos em corpos d'agua.

Fonte: retirado de Lima; Jesus e Nogueira, (2024).

Diversos trabalhos jA documentaram a presenca de antibioticos em diferentes
matrizes aquaticas ao redor do mundo, inclusive no Brasil (Arsand et al., 2020;
Badmus et al., 2018; Bianco et al., 2022; Boger et al.,, 2021; Fekadu et al., 2019;
Montagner et al., 2019; Voigt et al., 2020; Zraunig et al., 2019). Um trabalho recente
do grupo, revisou a ocorréncia desses farmacos em matrizes aquéticas no Brasil, e
mostrou a presenca de 23 antibioticos em aguas superficiais, efluente hospitalar e das

ETE, agua potavel e do mar (Lima et al., 2024).

Antibiéticos sulfametoxazol (SMX) e trimetoprima (TMP)

Entre os antibioticos encontrados em matrizes aquaticas no Brasil, 0 SMX foi 0

mais relatado e o encontrado em maior concentracdo em aguas superficiais (>7000
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ng L) (Gomes et al., 2022; Lima et al., 2024). O SMX é um antibiético do grupo das
sulfonamidas, drogas antimicrobianas de amplo espectro. Esse composto €
comumente utilizado na medicina humana, porém devido ao aumento da resisténcia
bacteriana ao SMX, o seu uso combinado com o antibiético TMP passou a ser mais
usual (Prasannamedha; Kumar, 2020).

A combinacdo de SMX-TMP da origem ao farmaco chamado Cotrimoxazol,
também conhecido como Bactrim. Juntos esses antibidticos agem de forma sinérgica,
interrompendo a sintese do acido folico, necessario para o crescimento bacteriano, e
consequentemente combatendo a infecgéo bacteriana (Caron et al., 2017; Masters et
al., 2003). Um dos problemas da utilizacdo do Cotrimoxazol € que cerca de 10-30%
do que é ingerido desse farmaco é excretado do corpo humano de forma inalterada
chegando até as ETE, e posteriormente aos corpos d’agua (Gao et al., 2022;
Hernandez et al., 2019; Masters et al., 2003).

Como mostrado na Tabela 1, o SMX e o TMP ja foram encontrados em diversos
paises em concentracdes que variam de 4 até 53828 ng L* e de 7 até 11383 ng L,
respectivamente. No Brasil o SMX foi encontrado até mesmo em agua potavel em
concentragdo de 12,5 ng L.

As concentracbes dos antibidticos presentes no ambiente aquatico no Brasil
tendem a ser superiores as registradas em paises como Alemanha, Franca e
Espanha, ficando apenas atras das concentracdes observadas no Quénia e em Gana.
Essa disparidade pode ser atribuida a diversos fatores, sendo um dos mais
importantes a taxa de esgoto coletado e tratado.

No Brasil, apenas 55,8% da populacao possui acesso a coleta de esgoto (SNIS,
2023) e de acordo com dados divulgados pelas Nac¢des Unidas, apenas 43% das
aguas residuéarias domésticas no Brasil sdo tratadas com seguranca, contrastando
com os valores de 11% e 12% no Quénia e Gana, respectivamente. Em contrapartida,
na Europa, a maioria dos paises registra uma porcentagem superior a 70% (UN, 2021)

A insuficiéncia na coleta de esgoto contribui diretamente para o lancamento
de farmacos no ambiente aquatico, pois embora os processos aplicados nas ETE néo
removam totalmente estas substancias, tém a capacidade de reduzir a concentragao

antes da descarga nas aguas superficiais.
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Tabela 1: Dados de ocorréncia dos antibiéticos SMX e TMP em matrizes aquéticas.

Concentragdo maxima (ng L™?)

Matriz Pais Referéncia
SMX TMP
Efluente de ETE 1100 400 Alemanha Voigt et al. (2020)
Agua Superficial 47,5 17,8 Alemanha Fisch et al. (2017)
Agua Superficial 42,6 ni Alemanha Kotke et al. (2019)
Agua Superficial 64 ni
Alemanha Maier et al. (2015)
Efluente de ETE 510 ni
Agua superficial 7112,44 ni Brasil Gomes et al. (2022)
Agua superficial 2420 60 Brasil Sabino et al. (2021)
Agua superficial 1800 ni Brasil Boger et al. (2021)
Agua potéavel 12,5 ni Brasil Bianco et al. (2022)
Agua superficial 184 84 Brasil Arsand et al. (2020)
Agua Superficial 467 ni Brasil Monteiro et al. (2016)
Agua Superficial 9,91 322,98 Brasil Rodrigues et al. (2014)
Efluente de ETE 1520 139 Espanha Afonso-Olivares et al. (2017)
Efluente de ETE 10 7 Espanha Collado et al. (2014)
Agua Superficial 33 151 Espanha Gracia-Lor et al. (2011)
Agua Superficial 78,38 33,53
Espanha Lépez-Serna et al. (2010)
Efluente de ETE 140,48 65,92
Agua Superficial 1435 254 Franca Tuc Dinh et al. (2011)
Agua Superficial 15,5 25,8 Franca Tlili et al. (2016)
Efluente de ETE 50 20 Franca Zraunig et al. (2019)
Agua Superficial 2861 820 Gana Azanu et al. (2018)
Agua Superficial 4 183
Inglaterra  Kasprzyk-Hordern et al. (2009)
Efluente de ETE 44 1218
Efluente de ETE 185 39 Italia Al Aukidy et al. (2012)
Agua Superficial 53828 11383 Quénia Fekadu et al. (2019)
Agua Superficial 13765 2650
Quénia Ngumba et al. (2016)
Efluente de ETE 3336 66

ni = ndo informado
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A remocao dos antibidticos nas ETE, que aplicam processos biolégicos, pode
ocorrer por hidrolise, fotdlise, adsorcéo e biodegradacao, sendo esses dois ultimos os
mais relevantes na remocéao dos farmacos.

Na adsorcdo os antibiéticos ficam retidos no lodo gerado na ETE. Esse é um
processo fortemente influenciado pelas propriedades do lodo, uma vez que a
presenca de grupos funcionais nessa matriz pode facilitar a interacdo com o0s
compostos. Além disso, as condicdes operacionais, como pH, temperatura e tempo
de reten¢édo do lodo, desempenham um papel crucial na eficiéncia da adsorgéo. A
estrutura dos antibiéticos também é um fator determinante, pois antibiéticos com
diferentes estruturas apresentam diferentes caracteristicas fisico-quimicas,
resultando em diferentes afinidades e interagdes com o lodo. Em funcédo do pH, esses
compostos podem estar na sua espécie neutra, catibnica ou anibnica, influenciando
na interacao eletrostatica entre o composto e o lodo. O coeficiente de particdo octanol-
agua (Kow) também é outro fator que influencia na adsor¢éo. Valores de Kow menores
que 2,5 entre 2,5 e 4 e maiores que 4 indicam composto com baixa, média e alta
capacidade de adsorcéo (Zhu et al., 2021).

A biodegradacgéo ocorre por meio de microrganismos que podem transformar
0S compostos quimicos em produtos mais simples e menos toxicos. Em ETE com
presenca de lodo, a biodegradac¢éo pode ser considerado um processo complementar
a adsorcédo, uma vez que a eficiéncia da biodegradacdo depende da retencédo do
composto no lodo. O processo de biodegradacdo ocorre quando microrganismos
convertem os compostos em produtos mais simples e menos téxicos. Considerado o
mecanismo responsavel pela maior remocao dos compostos organicos nas ETE, a
biodegradacéao ocorre principalmente em compostos retidos no lodo de esgoto o que
proporciona mais tempo para a degradacdo microbiana, que é lenta. Compostos
hidrofilicos podem escapar da ETE sem biodegradacdo pois permanecem na fase
aquosa onde ha menor presenca de microrganismos (Tiwari et al., 2017).

Quando usados combinados, os antibiéticos SMX e TMP podem ser
excretados e descartados juntos, porém podem ter destinos totalmente diferentes no
ambiente. Conforme mostrado na Tabela 2, esses farmacos possuem caracteristicas
diferentes que como mencionado acima, podem influenciar os processos de remogao

na ETE. Conforme destacado por Reis et al. (2020), o SMX é suscetivel a fotdlise,
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bem como pode ser biodegradado por bactérias existentes em lodo ativado, enquanto
o TMP demonstra resisténcia a biodegradacdo em lodo e € menos suscetivel a fotolise
gue o SMX. Esse é um exemplo de como a remocédo desses antibioticos do efluente
é influenciada pelo processo adotado na ETE, além de outros fatores bidticos como a
diversidade microbiana, e abiéticos como, pH do meio, temperatura e tempo de

residéncia na ETE.

Tabela 2: Propriedades fisico-quimicas do SMX e TMP.

Antibiético Sulfametoxazol Trimetoprima
Formula molecular C10H11N303S C14H18N4O3
Estrutura molecular

M N
Massa molar (g mol?) 253,05 290,14
Sw (mg L?) 6102 400°
pKa pKai: 1,8; pKa2:5,6 © pKai: 3,2; pKaz: 6,7°
log Kow 0,892 0,91°

ahttps://pubchem.ncbi.nlm.nih.gov/compound/Sulfamethoxazole#section=LogP  (acessado em 01.04.2023);
Phttps://pubchem.ncbi.nlm.nih.gov/compound/Trimethoprim#section=LogP (acessado em 01.04.2023); ¢ (Qiang;
Adams, 2004)

Impacto da presenca de antibioticos no ambiente aquatico

Tanto o SMX como o TMP foram incluidos em 2020 na lista de vigilancia da
Unido Europeia, que monitora substancias que podem representar risco significativo
para 0 ambiente aquatico (UE, 2020). A preocupacdo com a presenca desses
compostos em corpos d’agua esta baseada nos efeitos nocivos que esses farmacos
podem desencadear em espécies ndo-alvos. Dentre eles, destacam-se a inibicdo de
fotossintese em algumas algas, alterac6es em cianobactérias, altera¢des no ciclo de
nitrogénio e na metanogénese em alguns micro-organismos (Kovalakova et al., 2020;
Prasannamedha; Kumar, 2020).

Além disso, a presenca de antimicrobianos no ambiente mesmo em
concentragées baixas, da ordem de ng L™, contribui para a disseminacéo de bactérias
e genes resistentes aos antibidticos, resultado da adaptacdo e desenvolvimento do

microrganismo na presenca desses farmacos. A formac@o de superbactérias e a
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propagacdo de genes resistentes sdo questdes de saude publica de extrema
gravidade, pois pode acarretar resisténcia a multiplos antibioticos. Além disso, o0s
genes resistentes tém o potencial de serem transferidos entre diferentes cepas
bacterianas, comprometendo o tratamento de diversas doencas (Grenni et al., 2018;
Uddin et al., 2021).

A Organizacdo Mundial de Saude destaca que o0 desenvolvimento de
patdgenos resistentes representa uma ameaca profunda a satde humana, uma vez
gue leva a tratamentos mais longos, internacdes prolongadas, custos mais altos de
tratamento e aumento da chance de infec¢bes hospitalares (WHO, 2015). Na sua
recente revisdo Uddin et al. (2021), destacaram que a resisténcia antimicrobiana
representa um problema de saude publica, com cerca de 70% das bactérias
demonstrando resisténcia a pelo menos um antibiético. Essas bactérias estédo
associadas a mais de 2,8 milhdes de infecgbes que surgem anualmente nos Estados
Unidos, resultando em aproximadamente 35.000 mortes no pais. Além disso, na india,
a situacdo € ainda mais grave, com uma crianca perdendo a vida a cada 9 minutos
devido a essas infecgdes.

Nesse contexto, as ETE possuem um papel importante, pois além de
receptores de diversos farmacos, também podem ser potenciais locais de reproducéo
e fontes pontuais para disseminacdo de bactérias e genes resistentes aos antibiéticos
(Guo et al., 2017). Assim, é urgentemente necessaria a busca por intervencdes que
diminuam o descarte de antibiéticos em matrizes aquaticas para mitigar o

desenvolvimento da resisténcia bacteriana a esses medicamentos.

Processo Fenton como processo complementar para remoc¢édo de antibioticos
das ETE

Vérios processos ja foram estudados para remover SMX e TMP e outros
compostos organicos da agua, incluindo adsorcéo (Sousa et al., 2022), separagao por
membrana (Song et al., 2023), tratamento biolégico (Ozel Duygan et al., 2021) e
processo de oxidacao avancada (Serna-Galvis et al., 2019). Os processos biolégicos
séo considerados lentos e proporcionam baixa remocéo de SMX e TMP (Liu, Q. et al.,

2018). A adsorcdo € um processo considerado simples e eficiente. Porém, os altos
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custos de processos térmicos ou quimicos para a regeneracdo de adsorventes
saturados/contaminados contrabalangam com suas vantagens (Salvador et al., 2015),
enguanto a separagcdo por membrana € eficiente, mas propensa a problemas de
incrustacao, afetando sua estabilidade e eficiéncia (Bokhary et al., 2018).

Na busca por métodos mais eficientes para remoc¢do dos contaminantes
organicos das matrizes aquosas, 0s Processos Oxidativos Avancados (POA) se
mostram relevantes pois sdo processos baseados na geracdo do radical hidroxila
(HO*®), uma espécie altamente reativa, de alto potencial padrdo de reducao (E° = 2,8
V) e nao seletiva, capaz de degradar contaminantes organicos de alta resisténcia
(Nogueira et al., 2007) e em alguns casos promover a desinfec¢cdo da matriz tratada
(Garcia et al., 2018).

Existem diversos POA, entre eles o processo Fenton, onde o radical hidroxila
é gerado pela reacdo entre H202 e Fe?*, que é inicialmente oxidado a Fe3* (Equacéo
1) e depois regenerado pela reducéo do Fe3* (Equacdo 2). A etapa de regeneracao
do Fe?* é a mais lenta e limitante do processo, assim é comum a combinacgéo do
processo Fenton com radiacdo UV/Vis (processo foto-Fenton). A presenca de
radiacéo induz a um processo de transferéncia de carga do ligante para o metal pela
fotélise de complexos de Fe(lll), gerando ions ferrosos (Equacéo 3). O Fe?* gerado
reage com o H202 promovendo um ciclo continuo de geragdo de radicais hidroxila.
Além disso a presenca de luz ainda pode induzir a fotdlise do H202, gerando ainda
mais HO* (Equacéao 4) (Bokare; Choi, 2014; Nogueira et al., 2007).

Fe?* + H02 — Fe¥* + HO®* + HO' (k = 63 - 76 M1 s77) (1)
Fe* + H202 — Fe?* + HOz* + H* (k= 0,001 — 0,01 M1 577 2)
Fe(OH)?* + hv— Fe?* + HO® 3)
H202 + hy — 2HO® (4)

O processo Fenton é considerado um dos POA com melhor custo-beneficio,
mais eficazes e adequados para a degradacdo de contaminantes organicos (Zhang et
al., 2019). Porém sua aplicacdo em larga escala € dificultada principalmente pela faixa
de pH ideal de trabalho, que deve ser em torno de 3, pois em valores de pH maiores

ocorre a precipitacdo de Fe(lll) na forma de hidréxidos, diminuindo a velocidade do
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processo (Zhang et al., 2019; Zhu et al., 2019). Outro fator que limita a aplicacdo do
Fenton é a geracao de lama de hidréxido férrico gerada ao fim do tratamento que
demanda uma etapa adicional para sua separacédo (Thomas et al., 2021; Zhu et al.,
2019). Além disso seguindo a resolucdo CONAMA n° 430 de 2011, o valor maximo de
ferro dissolvido em efluente que pode ser lancado no ambiente é de 15 mg L*
(CONAMA, 2011). Assim, se a concentracao de Fe usado durante o processo Fenton
ultrapassar esse limite, também serad necessaria uma etapa adicional ao fim do
processo para separar esse Fe, uma vez que os efluentes tratados ndo poderao ser
descartados diretamente no ambiente.

Em busca de aperfeicoar o processo, eliminar essas limitacdes e aumentar a
aplicacdo em larga escala, o processo Fenton em meio heterogéneo tem ganhado
espaco nas pesquisas. No processo heterogéneo, um material a base de ferro atua
como catalisador. O ferro na superficie (EFe) do material reage com o peréxido de
hidrogénio gerando o radical hidroxila, sem geracéo de hidréxido de ferro (Zhu et al.,
2019). Esse processo possui a vantagem de poder ser aplicado em pH préximo a
neutralidade, pois o ferro é estabilizado no material e ndo forma lodo na solugéo. O
uso de catalisadores porosos pode aumentar a degradagcdo dos compostos por meio
da combinacdo com o processo de adsorgdo. Além disso, a aplicacdo de catalisadores
a base de ferro estaveis facilita o reuso do material (catalisador) em varios ciclos de
degradacédo. O reuso e separacao do material ainda pode ser facilitado também por
meio de sintese de materiais magnéticos (Thomas et al., 2021; Zhu et al., 2019).

Materiais usados como catalisadores em processo Fenton heterogéneo

Atualmente, os catalisadores aplicados em processo Fenton heterogéneo sao
divididos em dois grupos principais. No primeiro grupo estéo os catalisadores a base
de Fe nos guais 0 metal ja esta incorporado e ndo necessitam de um suporte. Esses
materiais podem ser de fontes naturais de Fe, como os minerais magnetita (FesOa4 ),
maghemita (y-Fe203), hematita (a-Fe203) ou 0xidos sintetizados em laboratorio (Jiang
et al., 2022; Thomas et al., 2021; Wang; Zhuan, 2020; Zhang et al., 2019).

Os oOxidos de ferro sdo amplamente reconhecidos por sua disponibilidade

natural, baixo custo, baixa toxicidade e alta atividade catalitica (Nidheesh, 2015;
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Thomas et al., 2021). Além disso, a presenca de Fe no sistema cristalino dos 6xidos
contribui para a estabilidade do catalisador, minimizando a lixiviacdo de ferro do
material. Esta estabilidade aumentada do catalisador ndo sé prolonga sua vida util,
mas também reduz potencialmente o impacto ambiental adverso. Assim, os 6xidos de
ferro apresentam uma vantagem dupla como catalisadores eficazes e ambientalmente
amigaveis (Thomas et al., 2021).

O segundo conjunto é formado por catalisadores suportados nos quais o ferro
€ incorporado em outro material. Para preparar esses catalisadores, diversos
materiais podem ser utilizados como suporte (Thomas et al., 2021). Até o momento,
foram desenvolvidos diversos catalisadores, fixando o Fe em suportes solidos,
incluindo, mas nao se limitando a calcopirita (Labiadh et al., 2019), argila, areia e
materiais carbonaceos (como grafeno, nanotubos de carbono, biocarvdo e carvéo
ativado em p6 ou granulado) (He et al., 2022; Pan et al., 2019; Thomas et al., 2021).

Ao combinar particulas de Fe com diferentes materiais como suporte, é
possivel obter catalisadores com uma variedade de caracteristicas. O suporte de Fe
em matérias adsorventes, pode aumentar a concentracdo dos compostos organicos
proximos ao centro catalitico ativo dos 6xidos de ferro e, assim, aumentar a eficiéncia
de degradacao. J& suportes onde o Fe fique bem disperso, podem aumentar o nimero
de sitios ativos e a reatividade do catalisador, favorecendo a rea¢cdo com H202 (He et
al., 2016). O uso de catalisadores a base de silica também apresenta varias vantagens
no processo Fenton heterogéneo, incluindo facilidade de sintese, ndo toxicidade e
baixo custo, visto que a silica € um material abundante, (Wu et al., 2023).

Catalisadores a base de estruturas metalorganicas (MOF) podem ser
vantajosos para aplicagdo em processos Fenton, uma vez que sua estrutura porosa
oferece uma excelente area superficial, 0 que permite uma alta capacidade de
adsorcao de reagentes e produtos, aumentando assim a eficiéncia da reacdo. Além
disso, a capacidade de atuar como nano reatores confere as MOF um ambiente
confinado ideal para a realizacdo de reacfes cataliticas, garantindo maior seletividade
e controle sobre o processo. Outro beneficio significativo € a capacidade das MOF de
encapsular o ferro, em sua estrutura dificultando a lixiviagdo do metal (Thomas et al.,
2021).
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A combinagdo de materiais ricos em elétrons com catalisadores de Fenton
aplicados em meio heterogéneo também € uma estratégia para aumentar a eficiéncia
do processo. Materiais de carbono como o biocarvdao podem melhorar drasticamente
a reatividade de Fenton devido a forte capacidade de transferéncia de elétrons que
pode acelerar a reducdo de =Fe(lll) a =Fe(ll), além de contribuir com a remocao dos
compostos com a combinacdo entre 0s processos de degradacdo e adsorcao
(Seidmohammadi et al., 2021; Thomas et al., 2021; Zhu et al., 2019).

Apesar dos avangos em produzir materiais diversos para aplicacdo em
processo Fenton, alguns desafios persistem, tais como a instabilidade do material,
lixiviagdo de ferro e a desativacao dos sitios cataliticos apos o uso, que dificultam sua
reutilizacdo. Além disso, € necessario a busca por catalisadores ativados pela luz
visivel, que poderiam ser aplicados sob radiacdo solar e baratear a aplicacdo do
processo foto-Fenton. Superar estes obsticulos poderia facilitar a aplicacdo do
processo em larga escala para o tratamento de efluentes (Thomas et al., 2021).

Ainda, apesar da expansao da faixa de pH de trabalho, a otimizacao e controle
do pH permanecem como um dos desafios principais no contexto do processo Fenton
e foto-Fenton heterogéneo. Isso ocorre porque, para alcancar alta eficiéncia, as
condi¢cdes acidas ainda séo preferiveis. No entanto, ao trabalhar em meio acido, o Fe
pode lixiviar da superficie do catalisador, que inevitavelmente resulta na perda de Fe
e maior dificuldade de reuso do material, tornando o processo menos sustentavel
(Jiang et al., 2022).

Somado a isso, em uma revisao recente, Wu et al. (2023), concluiram que
apesar de o processo foto-Fenton heterogéneo ser eficaz na degradacédo de varios
contaminantes organicos, ainda sdo necessarios estudos em condic¢des realistas em
aguas residuarias uma vez que a composicdo dessas matrizes pode interferir
significativamente no processo.

De Jesus et al. (2022), ao sintetizar um catalisador de magnetita modificada
com cobre suportada em argila obtiveram um material estavel, sem lixiviagcdo de Fe
durante o processo foto-Fenton e com atividade em luz solar. Porém ao aplica-lo na
degradacdo de SMX e TMP em efluente de ETE, ocorreu uma redugdo na
porcentagem de degradacao dos dois antibidticos com os valores caindo de 100% em

agua ultrapura, para <40% em efluente sem ajuste de pH (pH 8).
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Zeng e Kan (2022), aplicaram um biocarvao ativado modificado com Fe para
degradacdo de SMX em &gua residuaria de uma fazenda leiteira e mostraram que
apesar de ser possivel a degradacdo do antibiotico em meio acido, a reacao foi mais
lenta com a porcentagem de remocao caindo de 99,94% em &gua deionizada para
82,65% em 4gua residuéria. Além disso, o catalisador se mostrou instavel pois ocorreu
lixiviacdo de Fe em concentracdes variando de 0,24-1,48 mg L, durante os 3 ciclos
de reuso do material.

Nesse contexto, torna-se necessario a conducdo de novas pesquisas com 0
objetivo de superar esses desafios e aprimorar a compreensédo sobre a remocéo
eficaz de contaminantes, como os antibioticos, de efluente de ETE, visando minimizar
o descarte desses compostos em corpos d’agua. Este trabalho se prop6e a abordar
essa questao, buscando contribuir para o entendimento de um processo natural de
degradacdo desses farmacos e desenvolvimento e aplicacdo de dois catalisadores

para degradacao dos antibiéticos por processo foto-Fenton.

OBJETIVO GERAL

Este trabalho tem o objetivo de entender a contribuicdo do processo natural
de fotdlise solar dos antibidticos SMX e TMP durante sua permanéncia nas ETE e
apresentar dois materiais aplicaveis em processo foto-Fenton para remocao desses
antibiéticos de matrizes aquaticas. Para isso, nos proximos capitulos serdo abordados

0s seguintes estudos:

i.  Contribuicdo da fotolise solar na degradacao dos antibioticos em ETE.

ii. Aplicacdo de processo foto-Fenton para degradacdo de SMX e TMP em
efluente de ETE utilizando como catalisador éxido de ferro suportado em
areia.

ii.  Aplicacdo de biocarvdo magnético como catalisador em processo foto-

Fenton para remocéao/degradacédo de SMX e TMP.
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CAPITULO 1: CONTRIBUICAO DA FOTOLISE SOLAR NA DEGRADACAO DOS
ANTIBIOTICOS SMX E TMP EM AMOSTRAS DE LAGOA DE SEDIMENTACAO

37



Capitulo 1

1.1 INTRODUCAO
1.1.1 Sistemas de Lagoas Aplicados em ETE

Um relatorio divulgado em 2020 pela Agéncia Nacional de Aguas (ANA)
revelou que o Brasil conta com 3668 ETE identificadas. Dentre as tecnologias
aplicadas nessas ETE para o tratamento de esgoto, destacam-se duas, 0s reatores
anaerobios, empregados em 37% das ETE do pais, e os sistemas de lagoas, adotados
em 35%. Esses dados mostram que as lagoas desempenham um papel expressivo
no contexto nacional, estando presentes em 1291 ETE em todo o territério brasileiro
(ANA - AGENCIA NACIONAL DE AGUAS., 2020).

Os sistemas de lagoas representam um método baseado em um processo
biol6gico natural. Nesse sistema, as aguas residuarias sao retidas em grandes lagoas
a céu aberto durante varias horas ou dias, permitindo que microrganismos realizem a
metabolizacdo da matéria organica e a remocéao de patégenos, bem como a extracao
de nutrientes como nitrogénio e fosforo (Gruchlik et al., 2018).

As lagoas sao geralmente classificadas em quatro categorias, cada uma com
caracteristicas especificas. Dessa forma, temos as lagoas anaerébias, onde ndo ha
presenca de oxigénio e sdo aplicadas principalmente para reducdo da demanda
bioguimica de oxigénio (DBO). Existem ainda as lagoas aerdbias, nas quais o oxigénio
e introduzido por meio de aeradores para favorecer processos biolégicos aerdbicos.
As lagoas denominadas facultativas, sdo caracterizadas por possuirem zonas
anaerobias, aerdbicas e mistas, permitindo reducéo da DBO e remogéao de nutrientes.
Por fim, temos as lagoas de maturacéao, frequentemente utilizadas em tratamentos
terciarios, especialmente para a remocao de patdgenos do efluente (Gruchlik et al.,
2018; Von Sperling, 2016).

O sistema de lagoas é caracterizado por ser uma tecnologia de baixo custo e
de facil manutencdo, ndo necessitando de suprimentos energéticos ou mao de obra
especializada para sua operacao. O sistema de lagoas em ETE tem maior eficiéncia
em regibes de clima mais quente, onde as temperaturas elevadas propiciam o
desenvolvimento de microrganismos responsaveis pela biodegradacao e a presenca
de luz impulsiona a degradacéo de micropoluentes através da fotodegradacgéo direta
ou indireta (Gruchlik et al., 2018).
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Durante o tempo de residéncia do efluente nas lagoas, podem ocorrer
diversas reacdes, como fotdlise, hidrdlise, e biodegradacédo que contribuem para a
remocao de farmacos e outras substancias da matriz aquosa (Gruchlik et al., 2018).
Dentre essas reacdes, a fotdlise pode ter maior contribuicdo para a remocdo de
contaminantes em regides tropicais do que em regides temperadas devido a alta

irradiancia solar que atinge a superficie (Guo et al., 2022).

1.1.2 Processo de Fotolise Solar

De acordo com Guo et al. (2022), a fotodegradacédo ou fotélise, juntamente
com a biodegradacdo sdo 0s processos que mais contribuem para degradacao e
transformacdo dos microcontaminantes organicos no ambiente aquatico.
Considerando que alguns compostos, como 0s antibiéticos, podem ser toxicos para
muitos microrganismos responsaveis pela biodegradacao, o processo de fotolise tem
um papel ainda mais relevante para a remocéo desses compostos do ambiente.

A fotolise de contaminantes em meio aquoso pode ocorrer por duas vias. Por
meio do processo direto no qual a absorcdo de fétons acontece diretamente pelo
composto levando a quebra de ligagcdes quimicas, ou pelo processo de fotolise
indireta, na qual fotossensibilizadores presentes no meio aquoso absorvem a radiacao
e geram espécies reativas de oxigénio (ERO), que serdo responsaveis pela
degradacao dos contaminantes presentes no meio.

A composi¢cdo da matriz aquatica influencia no processo de fotolise indireta
uma vez gue a presenca de matéria organica e espécies como nitrato e nitrito podem
favorecer ou desfavorecer o processo. O nitrato e nitrito podem servir de fontes de
radicais HO® por meio da absorcdo de radiacdo solar acima de 280 nm, como
mostrado nas Equagbes 5-6. Enquanto, a matéria organica dissolvida (MOD) pode
absorver luz abaixo de 500 nm e produzir radicais HO®, além de oxigénio singleto (*O>)
e estados excitados tripletos ((MOD*) (Equacgbes 7-11). Essas espécies reativas
podem desempenhar um papel na fotodegradacao de compostos organicos reagindo
diretamente com esses compostos e os degradando (Guo et al., 2022; Michael et al.,
2013; Wang et al., 2017).
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NOs 5 NOs* 5 NO* + 0 =25 NO,* + HO" + HO*® (5)
NOz % NO* + O™ 25 NO* + HO" + HO* (6)
MOD 5 IMOD" )
IMOD* - 3MOD"* (8)
SMOD" + compostos — produtos 9)
3MOD" + 302 — IMOD + 102 (10)
3MOD" + 302 —» MOD** + O>* (11)

Fatores ambientais como intensidade solar, profundidade, concentracdo de
matéria organica, composicdo da matriz aquética e pH afetam essas reacfes. Os
processos haturais de fotdlise sdo complexos, por isso é fundamental o estudo da
ocorréncia dessas reacgoes.

A maioria dos trabalhos sobre a ocorréncia de fotolise em diferentes matrizes
€ realizada sob irradiacdo solar simulada (Gmurek et al., 2015; Kang et al., 2018;
Lastre-Acosta et al., 2019; Li, Y. et al., 2021, Liang et al., 2015; Ryan et al., 2011; Silva
et al., 2020). No entanto, é crucial notar que estudos realizados em laboratorio com
irradiacdo solar simulada frequentemente deixam de considerar as variagfes diarias
e sazonais da intensidade solar, fatores que desempenham um papel fundamental
sobre os processos de fotolise.

Para uma compreensdo mais abrangente do comportamento dos
microcontaminantes no ambiente, é indispensavel realizar estudos que levem em
conta as condi¢es naturais. A analise dessas reacdes em condi¢fes mais proximas
das reais proporciona conclusdes mais precisas e contextualizadas, uma vez que as
variacbes na intensidade solar podem significativamente impactar a eficiéncia e a
velocidade da fotdlise.

Além dessa problemética, a maioria dos estudos de fotélise disponiveis na
literatura, sdo em regides temperadas e subérticas, e maior atengcéo deve ser dada a
regides tropicais onde a irradiacdo solar incidente é mais intensa (Guo et al., 2022).

Considerando que o Brasil tem uma média diaria de irradiacdo global
horizontal acima de 5 kWh m? em algumas regides, um valor superior ao observado

em paises europeus (Pereira et al., 2017), e trata grande parte do esgoto gerado por
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meio de sistemas de lagoas (Von Sperling, 2016), € interessante avaliar a fot6lise dos
compostos durante sua permanéncia nas ETE.

A abundante incidéncia solar no Brasil oferece um ambiente propicio para a
remogdo dos antibidticos por fotdlise natural. E crucial entender como esse fator
ambiental pode influenciar os processos de degradagao de compostos presentes nos
efluentes. A realizacao de estudos especificos em amostras de lagoa, permitird uma

analise da eficiéncia da fotolise nesse contexto.

1.2 OBJETIVOS

O objetivo desta primeira etapa do trabalho foi avaliar a contribuicao da fotdlise
solar na remocéao dos antibidticos SMX e TMP durante sua permanéncia em lagoa de
sedimentacdo. Para tal foram avaliados o efeito do pH, matriz e da presenca dos
fotossensibilizadores, nitrato (NO3’) e acido humico (AH). Além disso, foi analisada a
eliminacao de patdégenos durante o processo de fotdlise e identificados os principais

fotoprodutos gerados.

1.3 MATERIAIS E METODOS
1.3.1 Reagentes

Os antibioticos sulfametoxazol (298%), trimetoprima (99,8%), e 0 acido humico
foram adquiridos da Sigma-Aldrich. Nitrato de sddio (NaNO3s, 99%) foi adquirido da
Mallinckrodt. O &cido férmico (88%) e o isopropanol (grau HPLC) foram obtidos de
J.T. Baker. Hidroxido de sodio (NaOH, 98%) e acido sulfarico (95-98%) foram obtidos
da Synth e o metanol (grau HPLC) foi adquirido da Supelco. Todos os reagentes
utilizados neste trabalho sdo de padrdo analitico e todas as solu¢des aquosas
descritas a seguir foram feitas com agua ultrapura Millipore Milli-Q, com resistividade
de 18,2 MQ cm a 25 °C.

1.3.2 Coleta das Amostras da Lagoa de Sedimentacao
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Os experimentos de fotolise foram realizados em amostras de agua ultrapura e
amostras coletadas em lagoa de sedimentacdo (LS) da ETE de Araraquara
(21°49'28,3"S 48°15'07,5"0), Sao Paulo - Brasil, que atende 224.034 habitantes.
Nessa estacdo o esgoto urbano € submetido a tratamento primério e secundario
composto por gradeamento, filtracdo em caixas de areia, peneiramento mecanizado
e lagoas de aeracdo, onde o esgoto permanece por 72 h, e lagoa de sedimentacéo
onde permanece por 41 h (DAAE, 2020).

As coletas na LS foram realizadas entre os meses de julho e outubro de 2021,
durante o inverno e a primavera, no periodo seco. Apos coleta, as amostras foram
transferidas para frascos ambar e transportadas para o laboratério em caixas térmicas
contendo cartuchos de gelo. No laboratorio, foram filtradas a vacuo com papel filtro
guantitativo, faixa azul de 80 g, e armazenadas a 4 °C por até duas semanas. Os
principais parametros fisico-quimicos das amostras de LS foram fornecidos pelo
Departamento Auténomo de Agua e Esgotos de Araraquara, responséavel pela ETE, e
sdo apresentados no APENDICE A. Somente as andlises de carbono organico
dissolvido (COD) e carbono inorganico foram feitas em nosso laboratorio utilizando

um analisador de carbono organico (TOC-L CSH/CSN, Shimadzu).

1.3.3 Experimentos de Fotdlise Solar

Os experimentos de fotolise foram realizados em tubos de quartzo, com
diametro externo de 23 mm, diametro interno de 20 mm e volume de 45 mL, para
garantir a penetracdo adequada da luz solar. Os tubos contendo solucéo dos
antibiéticos SMX e TMP (500 ug L* de cada), foram expostos horizontalmente a
irradiacéo solar entre 8 h e 16 h, acondicionados em bandeja plastica contendo agua
e bolsas de gelo artificial para evitar aumento de temperatura (Figura 2). Nessas
condi¢des, a temperatura foi mantida em 30 + 3 °C.

As amostras da LS foram filtradas com membrana de acetato de celulose
(tamanho de poro de 0,45 um) antes dos experimentos de fotolise, e enriquecidas com

cada um dos antibiéticos até uma concentracédo de 500 ug L.
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4

Figura 2: Sistema para estudo de fotdlise solar.

Em periodos pré-determinados, as solu¢gdes foram homogeneizadas e os tubos
abertos rapidamente para a retirada de aliquotas de 500 uL, que foram analisadas por
cromatografia liquida de alta eficiéncia equipada com detector de UV de arranjo de
diodos (HPLC-DAD-UV), conforme descrito na Se¢éao 1.3.4.1.

Ao final de cada dia, os tubos foram armazenados em geladeira ao abrigo da
luz e no dia subsequente, irradiados apOs atingirem a temperatura ambiente.
Paralelamente ao experimento de fotolise solar, foi realizado um experimento controle,
no qual as solugdes foram deixadas nas mesmas condi¢des, mas em frascos ambar
no escuro.

As constantes cinéticas para a fotdlise de antibidticos foram calculadas
utilizando equacdes de primeira e segunda ordem, para determinar o melhor modelo,

conforme definido nas Equacdes 12-13, respectivamente:

InC = InC, — kt (12)
1_1 13
C G (13)

sendo k a constante de velocidade (h't), t o tempo de irradiacédo, C a concentragdo de
cada antibiético em determinado tempo de irradiacdo e Co a concentracdo inicial.
Também foram calculados dados de constante k, coeficiente de determinacédo (R?) e
tempo de meia vida (tu2 (h)), para SMX e TMP.

A dose de UVA acumulada durante a exposicao a irradiacdo solar foi medida
utilizando um radiémetro PMA 2100 Solar Light Co com sensor UVA (320-400 nm)
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posicionado horizontalmente (Figura 2). A fotélise dos farmacos foi avaliada pelo
decaimento da sua concentracdo em funcdo da dose de irradiacdo acumulada. As
aliquotas foram retiradas apo6s 0, 250, 500, 750, 1.000, 2.000, 3.000, 4.000, 5.000 e
6.000 kJ m2, que corresponde em médiaa 0, 4, 7, 9, 14, 25, 37, 52, 63, e 77h , com
uma exposicdo solar média de 5,5 horas por dia, durante 14 dias. Todas os
experimentos foram realizados pelo menos em duplicata. O desvio padrdo é

mostrados apenas para experimentos realizados em triplicata.

1.3.3.1 Efeito do pH na fotdlise

Para avaliar o efeito do pH no processo de fotdlise dos antibiéticos, foram
realizados experimentos em amostras de LS e em agua ultrapuraem pH 4,1 e pH 7,2
(sem ajuste). Para o ajuste do pH das solugfes foram utilizados o &cido sulfarico (0,5

mol L) e hidréxido de sédio (1,0 mol L1).

1.3.3.2 Efeito de nitrato, acido humico, fotélise indireta e da matriz

O efeito dos constituintes naturais da matriz foi avaliado com a adicdo de AH
(143 mg L1), que corresponde a 53 mg L de carbono organico dissolvido (COD), e
NOs (10 mg L?') em &gua ultrapura. Estas concentragGes foram escolhidas
considerando a concentracdo média destes componentes nas amostras de LS. A
ocorréncia de fotélise indireta foi avaliada pela adicdo de isopropanol (10 mmol L)

para sequestrar radicais hidroxila em amostras de LS.

1.3.4 Métodos Analiticos
1.34.1 Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia - HPLC

A quantificacdo dos antibioticos SMX e TMP foi realizada em um cromatografo
a liquido da Shimadzu (LC 20AT), equipado com um detector de arranjo de diodos
(SPD-M20). Para tal, foi desenvolvido um método para determinagéo dos antibiéticos
baseado no estudo de Perini et al. (2018), que utilizou uma coluna C18 de fase reversa

(EVO Kinetex, 150 x 4,6 mm, 5 um), volume de injecao de 40 uL, temperatura do forno

44



Capitulo 1

de 40 °C e uma mistura de metanol e acido formico 0,1% (v/v) como fase médvel. Para
a otimizacao das condi¢cdes cromatogréaficas foram avaliadas 2 colunas, a Luna e a
Luna Omega Polar, ambas C18 e da Phenomenex, com tamanho de particula de 5
um, tamanho de poros de 100 A, comprimento de 150 mm e diametro interno de 4,6
mm. Os parametros, composi¢cdo e proporcdo da fase movel, vazdo e volume de

injecao, foram variados como mostrado na Tabela 1.1

Tabela 1.1: Pardmetros variados durante a etapa de otimiza¢do do método de quantificagdo dos
antibiéticos SMX e TMP em HPLC/DAD.

Parametro Variacbes
Volume de injecdo 20 - 40 pL
Vazéo 0,8 - 1,0 mL mint

) ) Acetonitrila/acido férmico 0,1% (v/v)
Composi¢éo da fase movel o o
Metanol/acido formico 0,1% (v/v)

Proporcao da fase mével 10 a 30% de solvente orgénico

Apés a otimizacdo do método cromatografico, considerando os parametros
cromatograficos, fator de retencao, resolucao, numero de pratos e fator de assimetria,
foi construida a curva analitica. Cada padrédo foi analisado em triplicata, para a
obtencdo de alguns parametros analiticos como intervalo de linearidade, limites de
deteccéo (LD) e quantificagao (LQ).

A linearidade do método, é a capacidade de manter uma relacao proporcional
consistente entre a concentracdo do analito e a resposta analitica, garantindo a
confiabilidade dos resultados ao longo de uma faixa especifica de concentracfes
(ANVISA, 2017). Esse parametro foi verificado graficamente pela relagéo entre razao
area/concentracdo e o log da concentracdo (Ribani et al., 2004), por Andlise de
Variancia (ANOVA), seguindo procedimento descrito por Chui et al. (2001), e ainda
pela determinacdo do coeficiente de correlacdo como recomendado pela ANVISA
(ANVISA, 2017).

Os limites de deteccao (LD) e quantificacdo (LQ) foram estabelecidos a partir

das Equac0bes 14-15 respectivamente.
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3s (14)
LD = 5

10s (15)
LD = —

S

sendo s o desvio padrdo do intercepto e S a inclinagdo da curva analitica
(Ribani et al. 2004).

Considerando que alguns experimentos foram realizados em efluente, foi
necessario estudar o efeito matriz para avaliar se ha alteracdo na resposta
instrumental. Dessa forma também foi feita uma curva analitica com as solucdes
preparadas em efluente.

O efeito matriz foi calculado de acordo com a Equacéo 16 abaixo:

(16)

. My
%ef.matriz = 100 x (1 — )
Mg
sendo, Mm a inclinacdo da curva em agua e Ms a inclinagcdo da curva em

efluente.

1.3.4.2 Cromatografia Liquida Acoplada a Espectrometria de Massas - LC-
MS/MS

A identificagdo dos produtos gerados durante a fotolise dos antibioticos foi feita
por Cromatografia Liquida acoplada a Espectrometria de Massas em modo sequencial
(LC-MS/MS) em parceria com o Nucleo de Bioensaios, Biossintese e Ecofisiologia de
Produtos Naturais (NuBBE) do Departamento de Bioguimica e Quimica Orgéanica do
Instituto de Quimica de Araraquara. A andlise por LC-MS/MS foi feita em um
cromatégrafo modular Prominence® (Shimadzu, Kyoto, Japao) composto por duas
bombas LC-20AD, uma unidade desgaseificadora DGU-20A3R, um amostrador
automatico SIL-20A, um compartimento de coluna CTO-20A, um Detector PDA SPD-
M20A e um controlador CBM-20A, acoplado a um espectrometro de massas com
lonizagcdo por eletrospray, Amazon® ESI-IT-MSn (Bruker, Bremen, Alemanha). Os

compostos foram separados usando as mesmas condicdes descritas otimizadas para
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a quantificagdo dos antibiéticos em HPLC-DAD-UV, mas com um volume de injecédo
de 5 yL e 10 pL para TMP e SMX, respectivamente.

Os dados de espectrometria de massas foram adquiridos em resolucdo
aprimorada Auto MS/MS nos modos positivo e negativo, com uma faixa de aquisicao
de relacdo massa/carga (m/z) entre 50-500. Os espectros de massas foram gerados
pela média de 3 espectros Unicos adquiridos com um tempo maximo de acumulacéo
de 200 ms e controle do alvo de ions definido em 105. Os parametros da fonte de ions
foram definidos da seguinte forma: tensao capilar de transferéncia em -4500 para
modo positivo, +4500 para modo negativo e deslocamento da placa final em 500 V
para ambas as polaridades; pressao do gas nebulizador (N2) a 50,0 psi; secagem com
vazdo de N2 a 10 L min't e temperatura de 300 °C. As aquisicdes MS? foram realizadas
no modo de fragmentacdo inteligente aprimorado, no qual o numero de ions
precursores a serem fragmentados foi definido como 3 com um limite de isolamento
de 50.000 contagens de ions. O gas hélio foi usado na dissociacdo induzida por
colisdo. A largura de isolamento dos ions precursores foi ajustada para 3,0 m/z e a
intensidade de fragmentacdo foi ajustada para 90% com tensdes de amplitude
aumentando de 0,4 a 4,0V por ciclo de fragmentacdo de 20 ms.

Para identificar os produtos formados durantes a fotolise de SMX e de TMP,
foram feitos experimentos com cada um dos antibidticos separadamente. A
concentragdo dos antibiéticos foi aumentada para 1 mg L™ e as solucdes foram feitas
somente em agua ultrapura (pH 7,2) para facilitar a analise dos produtos. Além disso,
foi realizado um procedimento de extracdo em fase sélida utilizando cartuchos Oasis
HLB (3 mL, 60 mg) (Waters Corp., Milford, MA, EUA) para pré-concentrar as amostras
e facilitar a deteccéo. O procedimento utilizado foi 0 mesmo aplicado por um estudo
anterior do grupo, no qual os cartuchos foram condicionados com 6 mL de metanol e
6 mL de agua purificada. Posteriormente, um volume de 25 mL da amostra foi
carregado no cartucho, com vazéo de 1 mL min, seguido de secagem por 15 min sob
fluxo de nitrogénio. Os analitos foram eluidos com 5 mL de metanol, secos sob um
fluxo suave de nitrogénio e reconstituidos com 0,5 mL de uma mistura de
acetonitrila/agua (25:75 v/v). O extrato foi entdo agitado em vértex por 10 s e agitado

em banho de ultrassom por 5 min (de Jesus; Lima; Nogueira, 2022).
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1.3.4.3 Avaliacéo da desinfeccao

As analises de desinfeccao foram realizadas em laboratério terceirizado, de acordo
com 0s métodos 9222B, 9222D e 9222G descritos em APHA (2017). Foram enviadas
aliquotas de amostras de LS antes da irradiacdo solar, apés uma dose acumulada de
3.000 kJ m-2, e ao final do experimento (apdés 6.000 kJ m-2). Também foram analisadas
amostras das solu¢des que permaneceram no escuro. De acordo com o método, as
amostras foram filtradas através de membranas na qual as bactérias ficaram retidas.
Apo6s a filtragdo, as membranas contendo o material que ficou retido, foram
transferidas para um meio de cultura seletivo, seguido por incubacdo. Apds a

incubacao, as coldnias resultantes foram identificadas e contadas

1.4 RESULTADOS E DISCUSSAO

1.4.1 Métodos Cromatograficos

Apoés algumas analises variando os parametros, volume de injecéo, vazao,
composicdo e proporcdo da fase movel, as condi¢des ideais para a deteccdo dos
compostos foram escolhidas. A fase mével foi composta de acido férmico 0,1% e
metanol (75:25 v/v), bombeada a uma vazéo de 0,8 mL min't. A temperatura foi fixada
em 40 °C, o tempo de corrida foi de 13 min e o comprimento de onda maximo de
deteccéao foi fixado em 270 nm.

A coluna escolhida, que apresentou melhor separacdo dos compostos foi a
Luna Omega Polar C18. Essa coluna possui em sua fase estacionaria uma superficie
modificada polar que aumenta a retencao de compostos polares e a estabilidade com
fases estacionarias aquosas. Dessa forma, foi possivel aumentar o tempo de retencao
dos compostos, principalmente do trimetoprima, que na coluna Luna sem
revestimento polar, estava saindo préximo ao to.

O cromatograma obtido (Figura 1.1) nas condi¢cfes escolhidas (Tabela 1.1)
demonstra uma boa separacao dos dois compostos com tempo de retengéo de 5,99
+ 0,02 min para o TMP e 10,53 + 0,03 min para o0 SMX. Os picos também resultaram
em fator de seletividade maior 1, como recomendado para que ocorra uma boa
separacdo dos componentes. Além deste parametro cromatografico, o fator de
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retencdo (k > 1,5), resolucdo (Rs > 2), numero de pratos (N > 2000) e fator de
assimetria (As <2), também foram analisados e confirmaram que o método aplicado
produz picos com boa simetria, resolucédo e separacao, o que leva a quantificacao

deles sem perda de preciséo.
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Figura 1.1: Cromatograma da solugéo mista dos antibiéticos contendo 1000 pg L-1 de SMX e de
TMP, separados em coluna Luna Omega Polar C18, proporcéo da fase mével de 25/75
(metanol/acido férmico 0,1%), vazao em 0,8 mL min-1, volume de injegao de 40 pL, e temperatura de
40 °C.

Com as condi¢cdes de analises cromatogréficas otimizadas, foram feitas as
curvas analiticas em agua ultrapura e efluente (Figura 1.2A e 1.2B). A porcentagem
do efeito matriz obtida para o SMX e TMP foi de 4,31% e 8,06% respectivamente o
gue, segundo Toledo Netto et al. (2012), indica que ndo ha efeito matriz significativo
uma vez que esses valores estao dentro do intervalo de -10 a +10%. Assim, € possivel
utilizar a curva em qualquer uma das matrizes aquosas sem perda de confiabilidade
nos resultados.

Os resultados de andlises da linearidade (Figura 1.2C e 1.2D) revelam uma
resposta linear consistente dentro da faixa de concentragdo examinada. Além disso,
os resultados da ANOVA indicam, com um nivel de confianca de 95%, a auséncia de
falta de ajuste no modelo, confirmando que a faixa de trabalho € linear.

O coeficiente de correlagcdo foi maior que 0,99 como recomendado pela

ANVISA (ANVISA, 2017). Dessa forma, podemos afirmar que o método empregado €
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vélido e pode ser aplicado com confiangca na determinagdo e quantificacdo de

antibioticos dentro da faixa de concentracdo estudada.
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Figura 1.2: Curva analitica para sulfametoxazol e trimetoprima em agua (A) e efluente (B) e grafico
de linearidade para os dois antibiéticos SMX (C) e TMP (D).

A analise da curva analitica proporcionou também a obtencdo de outros

parametros analiticos, conforme apresentado na Tabela 1.2.

Tabela 1.2: Parametros analiticos: limite de deteccdo (LD) e quantificagcéo (LQ), coeficiente de

correlagéo (r), faixa linear e equacgéo da reta para SMX e TMP em agua ultrapura.

o LD LQ Faixa Linear r
Antibidtico 1 1 Equacéo dareta 1
(ng L) (ngL™) (ng L)
SMX 7,0 23,0 y = 168,5x — 144,3 23 - 600 0,9999
T™MP 7,0 22,0 y = 45,12x + 0,51 22 - 600 0,9997
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O LD calculado para ambos os antibiéticos foi de 7 pug L, sendo este valor
adotado como referéncia para avaliar a porcentagem de degradacédo dos farmacos ao
longo dos experimentos. Com o intuito de facilitar a interpretacdo dos resultados,
qguando a concentracdo dos farmacos estava abaixo do LD, a porcentagem de
remocado ou degradacao foi de pelo menos 98,6%, e considerada como sendo

aproximadamente 100%, simplificando assim a discusséo.

1.4.2 Ensaios Preliminares de Fotbélise Solar

Inicialmente os experimentos de fotdlise foram realizados em vials contendo
solugdo dos antibiéticos SMX e TMP (500 ug L cada, pH 7) em agua ultrapura e em
amostras da LS como apresentado na Figura 1.3. Essa abordagem foi adotada para
facilitar a coleta de aliquotas, uma vez que as amostras ja estariam nos vials prontos
para analise no HPLC. Além disso, o sistema utilizando vials possibilitou a coleta de
aliquotas em triplicata de maneira mais simplificada. A cada dose de radiacdo
acumulada 3 vials foram retirados para analise e os restantes permaneciam expostos

a irradiacao solar.

Figura 1.3: Sistema de exposic¢éo dos vials contendo solugéo dos antibiéticos SMX e TMP (500 ug L-

1) em 4gua e efluente durante experimento de fotolise solar.

Os resultados preliminares desempenharam um papel crucial na andlise do
comportamento de ambos os antibidticos sob a exposi¢ao a radiagao solar. Contudo,

diante de significativos desvios nos resultados (Figura 1.4), foram conduzidos novos
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experimentos visando otimizar a configuragdo do sistema de exposicdo a luz. A
hipotese para estas disparidades nos dados € de que os frascos utilizados podem
apresentar variagcdes em seu material, impactando na uniformidade e na penetracao
da luz entre eles, além disso é possivel que tenha ocorrido a adsor¢éo dos antibiéticos
nos vials ou nas tampas dos recipientes devido ao longo tempo de contato das

solucBes com esses materiais.
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Figura 1.4: Decaimento da concentracao dos antibiéticos SMX e TMP em agua (A) e efluente (B) em
funcéo da dose de radiacdo acumulada (kJ mol?). Concentragio inicial dos farmacos: 500 ug L2, pH

sem ajuste.

Como medida para reduzir a possivel influéncia do material do frasco,
conduzimos experimentos utilizando tubos de quartzo, transparente a radiacdo UV
acima de 300 nm, e que possibiltam uma penetracdo mais uniforme da luz. Os

resultados desses experimentos serdo discutidos nas sec¢des subsequentes.

1.4.3 Efeito do pH na Fotélise

Como pode ser visto nos resultados apresentados na Figura 1.5A e 1.5B a
fotdlise dos dois antibiéticos foi afetada pelo pH do meio. Estes resultados estéo de
acordo com estudo anteriores que descrevem que o pH exerce influéncia direta na
especiacdo de antibidticos, promovendo alteragcbes em caracteristicas como
absortividade molar e comprimento de onda de absor¢do maxima que podem interferir

na fotolise desses compostos (Boreen et al., 2004; Luo et al., 2012; Oliveira et al.,
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2019; Zhou; Moore, 1997). Além disso, pode modificar a disponibilidade e especiagéo

de componentes na propria matriz (Asghar et al., 2022).

Foi observada uma reducao na fotélise do SMX com o aumento do pH de 4,1

para 7,2, que s6 atingiu 40% apds 2000 kJ m de dose acumulada em meio neutro

enquanto em meio &cido foi possivel observar 100% de fotodegradacao.
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Figura 1.5: Efeito do pH 4,1 (-=-) e pH 7,2 (-m-) no fotolise solar de SMX e TMP (A e B) em amostras

de lagoa de sedimentacéo, espectros de absor¢éo de SMX e TMP em funcéo do pH (C e D) e

graficos de especiagdo dos antibiéticos (E e F). As linhas pontilhadas representam os experimentos

controles no escuro.
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Ao avaliar o espectro de absorcéo (Figura 1.5C), é possivel notar um aumento
na intensidade de absor¢cdo do SMX quando o pH diminui de 7,2 para 4,1, o que
influencia o processo de fotélise direta. Esses resultados estdo em concordancia com
o encontrado por Boreen et al. (2004), que estudaram o destino fotoquimico de
sulfonamidas no ambiente aquético e demonstraram que, além da mudanca no
comprimento de onda maximo em funcédo do pH, uma alteracdo na magnitude de
absorcdo em comprimentos de onda acima de 300 nm afetaria a absorcéo de fétons
guando exposto a irradiacdo solar.

Conforme o diagrama de especiacdo do SMX (Figura 1.5E), o0 SMX esta em
sua forma neutra (HSMX = 97,7%) em pH 4,1, a qual € mais fotossensivel e mais
suscetivel a degradacdo fotoquimica, resultando em maior porcentagem de
degradacdo do que as espécies anidnicas e catibnicas. O aumento de pH de 4,1 para
7,2 provoca uma conversao quase total da espécie mais fotossensivel para a espécie
negativamente carregada (SMX = 96,6%), que é a espécie mais estavel as foto
reacdes e, portanto, mais resistente a fotdlise (Boreen et al., 2004).

A influéncia do pH na fotodegradacdo do TMP foi menor, mas ainda foi
possivel observar uma fotélise mais intensa em pH 4,1. Os resultados mostraram uma
reducédo na fotdlise do TMP de 63% em pH 4,1 para 53% em pH 7,2. Assim como no
caso do SMX, esse resultado também pode estar relacionado a absorbancia desse
antibiotico. Como mostrado na Figura 1.5D, o espectro de absorbancia do TMP
também é influenciado pelo pH, mostrando menor absor¢cdo em pH 7,2.

Além disso, o diagrama de especia¢do do TMP (Figura 1.5F) mostra que em
pH 4,1 as espécies protonadas sdo predominantes (HTMP* = 87,8% e H>TMP?* =
12,0%). Em pH 7,2, a fracdo molar das espécies protonadas diminui para 25,2%,
havendo um aumento na concentracdo da espécie neutra TMP para 74,8%, a qual é
menos suscetivel a fotdlise devido aos menores coeficientes de absorcdo molar em
relacdo as espécies protonadas (Baeza; Knappe, 2011; Zhou; Moore, 1997).

No entanto, ao contrario do SMX, em pH 4,1, a conversao total das espécies
de TMP nédo é alcancada. Para o TMP, a mistura de espécies mais e menos
suscetiveis a fotdlise resulta em um menor efeito do pH em sua fotdlise em
comparacdo com o SMX, o que justifica a discrepancia dos resultados entre os
antibidticos.
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Os controles no escuro mostraram uma diminuicdo de menos de 10% na
concentracdo de SMX apoés 6000 kJ m2 e ainda menor no caso do TMP, indicando

uma hidrdlise ou biodegradacao negligenciavel no periodo avaliado.

1.4.4 Influéncia do Nitrato, Acido Hamico, Fotdlise Indireta e da Matriz

A influéncia de NOs™ e matéria organica, representada por AH, na cinética de
fotdlise de antibidticos em solucdo aquosa foi analisada, e as constantes cinéticas
resultantes para os modelos de primeira ordem estdo apresentadas na Tabela 1.3. Os
resultados indicaram que a degradacado dos antibioticos seguiu a cinética de pseudo-

primeira ordem, com valores de R? de pelo menos 0,96.

Tabela 1.3: Parametros cinéticos para a fotélise solar de SMX e TMP em pH 7.2 em agua ultrapura, e
amostras de LS, e na presenca de NOz", AH e isopropanol.
SMX TMP

Matriz k(h?) tiz(h) R? k(h?1) tyz(h) R?
Agua ultrapura 0,0576 12,0 0,9973 0,0084 82,1 0,9975
Agua ultrapura + NOs= 0,1320 5,3 0,9858 0,0252 27,5 0,9901
Agua ultrapura + HA  0,0547 12,7 10,9917 0,0621 11,2 0,9767
LS 0,0243 285 0,9934 0,0083 82,9 0,9654
LS + isopropanol 0,0245 28,2 10,9960 0,0067 103,1 0,9608

As constantes (k) e os tempos de meia-vida (t12) do TMP, obtidos na presenca
de NOs™ e AH variaram consideravelmente em relacdo a agua ultrapura. O ti2do TMP
diminuiu de 82,1 h em agua ultrapura para 27,5 h na presenca de NOsz e para 11,2 h
na presenca de AH. A porcentagem de TMP fotodegradado em agua ultrapura
aumentou de 50% para 81% na presenca de NO3™ e para 100% na presenca de AH
ap6s uma 6000 kJ m? de dose acumulada, como mostrado na Figura 1.6.

Para o0 SMX, o tizdiminuiu de 12,0 h em agua ultrapura para 5,3 h e aumentou
para 12,7 h sob a influéncia de NO3s™ e AH, respectivamente. Assim, a influéncia do
AH foi irrelevante para a fotélise do SMX. Ja o NOgz", impactou um pouco mais 0s
resultados de fotdlise do SMX, porém a diferenga na porcentagem de fotolise do SMX

em agua ultrapura e na presenca do fotossensibilizador foi menor do que para o TMP.
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Figura 1.6: Comparagéo da fotdlise de SMX e TMP em 4gua (-e-) e na presenca de NO3™ (-¢-) e AH
(-e-) em &gua ultrapura. Condigdes: 10 mg L'* de NOs", 143 mg L* de AH, 10 mmol L de isopropanol
e 500 ug L de SMX e TMP em pH 7,2.

No entanto, a presenca desse fotossensibilizador melhorou a cinética do SMX,
pois apenas 4000 kJ m2 de dose acumulada de radiacédo solar foram necessarios para
a degradacéao total do antibiotico, uma diminuicdo de 30% no tempo de exposicdo a
radiacéo solar em comparacao com os experimentos feitos na auséncia de NOs'.

A fotodegradacéo dos antibiéticos aumentou na presenca desses componentes
devido & contribuicdo do processo de fotélise indireta, uma vez que ambos podem
induzir a geracao de ERO, que podem reagir com 0s antibioticos, intensificando sua
degradacao. A matéria organica dissolvida como o AH pode ser elevado a um estado
excitado transitério apés a absorcdo de luz, que pode reagir diretamente com
compostos-alvo, melhorando sua fotodegradagéo, ou com oxigénio dissolvido para
formar ERO como mostrado nas Equagdes 7-11 (Oliveira et al., 2019; Ribeiro et al.,
2019; Torres-Palma et al., 2019). J& o NOs" sob radiacdo também pode gerar espécies
oxidantes como HO® e NO3s* (Equacao 5), que, assim como as geradas pela matéria
organica, também participam do processo de fotdlise indireta e aumentam a
degradacgdo dos antibidticos (Ribeiro et al., 2019).

Considerando que nas amostras de LS ha a presenca de NOs e matéria
organica, torna-se crucial investigar a ocorréncia de fotélise indireta dos antibiéticos
na matriz. Com esse proposito, foram feitos experimentos adicionando isopropanol

nas amostras de LS, que tem a capacidade de agir como sequestrante de HO®.
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Figura 1.7: Comparagéo da fotolise de SMX e TMP em LS (-e-) e na presenca de isopropanol (-e-)
em LS. Condigdes: 10 mmol L* de isopropanol e 500 ug L™ de SMX e TMP em pH 7,2.

Os resultados desses experimentos mostraram que a presenca de isopropanol
nao teve um impacto significativo na fotdlise de SMX. Entretanto, a fotélise de TMP foi
levemente afetada pela presenca do sequestrante. O tyzdo TMP aumentou de 82,9 h
em LS sem isopropanol para 103,1 h na presenca do isopropanol, enquanto o do SMX
apresentou resultados semelhantes, 28,5 h sem isopropanol para 28,2 com o
sequestrante (Tabela 1.3).

Com base nos resultados apresentados até agora, observa-se que a fotdlise
de TMP é mais afetada pela presenca dos fotossensibilizadores NO3z e AH, assim
como pelo isopropanol, em comparagdo com a fotélise de SMX.

Essa observacao alinha-se com as conclusées de Ryan et al. (2011), que
investigaram o processo de fotélise de SMX e TMP. A anadlise revelou que, no caso
do SMX, 48% da fotodegradacédo em aguas residuarias ocorre por meio do processo
direto. No entanto, para o TMP, apenas 18% de sua fotodegradacao é atribuida a
fotOlise direta. A remocéo efetiva deste antibiotico é predominantemente mediada por
fotossensibilizadores, sendo que o radical HO® contribui com 62%, e a matéria
organica responde por 20% da fotdlise desse farmaco.

Estudos anteriores também corroboraram esse padrdo de comportamento dos
antibiéticos. Enquanto o SMX é majoritariamente fotodegradado por fotdlise direta, a
fotdlise do TMP é mais lenta e de maneira mais eficiente na presenca de
fotossensibilizadores (Boreen et al., 2004; Luo et al., 2012; Sirtori et al., 2010; Zhou;

Moore, 1997).
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Conforme evidenciado por Luo et al. (2018), a fotdlise direta depende da
estrutura molecular, que no caso do SMX esta provavelmente relacionada aos
multiplos locais de dissociagdo nas ligagbes —NH>—, —S—, —NH—, —N—O—.
Além disso, as ligacfes duplas conjugadas do anel isoxazol e entre os atomos de S e
O no SMX facilitam transi¢cdes m — 1 de baixa energia, aumentando a absortividade
do composto.

As diferencas estruturais entre as duas moléculas também influenciam a
lacuna de energia entre os orbitais HOMO e LUMO. Enquanto a lacuna Erxomo - ELumo
do TMP é de 5,26 eV, a lacuna do SMX € de 4,94 eV. Uma lacuna maior entre os
valores Enomo - ELumo indica uma maior energia de absorcdo para o TMP e uma
reacdo de fotdlise mais lenta, enquanto o SMX, com um valor de lacuna menor,
apresenta uma reacdo mais rapida (Jodeh et al., 2022; Luo et al., 2018).

Combinado a tudo isso, 0 SMX possui uma caracteristica de fosforescéncia
intensa, com emissdo maxima em 410 nm, o que indica que pode formar estados
excitados tripletos em contraste com o TMP. A presenca de estados excitados tripletos
€ um indicador de reatividade fotoquimica, o que justifica 0 maior potencial do SMX
para participar de reacdes fotoquimicas em contraste com o TMP, que apresenta
maior persisténcia sob irradiagdo (Zhou; Moore, 1997).

O decaimento da concentracao dos antibiéticos como resultado da fotdlise solar

em agua ultrapura e amostras de LS sdo mostrados na Figura 1.8.
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Figura 1.8: Comparacéo da fotolise de SMX e TMP em agua ultrapura (-e-) e em amostras de LS (-e-
). Condigdes: 500 ug L™ de SMX e TMP em pH 7,2. As linhas pontilhadas representam os resultados

obtidos nos experimentos controles no escuro.
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Ao comparar os resultados, foi possivel perceber que apenas a fotélise do SMX
foi afetada pela matriz. Comparado com os resultados de influéncia do pH (Figura 1.5),
o pH teve uma influéncia maior na fotdlise dos antibidticos do que a matriz aquéatica.
O ti2 do SMX aumentou de 12,0 horas para 28,5 horas nas amostras de LS (Tabela
1.3). No entanto, o ty2 do TMP né&o foi significativamente afetado pela matriz, e
nenhuma diferenca significativa nas porcentagens de degradacdo nem constantes
cinéticas foi observada. Os controles no escuro mostraram uma diminuicdo de menos
de 10% na concentracdo de SMX ap6s 6000 kJ m=2 e ainda menor no caso do TMP,
indicando uma hidrélise ou biodegradacéo negligenciavel no periodo avaliado.

Como observado nos resultados dos itens anteriores, com a adicdo de
fotossensibilizadores em agua ultrapura, a fotélise foi favorecida. Porém nas amostras
de LS, foram observados resultados opostos. Os mecanismos envolvidos na fotélise
de medicamentos em matrizes complexas como LS nao sao totalmente
compreendidos, uma vez que varias reacdes simultaneas podem contribuir para o
processo de degradacao e até mesmo dificultar a fotodegradacdo de micropoluentes
(Guo et al., 2022; Ribeiro et al., 2019).

Os resultados obtidos nesse trabalho podem estar relacionados a essa
complexidade da matriz, que além de NOs™ e AH pode contar diversas outras espécies.
Como pode ser visto no APENCICE A, nas amostras de lagoa de sedimentacéo ha,
espécies como cloreto (60 mg L) e carbonato (50,47 mg L) que ao contrario do NO3s-
podem sequestrar HO®, e dificultar a fotdlise indireta. Além disso, a turbidez das
amostras de LS (86 NTU) também pode afetar a fotodegradagédo pois dificulta a
penetracao de radiacao solar (Guo et al., 2022; Ribeiro et al., 2019).

Com os resultados obtidos nessa parte do trabalho € possivel avaliar qual a
contribuicdo da fotélise do SMX e do TMP na remocéao destes compostos, que pode
ocorrer naturalmente durante o tempo de residéncia nas ETE. Para tal, foi feita uma
comparacdo entre o tempo de residéncia dos antibidticos na LS na ETE e os
resultados de fotolise obtidos no estudo.

O periodo maximo que os antibiéticos podem ser expostos a irradiacéo solar
durante o tempo em que permanecem na LS foi estimado com base no tempo de

residéncia do efluente na LS fornecido pela DAAE, que é de 41 horas.

59



Capitulo 1

Considerando os dados de variabilidade do periodo de luz solar de acordo
com a latitude, apresentado por Pereira et al. (2017): (Figura 1.9), destaca-se que no
cenario ideal, entre os meses de novembro e janeiro a ETE de Araraquara, localizada
a -21,8° de latitude, experimenta um fotoperiodo maior que 13 horas.

Entretanto, considerando o tempo de residéncia da LS, os antibiéticos ficam
expostos a irradiacdo solar por um maximo de 26 horas. Levando em consideracao
os valores de t12 de 28,5 h e 82,9 h para SMX e TMP, respectivamente (Tabela 1.3),
26 horas nao séao suficientes para atingir nem mesmo uma fotodegradacao de 50%
de qualquer um dos antibiéticos. Nessas condi¢des, espera-se que seja descarregada

uma mistura de SMX e TMP inalterados e dos fotoprodutos no efluente final da ETE.
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Figura 1.9: Variabilidade do fotoperiodo ao longo do ano para diferentes latitudes.
Retirado de Pereira et al. (2017)

1.4.5 Produtos de Fotdlise Solar dos Antibidticos

Para avaliar os fotoprodutos gerados durante a fotélise, os antibi6ticos foram
irradiados separadamente em &agua ultrapura. Os fotoprodutos foram analisados
usando LC-MS/MS e suas estruturas foram elucidadas por comparagédo com dados
da literatura (detalhes dos produtos s&o apresentados no APENDICE B).

Para o TMP, foram identificados oito fotoprodutos (Figura 1.10) que ja foram

determinados em estudos anteriores e sado formados por mecanismos de oxidagao,
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hidroxilacéo e desmetilagdo durante o processo de fotodegradacgéo (Luo et al., 2012;
Michael et al., 2012; Sirtori et al., 2010; Zhang et al., 202c.
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Figura 1.10: Fotoprodutos identificados durante a fot6lise do TMP: Estruturas e m/z dos ions

protonados. Condi¢Bes: 1 mg L' de TMP, pH 7,2.

Como os radicais HO* sdo néo seletivos, foram detectados trés isdbmeros com
m/z 323, assim como em um estudo anterior (Sirtori et al., 2010). Além disso, néao foi
detectado nenhum produto com m/z menor que o TMP (291) o que indica que ndo
houve clivagem da molécula durante a fotdlise.

Os fotoprodutos TMP1 (m/z 307), TMP2 (m/z 339) e os trés isbmeros TMP3,
TMP4 e TMP5 (m/z 323), sdo resultado da hidroxilacdo direta do TMP. J& os
fotoprodutos TMP6 (m/z 325) e TMP7 (m/z 305), foram obtidos por carbonilacéo do
anel piridinico e do grupo metileno, respectivamente. O fotoproduto TMP8 (m/z 309),
por outro lado, é resultado de desmetilacdo e hidroxilagdo do TMP (Michael et al.,
2012; Zhang et al., 2020).

Todos os fotoprodutos do TMP permaneceram presentes na solucdo mesmo
apos mais de 94 horas de exposicao a irradiacdo solar, indicando sua resisténcia a

fotélise. No entanto, estudos anteriores (Michael et al., 2012; Zhang et al., 2020)
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demonstraram que nenhum dos fotoprodutos identificados neste trabalho possui
toxicidade relevante, sugerindo um baixo risco para o ambiente aquatico.

Para o SMX, foram detectados seis fotoprodutos (Figura 1.11) que também ja
foram encontrados em estudos anteriores. Entre eles, o0 SMX1 (m/z 216) foi obtido
apos a abertura do anel isoxazol (Trovo et al., 2009). Os isébmeros SMX2 e SMX3 (m/z
270) resultaram de reacdes de hidroxilacdo (Segalin et al., 2022; Willach et al., 2018).
O produto SMX4 (m/z 272) pode ser formado apés a quebra da ligacéo dupla do anel
isoxazol e apds hidroxilagdo (Trovo et al., 2009). J& o0 SMX5 (m/z 239) € resultante da
perda do grupo NH2 durante a fotélise (BONVIN et al., 2013) e SMX6 (m/z 254), que
€ um isdmero do SMX, é obtido apds rearranjo do anel isoxazol (Bonvin et al., 2013;
Gmurek et al., 2015; Trovo et al., 2009).

) ) N\ _NH,__o
| - Clivagem do anel isoxazol \S\<
I - Hidroxilacao )
1l - Perda do grupo amino NH; o
IV - Rearrajamento do anel isoxazol SMX1 (HO) \\ N
HaN m/z 216 2N
\\O o]
NH2 —~
Q \ SMX2 e SMX3
HzN SMX6

/
m/z 254 \
SMX

Formula: C1gH1,N303S™
Massa: 254

/ m/z 270

\ =
\\ _» SN Yo
(0]
HO
HoN
SMX5 SMX4
m/z 239 m/z 272

Figura 1.11: Fotoprodutos identificados durante a fotélise do SMX: Estruturas e m/z dos ions

protonados. CondicGes: 1 mg L' de SMX; pH 7,2.

A persisténcia dos fotoprodutos do SMX em solucdo, mesmo apés 94 horas
de exposicéao solar, foi semelhante ao comportamento observado com os fotoprodutos
do TMP. A toxicidade dos produtos do SMX para organismos n&o alvos tem sido objeto
de estudos, e ha divergéncias quanto a sua capacidade de causar danos significativos
(Gmurek et al., 2015; Wang et al., 2022).

Um estudo conduzido por Trovo et al. (2009), destacou um aumento na

toxicidade em meios contendo os produtos do SMX. Ja outro estudo conduzido por
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Wang et al. (2022), ndo conseguiu afirmar categoricamente a toxicidade dos produtos
do SMX. No entanto, observou-se que a aplicacdo de processos complementares
pode mitigar os efeitos adversos, proporcionando continuidade na degradacao dos
antibiéticos e seus subprodutos.

Esses resultados, sugerem a necessidade de explorar estratégias
complementares para minimizar os potenciais impactos desses produtos no ambiente,
enfatizando a continuidade na degradacao por processos complementares uma vez

gue apenas a fotdlise solar ndo é suficiente.

1.4.6 Desinfeccéo

Considerando a importancia da desinfeccdo em uma ETE, que pode ser
alcancada durante a irradiacdo, a quantificagcdo de patdgenos foi realizada nas
amostras coletadas na LS, antes e depois da exposicéo a irradiacao solar, para avaliar
se a exposicdo durante o tempo de residéncia na LS levaria a inativacdo desses
patogenos.

Todos o0s microrganismos-alvo, coliformes totais e termotolerantes, e
Escherichia coli, foram reduzidos a concentra¢des abaixo do LQ de 1 CFU/100 mL
apo6s 6000 kJ m de energia solar acumulada, enquanto nos controles no escuro, a
reducdo foi muito menor, comprovando que a inativacdo total ocorreu devido a
exposicdo a irradiacdo solar e mostrando a eficiéncia da irradiacao solar para reduzir

a carga microbiana no LS (Figura 1.12)

Escherichia Coli Coliformes Totais Coliformes Termotolerantes
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Figura 1.12; Inativacao de patégenos em amostras de lagos de sedimentacgdo por irradiagédo solar

(—e-) e controles no escuro (—e=).
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Em resumo, a incidéncia da irradiacdo solar na LS pode resultar em danos
celulares internos dos patdgenos presentes por duas vias principais. A primeira
envolve danos ao DNA pela absorcéo direta da radiacéo. Na segunda, a absorcao de
luz pelo patdgeno promove uma formacéo excessiva de ERO intracelulares que, por
meio de diversas reac¢des, causam danos letais ao microrganismo, levando a sua
inativacao (Giannakis et al., 2016; Ho; Goethals, 2020).

Em matrizes mais complexas com a presenca de fotossensibilizadores, como
matéria organica, a inativacdo microbiana também pode ocorrer por meio da geracao
de HO*® e outras espécies oxidantes no meio. Essas espécies podem atuar como
desinfetantes e contribuir para a inativagdo de patdogenos (Mcguigan et al., 2012).

Embora esses resultados tenham demonstrado que a desinfeccéo total das
amostras de LS ocorre por meio da radiacdo solar, é importante observar que isso foi
alcancado apés 14 dias de experimento (média de 5,5 horas de exposi¢cdo solar
diaria). Como mencionado anteriormente, o tempo de residéncia da LS na ETE de
Araraquara € de apenas 41 horas, tempo insuficiente para alcancar a desinfeccéo
total.

Estudos anteriores comparando os resultados da desinfeccéo por irradiacao
solar com a desinfeccdo por irradiacdo solar combinada com foto-Fenton também
mostraram uma inativacdo mais lenta ou incompleta de bactérias ao aplicar apenas a
irradiagéo solar (Ndounla et al., 2013; Rodriguez-Chueca et al., 2014). Dessa forma
apesar de efetiva a desinfeccao por radiacéo solar € lenta e insuficiente nas condicées
adotadas na ETE.

1.5 CONCLUSAO

Nessa primeira parte do trabalho foi avaliada a influéncia do processo natural
de fotdlise na dindmica dos antibiéticos SMX e TMP durante sua permanéncia na LS.
A fotolise € mais lenta nas condi¢cfes naturais de pH da LS (pH 7,2) do que em pH 4.
Os fotossensibilizadores NOs e AH, mostraram aumentar a fotolise indireta do TMP,
pois ambos induzem a geragdo de ERO, entretanto néo influenciaram tanto na fotélise
do SMX, pois esse composto € mais suscetivel a fotélise direta. Estudos na presenca

de isopropanol permitiram verificar que HO®* ndo desempenha um papel relevante na
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fotdlise indireta de SMX, mas afeta ligeiramente a de TMP devido ao tipo de fotdlise a
gue cada um é mais propenso. Destaca-se gque a fotélise do SMX e do TMP é mais
sensivel as variacbes de pH do que a composicdo da matriz. De maneira geral, a
exposicdo dos antibidticos SMX e TMP a irradiacéo solar em LS pode promover tanto
a fotdlise desses antibidticos, quanto a desinfec¢cdo da matriz, porém € necessério um
longo tempo de exposicdo solar (>70 h). Dessa forma, considerando as cinéticas de
degradacéo obtidas e o tempo de residéncia na LS (41 horas), € possivel concluir que
a fotdlise solar nessas condi¢c6es nado é suficiente para proporcionar a fotodegradacao
total dos antibidticos e a desinfec¢cdo do efluente, sendo necessario aplicacdo de

processos complementares.
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CAPITULO 2: PROCESSO FOTO-FENTON PARA DEGRADACAO DE SMX E TMP
EM EFLUENTE DE ETE UTILIZANDO OXIDO DE FERRO SUPORTADO EM AREIA
COMO CATALISADOR
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2.1 INTRODUCAO

Uma variedade de materiais tem sido estudada como potenciais fontes e
suportes para o Fe, visando desenvolver catalisadores para aplicagdo no processo
foto-Fenton. Entretanto, ha um interesse particular em materiais que sejam acessiveis,
de baixo custo e ambientalmente seguros. Entre os minerais, fontes e suportes
naturais utilizados, podem ser citados a argila (de Jesus; Lima; Nogueira, 2022),
carvao ativado (He et al., 2022), calcopirita (Labiadh et al., 2019), Schwertmanita (Li,
T. etal., 2021) e lodo de ETE (de Jesus et al., 2023). Materiais de silicato, como silica
mesoporosa, quartzo, zedlita e saponita, também estdo sendo cada vez mais usados
como suporte para catalisadores Fenton devido a sua estabilidade quimica,
resisténcia mecanica e baixo custo (He et al., 2016).

A areia € um mineral de silicato duro, resistente ao desgaste e quimicamente
estavel, com o SiO2 sendo seu principal componente (Wang et al., 2023). Devido a
sua acessibilidade e baixo custo, a areia tem sido empregada como suporte para
oxidos de ferro e aplicada no tratamento de aguas contaminadas com metais (Khan
et al., 2021; Lee et al., 2012; Rahman et al., 2013).

Apesar dos resultados promissores na remocdo de metais em aguas
utilizando catalisadores de ferro suportados em areia, a aplicacdo desse catalisador
para o tratamento de efluentes contendo contaminantes organicos € uma area ainda
sub explorada.

Entre os escassos estudos dedicados a essa finalidade, destaca-se o trabalho
de Omri et al. (2020), que investigou a eficiéncia de areia revestida com ferro no
processo foto-Fenton para degradacdo do corante alaranjado de metila em agua,
apresentando resultados promissores. Nesse estudo, a aplicacdo da areia revestida
com o oxido de ferro, Fe203 (hematita), levou a descoloragéo total da solugdo do
corante em apenas 60 min, indicando a eficiéncia do material. Além disso, ao
empregar o0 catalisador em amostras de efluentes téxteis, os resultados foram
igualmente positivos, com uma reducado media de 88% na densidade Optica e 79% na
DQO do efluente. Esses resultados indicam a capacidade do catalisador de ferro

suportado em areia em ndo apenas facilitar a degradagdo de compostos organicos,
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mas também destacam seu potencial aplicado a tratamento de efluentes
contaminados.

Diante dos resultados promissores da aplicacdo de catalisadores de Fe
suportado em areia e considerando a escassez de estudos que explorem essa
tematica, o estudo mostrado neste capitulo busca contribuir com o tema por meio da
investigacao da aplicacéo de oxido de ferro suportado em areia (OFSA) em processo
foto-Fenton para a degradacao de antibiéticos em efluente provenientes de estacdes
de tratamento de esgoto (ETE). Até o momento, o emprego de areia modificada com
Fe em um processo foto-Fenton para a degradacdo de antibidticos, como
sulfametoxazol (SMX) e trimetoprima (TMP), é inédito. Além disso, o estudo propde o
uso de um catalisador que pode ser aplicado em reatores do tipo fluidizados, sem ser
arrastado pelo fluxo, devido a sua maior densidade em comparacdo com outros
materiais cataliticos mais leves. Essa caracteristica permite que os catalisadores
permanecam na zona de reacao, otimizando a eficiéncia do processo e torna mais

viavel a aplicacdo do processo foto-Fenton no tratamento de efluentes.

2.2 OBJETIVOS

O objetivo deste capitulo foi sintetizar um catalisador a base de OFSA para
avaliar sua aplicacdo em processo foto-Fenton, otimizar as condi¢des de trabalho e
estudar a capacidade do material para ser utlizando sob radiacdo solar para o
tratamento de efluente de ETE, visando a degradacdo dos antibiéticos SMX e TMP

nessa matriz.

2.3 MATERIAIS E METODOS
2.3.1 Reagentes

A cumarina (99,9%), a 7-hidroxicumarina (99%), catalase bovina (2300 unidade
mg?), o tert-butanol (>99%) e os antibidticos sulfametoxazol (298%), trimetoprima
(99,8%), foram adquiridos da Sigma-Aldrich. O acido férmico (88%) e o isopropanol
(grau HPLC) foram obtidos de J.T. Baker. Peroxido de hidrogénio (H202, 30%),
hidréxido de sodio (NaOH, 98%), acido sulfarico (H2SO4, 95-98%), acetato de sddio
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(99-100%), cloridrato de hidroxilamina (96%) e o cloreto férrico (FeCls, 97-102%)
foram obtidos da Synth. O metanol (grau HPLC) foi adquirido da Supelco. 1-10-
ortofenantrolina (99,5%) e o metavanadato de amonio (99%) foram obtidos da Vetec.
O &cido cloridrico (37%) foi obtido da Scharlau.

Todas as solugBes aquosas foram feitas com agua ultrapura Millipore Milli-Q,

com resistividade de 18,2 MQ cm.

2.3.2 Preparo de Catalisador de Oxido de Ferro Suportado em Areia

A areia utilizada como suporte possuia uma granulometria 2 0,125 mm e <
0,212 mm. O catalisador OFSA foi preparado com base nas metodologias descritas
por Benjamin et al. (1996) e Khan et al. (2021) para obtencao de areia revestida com
hematita. A hematita € um oOxido de ferro que pode ser formado a partir da hidrélise
forcada de Fe®*, sob aquecimento e em condi¢Ges acidas (pH 1-2). Nesse valor de pH
o Fe3* esta na forma do complexo hexaaquaferro(lll) [Fe(H20)e]3*, que sofre hidrélise
com eliminacéo gradual dos protons das moléculas de agua formando espécies mono
e binucleares, que continuam reagindo até precipitar em forma de Oxidos
(Schwertmann; Cornell, 2003)

Inicialmente, 200 g de areia foram deixados em HCI 1 mmol L por 24 h,
depois filtrados e secos a 110 °C por 12 h (Figura 2.1a). Em seguida, 27,03 g de FeCls
foram adicionados a 200 mL de agua Mill-Q e o pH ajustado para 1 com adicao gota
a gota de HCI 2 mol L1, a solucédo foi mantida em agitacdo por 30 min. Apos esse
tempo, 200 g da areia seca foram adicionados a solucao e deixados em agitacéo (900
rpm) por 1 h a 80°C e por mais 1 h a 110 °C, até quase todo o liquido ter evaporado
(Figura 2.1b). A mistura foi entdo colocada em um cadinho e aquecida a 110 °C por 3
h em mufla e por mais 3 h a 550 °C, com taxa de aguecimento de 20 °C min! (Figura
2.1c).
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Figura 2.1: Aspecto do material durante as etapas de sintese: areia lavada com HCI (a), areia mais

ferro antes do tratamento térmico (b) e OFSA (c).

2.3.3 Caracterizacao do Catalisador OFSA

A composigao elementar do material foi avaliada por fluorescéncia de raios X
(FRX) por meio de um espectrdmetro de fluorescéncia de raios X por energia
dispersiva Shimadzu EDX-720.

O OFSA também foi caracterizado pela técnica de difratometria de raios X
(DRX) no equipamento Bruker D8 Advance Eco, utilizando radiagédo Cu Ka, corrente
de emissao de 25 mA e operando a 40 kV de 5 a 120° (26) com velocidade de 0,01°
s

A carga prevalente no OFSA conforme a variagdo do pH do meio (ajustado
por HCI ou NaOH 0,05 mol L?) foi determinada por Potencial Zeta, utilizando o
equipamento Malvern Zetasizer Nano ZS90 com poténcia 100 VA.

A morfologia do OFSA foi analisada por microscopia eletrénica de varredura
de alta resolucdo (MEV-FEG) no Laboratério Interdisciplinar de Eletroquimica e
Ceramica (LIEC) do IQ-UNESP utilizando o equipamento da marca JEOL, modelo
JSM-7500F, acoplado a um analisador de composi¢cao quimica elementar por energia
dispersiva (EDS). As amostras foram dispersas em agua com auxilio de ultrassom por
20 min, e secas em suporte especifico antes das analises.

As andlises por Espectroscopia de fotoelétrons excitados por raios X (XPS)
foram realizadas utilizando um modelo convencional XPS K-Alpha, da Thermo
Scientific, com radiagao Al Ka (hv = 1486 eV) como fonte de excitagdo. Os espectros

de alta resolucéo de XPS foram registrados com uma energia de passagem de 50 eV,
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com um incremento de 0,10 eV por etapa. A analise dos espectros de XPS foi

realizada utilizando o software CASA XPS.

2.3.4 Experimentos de Degradacéo por Processo foto-Fenton

Os experimentos de degradacdo foram realizados em reator com agitacédo
magnética, feito de vidro ambar (5,5 cm de altura e 9,5 cm de didmetro) contendo o
catalisador, H202 e 250 mL de solugdo mista dos antibiéticos SMX e TMP (200 ug L*
cada), sob irradiacdo UV de duas lampadas de luz negra de 15 W de poténcia e
comprimento de onda maximo de emissdo em 365 nm. Em tempos pré-determinados
(0, 15, 30, 60 90 e 120 min), aliquotas foram retiradas, filtradas com filtro de fluoreto
de polivinilideno (PVDF) 0,45 ym e analisadas em HPLC-DAD-UV.

Com o objetivo de interromper a reagdo pela decomposi¢cdo do peroxido de
hidrogénio residual, em cada aliquota foram adicionados 40 pL de solugéo 0,2 g L
da enzima catalase bovina antes das analises em HPLC-DAD-UV (Arslan-Alaton,
2007).

2.3.4.1 Efeito da dose do catalisador, concentracdo de H>O- e do pH

Buscando encontrar a melhor condicdo para aplicacao do catalisador e estudar
os efeitos de alguns parametros na degradacdo dos antibiéticos, foram realizados
experimentos de degradacao dos antibioticos variando a dose de catalisador em 0,25,
0,5e 0,75 g L1, a concentracdo de perdxido de hidrogénio em 2,5, 5,0 e 10 mmol L
e 0 pH da solucdo em 3,0, 5,0 e 7,0. Também foram realizados experimentos controles
para avaliar a contribuicdo de outros processos na degradacéo dos antibioticos. Dessa
forma, além da degradac¢do dos antibiéticos por processo foto-Fenton, foi estudada a
remocado por processo de adsorcdo (OFSA), fotdlise UV (UV), fotocatélise (OFSA +
UV), peroxidagéo fotoassistida (UV + H202) e Fenton (OFSA + H202).

Os resultados sobre a eficiéncia das condi¢cdes aplicadas e contribuicdo de
outros processos serao representados em termos da diminui¢cdo da concentracao dos

antibiéticos em fungéo do tempo de reacao.
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2.3.4.2 Experimentos de reuso do catalisador de OFSA

A possibilidade de reuso do catalisador foi estudada durante aplicacédo do
mesmo material por 5 ciclos de processo foto-Fenton em agua ultrapura com 200 ug
L't de SMX e TMP nas condi¢des otimizadas. Apds cada ciclo o catalisador foi filtrado,
seco a 110 °C por 2 h, pesado e reutilizado. A concentracéo dos farmacos e o volume
da solucédo foram ajustadas de acordo com a massa do catalisador, considerando que

entre os ciclos ocorre perda de material.

2.3.4.3 Efeito da inibicdo do radical HO®

Buscando entender a participagcdo dos radicais HO®* na degradacdo dos
antibiéticos, foram conduzidos experimentos na presenca de isopropanol e t-butanol
que sdo sequestrantes desses radicais. Tanto o isopropanol quanto o t-butanol
reagem rapidamente com o HO® com constante de velocidade de reacao igual a 3 x
10° L molt-ste 0,4 x 10° L mol?-s, respectivamente. Na presenca desses reagentes
os radicais nao ficam disponiveis para reagir com os farmacos, dessa forma € possivel
avaliar se a degradacéo ocorre via radical HO® ou por meio de outra ERO (He et al.,
2016).

Os experimentos foram realizados adicionando os inibidores em excesso (100
mmol L) para garantir que todo o radical HO* gerado fosse totalmente capturado do
meio (Emidio et al., 2020).

2.3.4.4 Aplicacdo em efluente de ETE e foto-Fenton solar

Apés estudo das melhores condi¢des de trabalho e do reuso do catalisador, o
material foi aplicado para degradacdo dos farmacos sob radiacdo solar em efluente
coletado na ETE de Araraquara.

Assim como no estudo da fotélise dos antibidticos, as amostras do efluente
foram coletadas em frascos ambar, filtradas a vacuo com papel filtro quantitativo, faixa
azul de 80 g, e armazenadas a 4 °C por até duas semanas. Antes dos experimentos

as amostras foram enriquecidas com cada um dos antibioticos até uma concentracao
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de 200 pg L% Os principais parametros fisico-quimicos das amostras séo
apresentados no APENDICE A

A atividade catalitica do material também foi avaliada sob radiacdo solar,
utiizando o mesmo reator com agitacdo magnética e vidro ambar utilizado nos
experimentos anteriores. Nos experimentos de foto-Fenton solar as aliquotas foram
retiradas nos mesmos tempos pré-determinados, porém a cada retirada a dose
acumulada de radiacéo foi anotada para que permanecesse constante em todos 0s
experimentos. As aliquotas foram retiradas apos 0, 15, 30, 60, 120 e 180 min que
corresponde a 0, 28, 56, 110, 220 e 313 kJ m de dose de radiacdo solar acumulada.

2.3.5 Andlises Quimicas
2.3.5.1 Quantificagcédo de radicais HO® gerados durante o processo foto-Fenton
com OFSA

A geracdo do radical hidroxila no meio reacional na presenca de OFSA foi
estimada pela quantificacdo do composto fluorescente 7-hidroxicumarina (7-HC),
gerado a partir da reacdo da cumarina com os HO®.

O produto 7-HC foi analisado por cromatografia liquida de alta eficiéncia,
acoplada ao detector de fluorescéncia (HPLC-FL), utilizando uma coluna Luna C18
Phenomenex (150 x 4,6 mm; 5 um), a temperatura de 40 °C, fase movel de
metanol:agua (40:60, v/v), vazdo de 0,8 mL min, volume de injecdo de 20 uL e
comprimentos de onda de emissdo e excitacdo fixados em 332 nm e 456 nm,
respectivamente (Lin et al., 2015).

Para avaliar a geracdo do radical HO®, 250 mL de cumarina 1 mmol L foram
adicionados no mesmo reator utilizado nos experimentos de fotodegradagéo, na
presenca de luz, catalisador OFSA e H202. Aliquotas foram retiradas nos mesmos
tempos dos experimentos de fotodegradacgao e analisadas em HPLC-FL.

A concentracdo de 7-HC foi calcula a partir da equacédo da reta y = 438190,5x
+ 5187,7, obtida por meio da curva analitica de 7-HC construida com r de 0,9999 e LD

e LQ de 0,06 mmol L*e 0,19 mmol L%, respectivamente.
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2.3.5.2 Determinacédo de peréxido de hidrogénio residual

A concentracao de peroxido de hidrogénio residual durante processo Fenton
foi determinada por método espectrofotométrico, em um equipamento Shimadzu UV
mini-1240, fundamentado na reag&do do H202 com metavanadato de amonio em meio
acido, a qual tem como produto o cation peroxovanadio, vermelho-alaranjado, com
absorcdo em 450 nm (Nogueira et al., 2005).

Seguindo o procedimento, 5,00 mL de aliquota foram transferidos para um
baldo de 10,00 mL no qual foi adicionado 1,00 mL de Metavanadato de amonio (6,2
mmol L1). Para o célculo de concentracéo foi construida curva analitica que forneceu
uma equacdo da reta y = 0,2483x + 0,0224, r de 0,9956 e LD e LQ de 0,02 mmol L+

e 0,05 mmol L%, respectivamente.

2.3.5.3 Determinacéo de ferro sollvel total

A determinacao do ferro soluvel total foi feita para avaliar a estabilidade do
catalisador nas condi¢des de reacao e se 0 processo de degradacao ocorre em meio
homogéneo, heterogéneo ou ambos. Para tal, foi aplicado o método
espectrofotométrico baseado na reacdo entre os ions ferrosos e 1,10-fenantrolina,
originando como produto um complexo de cor vermelha com absor¢cdo em 510 nm
(APHA, 2017).

Para realizar essa analise, 5,00 mL de amostra filtrada foram adicionados a um
baldo de 10,00 mL, juntamente com 1,00 mL de solucéo de hidroxilamina, 1,00 mL
acetato de sodio de e 1,00 mL da solucdo de ortofenantrolina. Para o calculo de
concentracdo foi construida curva analitica que forneceu a equacdo da reta y =
0,0082x + 0,0022, r de 0,999 e LD e LQ de 0,20 pmol L* e 0,65 pmol L7,

respectivamente.

2.3.5.4 Quantificagcdo dos antibioticos por HPLC-DAD-UV

Durante os experimentos de degradacao, os antibidticos foram quantificados

por HPLC-DAD-UV conforme metodologia otimizada descrita na Secao 1.4.1.

74



Capitulo 2

2.4 RESULTADOS E DISCUSSAO

2.4.1 Caracterizacdes

A composic¢ao quimica da areia pura lavada foi determinada por FRX, servindo
como referéncia. Esta analise permitiu obter a composi¢do da areia a ser utilizada
como suporte para o ferro. Adicionalmente, foram feitas analises nas amostras do
composito OFSA, crucial para verificar se o Fe foi de fato incorporado a areia durante
0 processo de sintese. Os resultados das andlises por FRX, apresentados na Tabela
2.1, mostram que além de Si, elemento mais abundante (>95%), a areia tem também
em sua composicao Fe, Al e Ti. Em relacdo ao catalisador OFSA, foi possivel observar
um aumento na porcentagem de ferro de 1,1% na areia pura para 35,7% no OFSA,

gue demonstra que o 6xido de ferro foi suportado na areia.

Tabela 2.1: Composicdo quimica determinada por andlise de FRX da areia lavada, antes da sintese,

e da areia ap0s suporte de ferro (OFSA).

Composicao quimica (%)

Elemento Areia OFSA
Si 95,1 59,7
Fe 11 35,8
Al 1,7 1,0
Ti 1,0 0,6

Os difratogramas de raios x (DRX) do OFSA mostram a presenca da hematita
(Fe203) e do quartzo (SiO2), comparados com a base de dados Inorganic Crystal
Structure Database (ICSD) com os cédigos de 15840 e 168350, respectivamente
(Figura 2.2).
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Figura 2.2: Difratograma do OFSA e dos padrdes de hematita e quartzo.
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Comparando os resultados do OFSA e dos padrdes da ICSD, é possivel
observar que o catalisador apresenta picos referentes a hematita e ao quartzo. No total,
8 picos foram encontrados no OFSA compativeis com o padrdo da hematita com graus
(26) de 24,2°, 33,1°, 35,6°, 40,6°, 49,3°, 54°, 62,5° e 64,1° e picos caracteristicos do
quartzo em 20,9°, 26,7°, 36,7°, 39,5°, 42,6° , 45,7°, 50,1°, 55°.

Os resultados da andlise do potencial zeta forneceram os valores de carga
superficial do OFSA em funcéo do pH. Conforme ilustrado na Figura 2.3, o catalisador
apresentou uma carga superficial positiva apenas em pH 2, enquanto em valores de
pH mais elevados, a carga superficial do material permaneceu negativa. Este
resultado estd em conformidade com as caracteristicas dos materiais contendo SiOz,
gue podem exibir carga positiva em baixos valores de pH devido a presenca de grupos
-OH na superficie, os quais podem ser protonados em meio acido. No entanto, a
medida que o pH aumenta, esses grupos sao desprotonados, formando grupos silanol
negativamente carregados na superficie do material, tornando sua carga superficial

negativa como visto nos resultados (Ibrahim et al., 2023).
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Figura 2.3: Potencial Zeta em fun¢éo do pH do catalisador OFSA.

A morfologia e a composi¢ao quimica basica na superficie da areia pura e do
OFSA antes e ap6s o uso foram avaliadas por MEV, e EDS que sdo mostrados na

Figura 2.4.
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Figura 2.4: Imagens de MEV e graficos EDS da areia pura e do catalisador OFSA antes e p0s 0 uso

em 5 ciclos de foto-Fenton.

A micrografia da areia pura mostrou que a estrutura superficial da areia era

muito compacta e lisa, sendo que os resultados de EDS confirmam a presenca de

apenas O e Si. Por outro lado, a morfologia da superficie do OFSA demonstrou a

deposicao ndo homogénea de particulas micrométricas de éxido de ferro, distribuidas

irregularmente pela areia. Observa-se uma variacdo na deposi¢cao de oxidos, com

alguns graos apresentando maior acumulo de particulas de 6xido de ferro (destacados

em vermelho) do que outros. Os dados de EDS indicaram uma redugéo na intensidade
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do pico de Si e o surgimento do pico de Fe apds a sintese de OFSA, evidenciando a
presenca do metal na superficie da areia, em conformidade com estudos anteriores
(Khan et al., 2021; Lee et al., 2012; Liu, S. et al., 2018).

Apds a aplicacdo do OFSA no processo foto-Fenton, a superficie da areia
passou por mudancas, resultando na perda de particulas do 6xido de ferro. As
particulas de Fe, originalmente distribuidas por todos os gréos, agora estao restritas
a alguns graos (marcados em amarelo). Além disso, os resultados de EDS revelaram
uma diminuicdo na intensidade do pico de Fe, indicando a perda desse componente.

Embora a possivel perda das particulas de Fe da superficie da areia, como
evidenciado nos resultados do MEV, as analises de Fe soluvel total, utilizando o
método da Fenantrolina, ndo revelaram a presenca de Fe em solucdo. Todas as
andlises de Fe total nos experimentos demonstraram concentracées em solucdo
consistentemente abaixo do LD do método (0,2 umol L). Possivelmente, o Fe pode
ter se desprendido da superficie da areia ainda na forma do 6xido hematita, explicando
as alteracdes observadas nas micrografias.

Pelas micrografias, também foi possivel obter os tamanhos de particula da
areia pura, e apos o suporte das particulas do éxido de ferro na areia. A medida foi
feita com a média de 20 particulas de duas regifes distintas (10 de cada regido), de
acordo com a metodologia descrita por (Barretoa et al., 2019). Os resultados
mostraram que a areia pura tinha um tamanho de particula médio de 145,2 pm. Apés
a modificacdo com ferro o tamanho médio da particula de areia aumentou para 168,6
um devido a presenca das particulas do 6xido de ferro em sua superficie. O tamanho
médio das particulas do oxido de ferro foi de 3,23 pum.

A determinacdo da composicdo quimica superficial da areia pura e do OFSA
antes e depois de sua aplicacdo no processo foto-Fenton foi realizada por meio de
XPS. A porcentagem atdomica na camada superficial, com espessura inferior a 5 nm,
foi extraida dos espectros de alta resolucdo, mostrado na Figura 2.5. Os espectros
exploratorios mostraram a presenca de trés picos principais atribuidos a O 1s, Si 2p,
e Fe 2p e de Al e C com menor preciséo. A atribuicdo para cada pico, juntamente com
suas porcentagens relativas, esta detalhada no APENDICE C.
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Areia pura OFSA antes do uso OFSA apds o 5° ciclo
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Figura 2.5: Espectros de XPS de O 1s, Si 2p e Fe 2p da areia pura e do OFSA antes e ap0s a

aplicagéo no processo foto-Fenton.

De maneira geral, os resultados da porcentagem atdmica dos elementos(Tabela
2.2) indicam que a superficie da areia é composta de 66,0% de oxigénio, 33,1% de
silicio e 0,8% de ferro. Apds suportar o 0xido de ferro na superficie da areia a principal
mudanc¢a na composi¢cdo € o aumento da porcentagem de Fe, que sobe para 1,8%,
indicando que o oOxido de ferro foi suportado na areia. As porcentagens dos
componentes do OFSA apés aplicacdo no processo foto-Fenton indicam que ha uma
perda substancial na composicdo do material, com a porcentagem de Fe caindo para
0,4%. Esses resultados séo consistentes com os resultados de MEV, onde foi possivel

visualizar a perda de particulas do 6xido de ferro apds o uso do catalisador.
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Tabela 2.2: Porcentagem atdmica de elementos na areia pura e no OFSA antes e ap0s aplicagédo no
processo foto-Fenton.

% Atdmica*

Elemento
Areiapura OFSA antes do uso OFSA ap6s o 5° ciclo
Oxigénio (O 1s) 66,0 66,9 63,1
Silicio (Si 2p) 33,1 31,3 36,5
Ferro (Fe 2p) 0,8 1,8 0,4

*Erro : 5%

Os espectros O 1s para a areia pura, somente lavada com HCI, do OFSA antes
e apos aplicacdo em foto-Fenton foram decompostos em 6 picos. Nas energias mais
baixas de ligacao, identificam-se picos centrados em 530,4 eV, 531,0 eV e 531,8 eV,
atribuidos as espécies O-Fe, O-Al e grupos -OH da superficie, respectivamente. O
pico em 532,8 eV corresponde as ligagcbes O-Si, principal componente do espectro de
O 1s, que se sobrepbem aos grupos O-C, de energia semelhante e ao O-C=0
centrado em 533,9 eV. Além disso, € possivel indicar a presenca de agua molecular
na estrutura com um pico em 534,7 eV (Zeng; Kan, 2022; Zhu et al., 2020). E
importante observar que no OFSA ocorre um aumento do componente O-Fe em
relacdo a areia pura, porém, apés a aplicagcdo do material em processo foto-Fenton
ocorre uma perda na intensidade do pico relativo a esse componente indicando a
lixiviagdo do oxido de ferro da superficie do material.

Os espectros de Si 2p sdo semelhantes para todas as amostras, com a fase SiO2
predominando em 103,6 eV e um componente em 102,2 eV de Si®** com menor
contribuicdo que pode ser atribuido ao grupo O-Si-OH (Conradie et al., 2014).

Na analise dos componentes de Fe 2psp2, 0 espectro da areia pura revela a
presenca de Fe, com as fases predominantes de FeOOH (712,1 eV) e Fe203 (710,9
eV), além de um satélite shake-up de Fe(lll) em 713,9 eV. Adicionalmente, é possivel
inferir a existéncia de FeO em 709,4 eV, embora com menor contribuicdo, sugerindo
a presenca de Fe bivalente na areia (de Jesus et al., 2022, 2023; Emidio et al., 2020).
Apés a sintese do OFSA foi possivel perceber um aumento nos componentes,
FeOOH, Fe203 e FeO. Apos o uso do OFSA no processo foto-Fenton verificou-se um
declinio na intensidade dos componentes FeOOH e Fe20g3, € ligeiro aumento da fracédo
de FeO. Esses resultados sugerem: primeiro, a ocorréncia de desprendimento do
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oxido de ferro durante o processo, discutida anteriormente nos resultados do MEV e
corroborada pelos resultados EDS e dos espectros de O 1s; e segundo, a reducao de
Fe(lll) para Fe(ll) na superficie do OFSA durante o processo foto-Fenton, evidenciada

pelo aumento na intensidade do componente FeO (de Jesus et al., 2023).

2.4.2 Experimentos de Degradacéo

24.2.1 Efeito da dose do catalisador, concentracéo de H>O> e do pH

Primeiramente, foram otimizados os parametros pH, dose de catalisador e
concentracdo de peroxido de hidrogénio, para maxima eficiéncia do processo de
degradacédo dos antibioticos SMX e TMP com aplicacdo do OFSA em processo foto-
Fenton.

Ao analisar os resultados da degradacao dos antibiéticos com variacdo na
dose do catalisador (Figura 2.6), observou-se um aumento na eficiéncia de
degradacdo ao aumentar de 0,25 g L* para 0,50 g L' Nesse intervalo, as
porcentagens de degradacdo aumentaram de 79% para 89% e de 89% para 100%
para SMX e TMP, respectivamente, apos 180 min representando um acréscimo de
pelo menos 10% para ambos os antibidticos. Entretanto, ao aumentar a dose do
catalisador de 0,50 g L* para 0,75 g L, ndo foi possivel identificar uma mudanca

significativa na degradacao dos antibioticos.
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Figura 2.6: Efeito da varia da dose do OFSA (0,25 g L(-A-),0,50g L (-A-)e 0,75gL?(-A-)) na
degradacéo dos antibiéticos SMX e TMP. Condigdes: 200 yg L* de TMP e SMX, 5 mmol L de H20z,
radiacdo UV e pH 3,0.
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A melhora inicial na porcentagem de degradacdo com o aumento da dose de
OFSA de 0,25 g Lt para 0,50 g L, pode ser atribuida ao aumento da concentracdo
de Fe no meio. A presenca de mais Fe facilita a reagdo com o H202, resultando em
uma maior geragao de radicais HO® e, por conseguinte, em uma maior eficiéncia na
degradacgdo dos antibiéticos. Entretanto, como visto nos resultados, existe um limite
para o aumento da eficiéncia da degradacdo com o aumento da dose de catalisador.
Uma vez que essa dose excede um valor ideal, observa-se uma queda na eficiéncia
do processo. Este declinio na eficiéncia é frequentemente associado ao aumento da
turbidez da solucéo reacional que pode causar uma reducéo da penetracéo da luz.
Com menos luz disponivel para ativar a reac¢do fotoquimica, ocorre uma diminuicéo
na geracao dos radicais HO®, levando a uma consequente diminuicdo na degradacao
dos compostos (Emidio et al., 2020; Nawaz et al., 2020). Diante disso, a dose
escolhida foi a de 0,50 g L.

A concentragdo de H202 também pode impactar na degradacdo dos
antibioticos. O aumento na concentracdo desse reagente aumenta a geracdo de
radical HO®* e consequentemente a eficiéncia da degradacdo dos compostos alvo.
Entretanto o excesso de H202 pode levar a extingdo do radical de acordo com a
Equacéo 17 (Zhang et al., 2019).

H202 + HO®* — H20 + HO2* (17)

Os resultados relativos ao impacto da concentracdo de H202 sé&o
apresentados na Figura 2.7. Observou-se um aumento expressivo na eficiéncia de
degradacéao para ambos os antibidticos ao dobrar a concentracdo de peréxido de 2,5
mmol L para 5,0 mmol L1, com aumentos de 72% para 93% e de 83% para 100%
para o SMX e TMP, respectivamente. No entanto, ao dobrar novamente a
concentracéo de H202, os resultados na degradacdo do SMX foram semelhantes aos
obtidos com a concentracdo de 5,0 mmol L. Por outro lado, para o TMP, o0 aumento
na concentracao de peroxido ndo apenas acelerou a degradacéo do antibidtico, como
também reduziu o tempo necessario em 1 hora para que a concentracao do farmaco

na agua atingisse niveis inferiores ao LD.
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A maior influéncia da concentracdo de H202 na degradagcdo do TMP esta
associada a sua maior propensdo para ser decomposto por ERO, conforme discutido
no Capitulo 1 (Secéo 1.4.4). De acordo com Martinez-Costa et al. (2018), a constante
de velocidade de reacgéo entre o radical HO®* e TMP ¢€ ligeiramente superior aquela
entre o radical e 0 SMX. Isso sugere que o TMP é mais sensivel as variagbes na
concentracdo de H20:.

Considerando que nao houve uma reducéo na eficiéncia da degradacao dos
antibiéticos ao aumentar a concentragdo de H202 para 10 mmol L, apenas uma
diferenca no impacto desse aumento para cada farmaco, optou-se pela concentracao
de 10 mmol Lt como a condi¢édo de trabalho. Essa decisdo leva em conta a ndo
diminuicdo da eficiéncia da degradacdo e a consideracdo das particularidades de

resposta de cada antibidtico diante dessa variacao de concentracéo.
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Figura 2.7: Efeito da concentragéo de H202 (2,5 mmol L*(- A -), 5,0 mmol L (-A-) e 10,0 mmol L (-
A -)) na degradacéo dos antibiéticos SMX e TMP. Condigdes: 200 ug L'* de TMP e SMX, 0,5g L' de
catalisador, radiacéo UV e pH 3,0.

Apoés o estudo do efeito da dose de OFSA e concentracdo de H202, foi
estudado o efeito do pH do meio na degradacdo dos antibiéticos e o impacto desse
fator na atividade do OFSA. Com base nos resultados apresentados na Figura 2.8, foi
observado que o catalisador OFSA demonstrou eficiéncia satisfatéria na degradacao
de ambos os antibidticos, em todos os trés valores de pH investigados. Somente em

pH 7, a degradag&o se mostrou um pouco mais lenta.
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Figura 2.8: Efeito pH inicial (7,0 (-A-), 5,0 (-A-) e 3,0 (- A-)) na degradacao dos antibidticos SMX e
TMP. Condigdes: 200 ug L de TMP e SMX, 0,5 g L™* de OFSA, radiagdo UV e 10 mmol L de H20..

A diferenca na degradacdo dos antibidticos em funcdo do pH pode estar
relacionada a alguns fatores. Ao contrario do efeito da concentracdo de H202, o efeito
do pH na degradacdo dos compostos alvo ndo estd somente relacionado a
disponibilidade do radical HO® no meio. Esse efeito até pode ocorrer em sistemas com
excesso de H*, que pode favorecer a eliminagdo do HO®, como mostrado na Equacéo
18 (Zhang et al., 2019). Porém, o pH pode influenciar também no potencial redox do
HO®*, que possui seu maior valor em meio acido (2,8 V) e pode diminuir a medida que
o pH do meio aumenta, impactando negativamente a degradacao dos compostos alvo

em valores de pH mais altos (Cheng et al., 2023; Jimenez-Relinque; Castellote, 2015).

H* + HO® + & — H20 (18)

Outro efeito do pH no processo foto-Fenton ocorre pela variagdo na carga da
superficie do OFSA e na especiacdo dos antibidticos podendo favorecer ou
desfavorecer a interacdo eletrostatica entre eles. Como mostrado na Figura 2.9 néo
ocorre adsorcao significativa durante o processo em pH 3, logo a influéncia da
interacdo eletrostatica € insignificante nessa condicéo.

Apesar da diminuicéo na eficiéncia de degradacdo em pH 7, a diferenca entre
os resultados com os diferentes valores de pH é pequena e a porcentagem de
degradacdo manteve-se acima de 90% para ambos os antibidticos, em todas as
condicOes estudadas. Esse resultado evidencia o potencial do catalisador para ser
empregado em sistemas praticos sem a necessidade de ajuste do pH do meio. Os
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resultados obtidos com o catalisador OFSA neste estudo foram semelhantes e até
superaram os de estudos anteriores que envolveram a aplicacdo de catalisadores
sélidos em processo foto-Fenton e enfrentaram reducdes em suas eficiéncias em pH
circunneutro (de Jesus et al., 2022, 2023; He et al., 2022; Liu et al., 2012; Nawaz et
al., 2020).

Ao longo de todos os experimentos, o consumo de H202 foi monitorado,
revelando que este reagente nao foi significativamente consumido, com um maximo
de 10% de reducdo em relacdo a concentracao inicial.

Apés o estudo do efeito da dose do catalisador, concentracdo de H202, do pH
e escolha das melhores condi¢cdes de trabalho, foram realizados experimentos
controle para avaliar a contribuicdo dos processos de adsorcédo (OFSA), fotolise UV
(UV), fotocatalise (OFSA + UV), peroxidacdo fotoassistida (UV + H202) e Fenton
(OFSA + H202), na degradacéo dos antibidticos, visto que durante o processo de foto-
Fenton todos esses processos podem ocorrer de forma simultanea.

Os resultados obtidos (Figura 2.9), revelaram que os processos de adsorcao,
fotOlise por radiagdo artificial e fotocatalise ndo manifestaram efeitos relevantes na
remocédo dos antibiéticos, com uma porcentagem de remocao inferior a 5% tanto para
0 SMX quanto para o TMP. O processo Fenton, por outro lado, demonstrou uma
influéncia mais pronunciada em comparagcdo com 0s trés processos anteriores,
contudo, contribuiu com apenas 21% na degradacdo do SMX e 26% do TMP, apos
180 min. A menor eficiéncia do processo Fenton quando comparada com o foto-
Fenton, pode ser atribuida a maior presenca de =Fe(lll) na superficie do catalisador
em relacdo a =Fe(ll), como mostrado nos resultados do XPS. Sob esta condicéo, a
irradiacdo se mostra indispensavel para a reducdo do =Fe(lll) a =Fe(ll) e

consequentemente a formagéao do radical HO® (Lin et al., 2023).
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Figura 2.9: Avaliacao da contribuicdo dos processos de adsorcéo (- 4 -), fotdlise (- A -), fotocatalise (-

A -), Fenton (- A-), peroxidagédo fotoassistida (-e-) e foto-Fenton (-e-) na degradacéo dos antibiéticos

SMX e TMP. Condigdes: 200 yg L* de TMP e SMX, 0,5 g L'* de OFSA, radiacdo UV,10 mmol L de
H202 e pH 3,0.

O processo que se destacou como o principal contribuinte para a degradacéao
dos antibidticos, logo apds o processo foto-Fenton, foi o de UV + H202, alcancando
uma notavel porcentagem de degradacado de 59% para o SMX e 73% para o TMP.
Nesse processo, os radicais HO® sédo gerados durante a absorc¢éo de luz pelo H20:2 e
sua ruptura homolitica (Ribeiro et al., 2019). O efeito significativo desse processo na
degradacédo dos antibiéticos sugere que o radical HO®* desempenha um papel crucial
na decomposicao tanto do SMX e quanto do TMP. Dessa forma, no proximo topico
sera discutido o papel desses radicais e a sua geracao durante o processo foto-Fenton

na presenca do OFSA.

2.4.2.2 Efeito da inibicdo do radical HO® e sua geracéo durante processo foto-

Fenton

O radical HO*® é uma das principais ERO geradas durante a reacao de Fenton
(Zhu et al., 2019). Por isso, 0 impacto da inibicdo desse radical no processo de
degradacdo dos antibiéticos foi avaliado e os resultados sdo apresentados na Figura
2.10.
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Figura 2.10: Efeito da presenca de inibidores de radical HO® na degradacao dos antibiéticos SMX e
TMP. Experimento em agua (- A -), aguas + isopropanol (-m-) e agua + tert-butanol (-¢-). (Condi¢Ges:
200 yg L* de TMP e SMX, 0,5 g L! de catalisador, radiagdo UV,10 mmol L de H20: e pH 3,0.

A comparacao dos resultados de degradacédo dos antibidticos na presenca e
auséncia dos inibidores revelou uma expressiva diminuicdo na decomposi¢cao dos
compostos. A porcentagem de degradacéao, tanto para o SMX quanto para o TMP, foi
inferior a 5% na presenca dos inibidores de radical HO®. Este resultado enfatiza a
relevancia critica deste radical no processo foto-Fenton para degradacdo dos
antibidticos.

No decorrer do processo foto-Fenton, também podem ser geradas outras
ERO como o radical hidroperoxila (HO2*) e o superoxido (O2°°), que, mesmo em menor
intensidade, exibem capacidade de degradacdo dos compostos (Zhu et al., 2019).
Contudo neste estudo, ao retirar o radical hidroxila HO®* do meio, observou-se uma
guase total inibicdo da decomposicdo dos antibiéticos SMX e TMP, indicando que
nenhuma outra ERO desempenha papel significativo na reacao.

Os resultados obtidos corroboram com achados em estudos anteriores
conduzidos por Li, Li e Wang, (2023) e Jesus et al. (2023), os quais também
observaram um impacto mais pronunciado na degradacdo dos antibiéticos SMX e
TMP ao inibir a presenca do radical HO®, em comparagdo com outras ERO no meio.

Apés estudar o papel do radical HO®* na degradacdo dos antibiéticos, foi
estudado a sua formacédo durante o processo foto-Fenton, pela quantificacdo da 7-
hidroxicumarina (7-HC), produto da reacéo da entre cumarina e o radical.

Os dados apresentados na Figura 2.11 mostram que, apds 0s primeiros 15

min, os radicais HO® foram gerados ao longo de todo o processo, alcancando uma
87



Capitulo 2

concentracdo maxima de 7-HCOU de 1,38 umol L. Estes resultados indicam que nédo
declinio na geracao do radical durante a aplicacdo do OFSA no processo foto-Fenton
e que a concentracdo de HO® n&o decai ao longo do tempo, 0 que pode resultar na

degradacgdo constante dos antibidticos por meio do ataque do HO®.
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Figura 2.11: Concentracdo acumulada de 7-hydroxicumarina gerada durante reacéo de foto-Fenton
utilizando ARF como catalisador. Condigées: 0,5 g L™ de catalisador, radiagido UV,10 mmol L de
H20:2 e pH 3,0.

2.4.2.3 Estudo de reuso e estabilidade do OFSA

Os resultados referentes ao reuso do catalisador de OFSA (Figura 2.12)
revelam uma diminuicdo na atividade catalitica no segundo ciclo de uso, com as
porcentagens de degradacao reduzindo de 100% para 78% e 89% para o SMX e TMP,
respectivamente. Apesar dessa queda inicial, a atividade persiste no terceiro ciclo e
se mantém estavel, sem perdas expressivas, mesmo apos cinco ciclos de utilizacao,

indicando que o material ainda conserva atividade catalitica ap6s o quinto ciclo.
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Figura 2.12: Porcentagem de degradacao dos antibiéticos SMX (1) e TMP (mm) utilizando OFSA
durante 5 ciclos de processo foto-Fenton. Condi¢des: Condi¢des: 200 ug L't de TMP e SMX, 0,5¢g L?
de catalisador, radiagdo UV,10 mmol L'! de H202 e pH 3,0.

A diminuicdo na atividade catalitica nos primeiros ciclos de reuso pode ser
atribuida a perda de 6xido de ferro da superficie do catalisador apés cada aplicacao e
processo de secagem. Conforme evidenciado nos resultados de caracterizacdo do
material, observa-se uma reducao na intensidade do pico associado ao ferro nos
resultados do EDS, e as imagens do MEV revelam uma diminuicdo nas particulas de
hematita na superficie do material apds o uso. Adicionalmente, os resultados do XPS
mostraram uma diminuicdo na porcentagem de ferro na superficie do catalisador de
1,8% para 0,4% apOs aplicacdo. Essa alteracdo pode impactar diretamente na
eficiéncia do OFSA, diminuindo sua atividade. No entanto, apds o 3° ciclo a
porcentagem de degradacdo se manteve acima de 70% para ambos os antibidticos,
até o 5° ciclo de reuso, indicando que o OFSA ainda mantinha a atividade catalitica
mesmo apds multiplos ciclos de reuso e perda do 6xido de ferro.

Esses resultados podem estar relacionados a ndo homogeneidade na
deposicao das particulas do 6xido de ferro nos graos de areia como mostrado nos
resultados do MEV. N&o é possivel afirmar que ocorre a perda de Fe igualmente na
areia pois como visto nas micrografias, apds o uso, algumas particulas de Fe ainda

estdo suportadas na areia.

89



Capitulo 2

2.4.2.4 Aplicacéo do catalisador em efluente da ETE de Araraquara e foto-

Fenton solar

Considerando a notavel atividade catalitica do OFSA nos trés valores de pH
previamente estudados, o catalisador foi aplicado para a degradacgéo dos antibiéticos
em efluente sem ajuste do pH (pH ~ 7,0) e em pH 3,0. Os resultados dessa aplicacdo
em efluente foram comparados com os resultados obtidos em agua ultrapura e séo
apresentados na Figura 2.13.

Ao comparar os resultados obtidos em agua ultrapura e em efluente é possivel
perceber que apesar do desempenho satisfatorio em pH 7,0, os resultados obtidos no
efluente revelaram que, nessa matriz mais complexa, a maior eficiéncia do processo
foto-Fenton com OFSA foi alcangcada somente em meio acido, pH 3. Em pH 7,0, a
porcentagem de degradacéo foi de 26% para o SMX e 29% para o TMP. Por outro
lado, em pH 3,0, a degradacéao atingiu um valor acima de 90% apds 180 minutos para

ambos os antibiéticos.
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Figura 2.13: Aplicacdo de OFSA em processo foto-Fenton em efluente de ETE enriquecido com SMX
e TMP em diferentes valores de pH. Condicées: 200 ug L't de TMP e SMX, 0,5 g L de catalisador,
radiacdo UV,10 mmol L de H20-.

E natural esperar que a degradacdo ocorra de maneira distinta devido as
diferencas na composicdo e caracteristicas das matrizes. A disparidade nos
resultados de degradacéo dos antibioticos em agua e efluente pode ser atribuida a
uma série de fatores, entre eles esta o espalhamento da luz. Por exemplo, ao

considerarmos a maior turbidez do efluente (75 NTU) em comparacdo com a agua
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ultrapura, sem turbidez, espera-se que a penetracao da luz seja mais prejudicada no
efluente do que na agua ultrapura. A turbidez do efluente pode dificultar a penetracéo
de luz na solucdo, inibindo o processo foto-Fenton (Ribeiro et al., 2019).

Outro fator que influéncia a degradagao de compostos organicos no efluente
€ a composi¢do dessa matriz. Conforme observado por Ribeiro et al. (2019), os
componentes presentes na matriz podem exercer tanto impactos negativos quanto
positivos na eficiéncia dos processos baseados na reacdo de Fenton. O Cl- e 0 COs*
, pode atuar como sequestrantes do radical HO®, inibindo a reacao desse radical com
0s compostos alvo. J& a matéria organica pode ter efeitos competitivos favorecendo
ou dificultando a degradacdo. Como discutido no Capitulo 1, a matéria organica
dissolvida pode absorver luz e gerar um estado excitado transitorio que pode reagir
diretamente com os antibiéticos, ou formar ERO (Equagdes 7-11) que irdo reagir com
0s compostos. Porém, como discutido por Cheng et al. (2023), a matéria organica
também pode capturar HO® inibindo a degradacao.

Apesar da diferenca entre a eficiéncia do processo foto-Fenton em agua e
efluente nos dois valores de pH, é possivel perceber que em pH 3,0 os resultados
obtidos nas duas matrizes ndo foram téo diferentes como os obtidos em pH 7,
indicando que o efeito negativo da matriz aquética foi minimizado no meio &cido.

Comparando as curvas de degradacao nas duas matrizes e 0s parametros da
cinética de pseudo-primeira ordem (Tabela 2.3) observa-se que o processo ficou mais
lento em efluente, porém ainda alcancou altas porcentagens de degradacao para 0s
dois antibioticos, sendo 92% para 0 SMX e 100% para o0 TMP apés 180 min em pH 3.

Tabela 2.3: Parametros cinéticos para a degradacao de SMX e TMP em pH 3.0 em agua ultrapura, e

efluente de ETE por processo foto-Fenton.

SMX TMP
Matriz k (min) tip(min)  R?  k(minY) typ(min) R?
Agua ultrapura  0,0165 42 0,990 0,0214 32 0,991
Efluente 0,0128 54 0,928 0,0126 54 0,978

O menor impacto do efeito matriz nessa condicédo pode estar relacionado ao
efeito do pH na propria matriz. Como falado anteriormente os componentes da matriz

podem influenciar na degradagao dos compostos. Alguns desses componentes tém
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cinética de reacdo dependente do pH. Assim, dependendo do pH, a especiacdo de
constituintes da matriz pode mudar interferindo na degradacéao.

Um importante e conhecido constituinte de matriz aquéatica é o carbono
inorganico, representado pelo HCOs e o COz?, que pode ter sua especiagdo mudada
completamente pela variacdo de pH no meio, como mostrado na Equagéo 19-20.

H2COs < H* + HCO3z 5 CO3? (pK1 = 6,3) (19)
HCOs = H* + CO3? (pKz2 = 10,3) (20)

Em valores de pH abaixo de 6,3 a espécie predominante € o H2COs, que ndo
possui nenhum efeito sobre os radicais HO®. Porém acima desse valor ocorre a
formacdo HCOs™ que é conhecido como um sequestrante de HO®. O HCOgs pode reagir
tanto com o HO®, quanto com o H202 (Equagdes 21-22) formando o radical carbonato
(CO3*) e o eperoximonocarbonato (HCOy'), respectivamente, que Sdo espécies com
menor capacidade oxidativa (Cheng et al., 2023). Elevando ainda mais o pH ocorre a
formacdo do CO3z? que semelhante ao bicarbonato também é capaz de capturar
radicais HO®* (Equacao 23) inibindo a degradacdo dos compostos alvo durante o
processo foto-Fenton.

HCOs + HO®* — CO3* + H20 (k=8,5x 10 M1 s7%) (21)
HCO3s + H202 — HCO4+ H20 (22)
COs? + HO* — COs* “+ HO" (k= 3,9 x 108 M1 571) (23)

Como apresentado no APENCICE A, o efluente possui carbono inorganico em
uma concentracdo de 52,96 mg L, a presenca desse componente na matriz pode
indicar um possivel efeito negativo do carbonato na degradacéo dos antibiéticos nessa
matriz. Além disso o efluente ainda foi caracterizado com 60,06 mg L de cloreto, que
também é um importante sequestrante de HO®, podendo também influenciar na
degradacdo do SMX e TMP. Apesar da composicdo especifica do efluente ter
influenciado na degradacéo dos antibioticos, ao comparar os resultados obtidos neste
trabalho, com os de estudos anteriores, destaca-se a eficiéncia do OFSA. Por
exemplo, em um estudo prévio do nosso grupo de pesquisa, o catalisador a base de

lodo de ETE mostrou-se mais suscetivel ao efeito matriz. Quando aplicado para a
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degradacédo de SMX e TMP em pH 3,5, no efluente proveniente da mesma ETE
utiizada como ponto de coleta neste trabalho, observou-se uma queda na
porcentagem de degradacao dos antibidticos, de 100% em agua ultrapura para 72%
e 78% para o0 SMX e TMP, respectivamente, apés 180 minutos. Essa diminui¢cdo na
eficiéncia de degradacao foi superior a 20% (de Jesus et al., 2023). Por outro lado,
com o uso do catalisador OFSA, a reducéo na porcentagem de degradacéo foi menor.
Para o SMX, a queda foi de apenas 8%, enquanto para o TMP, apesar da degradacao
ser mais lenta, alcangou-se 100% em 180 minutos.

Em outro trabalho, que aplicou pellets de CuO para degradacéo de diferentes
antibioticos por processo tipo Fenton, a porcentagem de degradacdo do SMX caiu de
51% em agua ultrapura para 20% em efluente de ETE (Li, C. et al., 2022). Para o
TMP, os resultados com OFSA foram até melhores do que os obtidos em processo
foto-Fenton homogéneo. Em trabalho realizado por Michael et al. (2012), a
porcentagem de mineralizacdo do TMP utilizando 2 mg L de Fe?* em pH 2,9 decaiu
de 80% em &gua desmineralizada para 30% em efluente de ETE indicando um
expressivo efeito matriz.

Esses resultados indicam uma eficiéncia superior do OFSA em condicdes de
efluente real, destacando sua promissora aplicabilidade em processos de tratamento
de agua contaminada com antibiéticos. A capacidade do OFSA de manter altas
porcentagens de degradacdo, mesmo diante da complexidade da matriz do efluente,
€ um avanco significativo, promovendo maior confianca na sua utilizacdo em escala
industrial para a remocéo eficiente de antibidticos em aguas residuéarias.

Apos estudo da aplicacdo do OFSA em efluente sob radiacdo UV, a atividade
do material nessa matriz foi avaliada sob radiacdo solar. O objetivo principal foi
analisar a viabilidade do OFSA em um contexto mais proximo as condicdes ambientais
naturais, aproveitando a radiagéo solar como fonte de energia, sem acarretar custos
adicionais com consumo elétrico.

Os resultados (Figura 2.14) mostraram uma maior eficiéncia do OFSA sob
radiacdo solar em comparacédo com a radiacdo UV. A maior eficiéncia do OFSA sob
radiacdo solar foi evidenciada pelo menor tempo necesséario para a degradacéo

completa dos antibiéticos. Em comparacdo com os experimentos sob radiacdo UV, a
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aplicacado do OFSA sob radiacdo solar exigiu apenas 120 min, enquanto sob radiacéo
UV foram necessarios 180 min.

A maior atividade catalitica do OFSA sob radiac&o solar em relacdo a UV pode
estar relacionada ao 6xido de ferro presente na sua superficie, a hematita. Em estudo
recente, Wu et al. (2023), destacaram que a hematita € um dos 6xidos de ferro mais
eficientemente ativados por luz visivel. Essa eficiéncia, em grande parte, € atribuida
ao seu estreito bandgap (Eg = 2,1 eV) que permite a absorcao de luz em comprimentos
de onda de até 600 nm. Conferindo a hematita capacidade de capturar

aproximadamente 40% da energia contida no espectro solar.
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Figura 2.14: Aplicacao de OFSA em processo foto-Fenton para degradacdo de SMX e TMP em
efluente fortificado utilizando lampada UV (-e-) e radiacdo solar (-¢-). Condigdes: 200 yg L' de TMP e
SMX, 0,5 g L de catalisador, radiacdo solar natura,10 mmol L de H202 e pH 3,0.

Considerando a aplicacdo do OFSA, a reducéo do tempo de degradacéo é
promissora, especialmente em sistemas de tratamento de efluentes. A economia de
uma hora no tempo de processo ndo apenas otimiza a eficiéncia, mas também implica
diretamente na economia de energia, alinhando-se com as demandas crescentes por

métodos sustentaveis e energeticamente eficientes.

2.5 CONCLUSAO

Os resultados obtidos neste capitulo mostraram o potencial do OFSA como
um catalisador promissor no tratamento de efluente contaminados por antibiéticos. As

caracterizacdes do catalisador revelaram uma incorporacao do oxido de ferro na areia,
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destacando a presenca de picos caracteristicos de hematita no OFSA. A otimizagéo
do processo foto-Fenton demonstrou que a dose especifica de OFSA (0,50 g L),
concentragdo de H202 (10 mmol L) e pH 3,0 foram fundamentais para atingir
porcentagens de degradacdo de 100% para ambos os antibidticos. Porém o OFSA
também se mostrou eficiente em pH 5 e 7. Os experimentos com os inibidores de
radical HO®* mostraram que esse radical influencia diretamente na degradacdo dos
dois antibiéticos pois na sua auséncia a porcentagem de degradacéo dos SMX e TMP
foi inferior a 5%. Ao avaliar a formacao do radical HO® durante o processo foto-Fenton,
conclui-se que a geracdo da espécie é continua durante os 180 min de experimento e
comparando com outros trabalhos o OFSA pode ser considerado mais eficiente uma
vez que mesmo gerando uma menor quantidade de radical HO® foi capaz de degradar
100% dos antibi6ticos em tempo semelhante. A avaliacdo do reuso e estabilidade do
OFSA revelou uma queda inicial na atividade catalitica, que pode ser atribuida a perda
de 6xido de ferro da superficie, perda que foi confirmada por meio dos resultados do
MEV e do XPS. No entanto, a estabilidade satisfatoria apds o terceiro ciclo de reuso
sugere uma durabilidade do catalisador apesar da perda do 6xido de ferro, o que pode
ser explicado pela ndo homogeneidade do material. Por fim, a aplicacdo do OFSA em
efluente mostrou a eficiéncia do material para degradar os antibiéticos mesmo em
matrizes mais complexas. Em pH 3 foi possivel a degradacdo de 100% dos
antibioticos sob radiacao artificial e solar. Em resumo, o OFSA demonstrou ser uma
alternativa para o tratamento de aguas contaminadas com antibiéticos, oferecendo
alta eficiéncia de degradacéo, estabilidade ao reuso e atividade catalitica sob radiacao
solar. Esses resultados contribuem para a busca de solu¢gdes complementares no

tratamento de aguas contaminadas.
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CAPITULO 3: BIOCARVAO MAGNETICO COMO CATALISADOR EM PROCESSO
FOTO-FENTON PARA REMOCAO DE SMX E TMP DE AGUA
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3.1 INTRODUCAO

Esta etapa do trabalho foi realizada durante intercambio de 6 meses no grupo de
pesquisa de Sensores analiticos e Ecoquimica aplicada, coordenado pela Prof2. Dr2
Véania Maria Amaro Calisto e sob supervisdo da Prof2. Dr2 Diana Luisa Duarte de Lima.
Esse grupo esta vinculado ao departamento de Quimica da Universidade de Aveiro e
o Centro de Estudos do Mar e do Ambiente (CESAM) em Portugal. Entre as pesquisas
desenvolvidas no grupo estao estudos de fotodegradacéo, fotocatalise e producéo de
biocarvéao a partir de residuos industriais para a remo¢ao de compostos organicos de
diferentes matrizes aquaticas.

O biocarvao é um material rico em carbono, produzido pela transformacéo da
biomassa por processos termoquimicos. Essa biomassa pode ser derivada de
diversas fontes como residuos agricolas, florestais e até residuos industriais, como da
industria de papel e celulose. Por esse motivo o biocarvao é considerado um material
sustentavel e de baixo custo com o seu processo de producédo baseado na conversao
de residuos em um material funcional (Ahmad et al., 2022; Zhang et al., 2023).

A producdo do biocarvao é comumente feita pelo processo de pirdlise, no qual
a biomassa passa por um processo de degradacéo térmica com baixa concentracao
de oxigénio ou na presenca de gas inerte como o N2 (Gupta et al., 2022). As
propriedades do biocarvdo como estabilidade, area especifica, volume de poros e
grupos funcionais ativos sao altamente influenciadas pela escolha do processo de
producao, precursor (biomassa) e pelas condi¢gdes de produgdo como temperatura de
carbonizacao, tempo e pressdo. Durante o processo de pirélise, a estrutura porosa do
biocarvdo é formada pela desvolatilizacdo da biomassa, resultando em ligacdes
aroméaticas em detrimento das alifaticas, dando mais estabilidade ao material (Ahmad
et al., 2022).

O biocarvdo é amplamente utilizado como material adsorvente para
remediacdo ambiental, podendo ser aplicado desde para melhoramento do solo até
tratamento de aguas residuérias. Entretanto existem algumas limitagcdes na aplicacéo
do biocarvdo em tratamento de aguas. Uma delas é a capacidade de reutilizacdo do

material, uma vez que o seu pequeno tamanho de particula dificulta a recuperacao do
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material. Nesse contexto, alguns estudos vém focando na produgdo de biocarvao
modificados visando superar essas limitacdes (Pan et al., 2021).

Diversas modificacbes podem ser feitas para melhorar as propriedades do
biocarvdo e aumentar sua eficiéncia no tratamento de aguas residuarias. Entre elas
estdo a ativagdo quimica com o tratamento &cido para remover impurezas e introduzir
grupos contendo oxigénio (-COOH, -C=0, -COO) ou tratamento alcalino que pode
aumentar a area superficial especifica e introduzir grupos contendo oxigénio (-OH, -
C-0, -COOH, -C=0). Além disso, existe a modificacdo com metais que pode melhorar
da capacidade de adsorcdo, propriedade catalitica e magnetismo do material (Chon
et al., 2024; Pan et al., 2021).

O Fe tem sido um dos metais mais estudados para a modificacdo de biocarvao
devido a algumas caracteristicas desse metal como baixo custo, contribuicdo para
formacgéo de ERO para degradacao dos compostos alvo e por facilitar a separagéao do
biocarvao, uma vez que, combinando nanoparticulas de éxido de ferro e biocarvao é
possivel criar um composito de biocarvao magnético (BCM) que pode ser separado
facilmente ao fim do processo devido as suas propriedades magnéticas (Chon et al.,
2024; Kang et al., 2023).

Apesar da ampla aplicagdo do biocarvdo em processo de adsorcdo, a
eficiéncia desse material nesse processo pode ser afetada negativamente por
diversos fatores incluindo alta concentracdo de contaminantes e complexidade da
matriz a ser tratada. Além disso o processo de adsorcdo € um processo de
transferéncia de fase e ndo reduz a toxicidade de um contaminante sendo necessarios
processos complementares para a eliminagcdo completa desses compostos (Pan et
al., 2021).

Nesse contexto alguns trabalhos visam a aplicacdo de biocarvdo em POA
para complementar o processo de adsorcdo com processos de degradacdo de
contaminantes orgéanicos por oxidacdo. A presenca de grupos funcionais ativos
oxigenados e radicais livres persistentes na superficie do biocarvao pode promover a
decomposicdo de H202 e produzir radicais HO® responsaveis pela degradagédo de
compostos organicos durante aplicacdo dos POA (Pan et al., 2021). De acordo com

Ahmad et al. (2022), a geracédo de HO*® pode ocorrer via mecanismo de transferéncia
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de elétrons entre o grupo funcional -OH e o H202, como mostrado nas Equacdes 24-
25.

C-OH + H202 — COOH + H20 (24)
C-OH + H202 — CO* + HO*® + H20 (25)

Além disso, foi mostrado que mesmo sem adicdo de H20: é possivel a
formagédo de HO® por outras vias como mostrado nas Equacdes 26-29. De maneira
resumida, radicais livres presentes na superficie do biocarvao formam primeiramente
02"~ por transferéncia de elétrons, logo em seguida ocorre a formacédo de H202, que
também reage com os radicais livres por transferéncia de elétrons formando o HO*®
(Ahmad et al., 2022).

O2+e — 02" (26)
H" + O2™ — HO2’ (27)
2HO2" — H202 + O2 (28)
H202 + e+ H" —» HO* + H20 (29)

Um estudo recente mostrou que desde 2010 tem ocorrido um aumento de
pesquisas aplicando biocarvdéo em POA como catalisadores em sistema
sonocataliticos, fotocatalise e Fenton. Nos sistemas sonocataliticos, o uso de
biocarvao pode diminuir o tempo de residéncia e o gasto de energia pelo aumento de
geracdo de ERO. Na fotocatélise, a aplicacao de biocarvéo pode favorecer a geracéo
de radicais como HO*® e Oz, por mecanismos similares aos discutidos anteriormente
(Equacbes 24-29) (Ahmad et al., 2022; Gupta et al., 2022).

A aplicagdo de biocarvdo no processo Fenton pode favorecer ndo sé a
geracdo de ERO a partir dos grupos funcionais da matriz do carvao e de radicais livres
em sua superficie, como também por meio de mecanismo de Fenton heterogéneo,
guando os biocarvdes aplicados contém metais como Fe.

Apesar disso, somente alguns estudos foram encontrados descrevendo a
impregnacédo de Fe na superficie de carbono para remoc¢ao de farmacos por processo

foto-Fenton (Seidmohammadi et al., 2021a; Zeng; Kan, 2022). Além disso, a producao
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de catalisadores de Fenton heterogéneos derivados de biocarvao ativado as vezes
requer um processo em duas etapas, incluindo a obtencdo de biocarvao ativado por
meio de ativacdo quimica e pirélise, e a fixacdo de compostos de Fe, o que é
demorado e consome muita energia (Zeng; Kan, 2022).

Até o momento, ndo foram encontrados estudos que abordem a remocéo dos
antibioticos SMX e TMP por meio do processo de foto-Fenton utilizando como
catalisador um biocarvao com Fe magnético (BCM) em solu¢des aquosas. O estudo
mostrado neste capitulo visa preencher essa lacuna, investigando tanto a eficiéncia
da degradacdo dos antibidticos quanto as vias de degradacdo envolvidas,
contribuindo assim para o entendimento dos processos de remocdo desses
antibioticos do ambiente aquatico. O BCM ativado aplicado neste estudo foi produzido
por meio de uma sintese simplificada, integrando os processos de ativacdo e
impregnagéo de Fe. Essa abordagem visa facilitar a producdo do material e sua
aplicacdo em POA, explorando assim a combinacé&o entre diferentes processos, como

adsorcéao, Fenton e foto-Fenton.

3.2 OBJETIVOS

O objetivo nesse capitulo é estudar os efeitos do BCM em processo foto-
Fenton para remocao dos antibiéticos SMX e TMP em agua. Para tal, o material foi
sintetizado e foram analisados o efeito da dose do material, o reuso do catalisador e

os produtos de degradacédo dos antibioticos.

3.3 MATERIAS E METODOS
3.3.1 Reagentes

Os antibidticos SMX (=298%) e TMP (=98%) foram obtidos de Tokyo Chemical
Industry Co., Ltd. O acido formico (298%) e perdxido de hidrogénio (H202, 30%), foram
adquiridos da Sigma-Aldrich. O metanol (grau HPLC) e o acido cloridrico (HCI, 37%)
foram adquiridos da Fisher Chemical. O cloreto férrico (FeClz, 99%) foi obtido da Chem
Lab. O hidroxido de potassio (KOH, 99,3%) foi obtido de José Manuel Gomes dos
Santos Ltda (Portugal). O metavanadato de aménio (299%) foi obtido da Panreac
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Applichem. Todas as solu¢cdes aquosas descritas a seguir foram preparadas com

agua ultrapura PURELAB Flex 4 system (Elga, Veolia), com resistividade de 18,2 MQ.

3.3.2 Sintese do Biocarvao Magnético (BCM)

O preparo do BCM envolveu o uso de um residuo obtido de uma industria de
papel e celulose da regido de Aveiro em Portugal. A fabrica emprega um processo de
producéo Kraft, livre de cloro elementar, e utiliza madeira de Eucalipto globulus.
Durante as fases de cozimento da celulose, lavagem e branqueamento, é gerado um
lodo composto por fibras rejeitadas e outros solidos. Esse lodo, predominantemente
constituido por matéria organica, principalmente materiais fibrosos, foi previamente
estudado pelo grupo de pesquisa em Portugal, onde esta etapa do trabalho foi
realizada. Os resultados indicaram que o lodo é um precursor confiavel para a
producao de carvao ativado, resultando em materiais de carbono com propriedades
fisico-quimicas consistentes (Jaria, 2020).

Conforme o método descrito por Jaria et al. (2019), o precursor foi submetido a
uma sequéncia de etapas prévias a producdo do carvao. Inicialmente, o material foi
submetido a secagem ao ar, seguida por um processo de secagem em um forno a
105 °C por 24 horas, ap6s o qual foi submetido a moagem. Deste procedimento

resultou um precursor de particulas finas, conforme mostrado na Figura 3.1a.

Figura 3.1: Etapas de sintese: precursor moido (a), impregnagéo, precursor mais KOH e FeCls (b),

apos secagem (c), BCM ap6és pirolise (d) e BCM apés lavagem, secagem e peneiramento (e).
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O catalisador BCM foi produzido por sintese em uma Unica etapa, visando um
processo simplificado e com baixo custo, que combina os procedimentos de ativacao
guimica e magnetizacdo em uma unica etapa. Para produzir o BCM, o precursor foi
submetido a impregnacao com KOH em uma proporc¢éo de 5(precursor):1(KOH) (m/m)
e FeClsz em uma proporcao de 1(precursor):1(FeCls) (m/m). A mistura permaneceu em
banho de ultrassom por 1 hora e em seguida o material resultante foi seco ao ar por 7
dias (Figura 3.1b e 3.1c).

O material seco foi submetido a pir6lise em um forno industrial de micro-ondas
(Phoenix™ AirwWave CEM) sob atmosfera de N2 a uma temperatura de 600 °C por 20
min (taxa de aquecimento de 15 °C mint). Apés a pirélise (Figura 3.1d), o material foi
deixado em HCI 0,5 mol L por 1h, e em seguida foi lavado com agua destilada até
atingir pH préximo a 7. O material foi entdo seco a 50 °C durante a noite, moido

manualmente e peneirado para obter um tamanho de particula < 180 ym (Figura 3.1e).

3.3.3 Caracterizacdo do Catalisador BCM

As medidas de difracdo de raios-X (DRX) foram realizadas a temperatura
ambiente utilizando um difratdmetro de pé Empyrean da PANalytical. A radiacédo
monocromatica CuKa (A = 1,541° A) foi utilizada na faixa de 10 a 80° 26 com resoluc&o
de 0,02° e 4000 pontos de aquisi¢ao por passo.

A carga do BCM em func¢éo do pH, a andlise morfolégica e sua composicao na
superficie, foram realizadas por potencial zeta, MEV-FEG e XPS, respectivamente,
como descrito na Sec¢ao 2.3.3.

A area especifica (Sset) e porosidade da amostra foram analisadas usando um
instrumento Micromeritics ASAP 2420 acoplado a uma isoterma de adsorcdo de Nz a
-196 °C. A equacdo de Brunauer-Emmett-Teller foi aplicada a faixa de pressao relativa
de 0,01-0,1 para determinar a Sger. O volume total de microporos (Wo) foi calculado
usando a equacao de Dubinin-Astakhov, enquanto o volume total de poros (Vp) foi
estimado a partir da quantidade de nitrogénio adsorvido a uma presséao relativa (p/po)
de 0,99. A didmetro médio do poro (D) foi determinado assumindo poros em forma de

fenda e calculada como duas vezes a razao de Vp para Sger.
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Um magnetémetro de amostra vibrante modelo EV9 com um campo magnético
oscilatorio foi utilizado para conduzir medidas de magnetizacdo a temperatura
ambiente, com o campo magnético maximo aplicado atingindo 22 kOe. A saturacao
magnética (Ms) foi determinada tracando o momento magnético em fungédo do campo
magnético aplicado. O valor de patamar do momento magnético foi dividido pela
massa da amostra (10 mg) para obter Ms. Antes da andlise, o instrumento foi calibrado
usando um disco de niquel puro (diametro de 8 mm) para estabelecer a determinacao
do campo magnético em aproximadamente 1 Oe, garantindo que a dispersao do

momento magnético fosse inferior a 0,5%.

3.3.4 Aplicacao de Catalisador BCM em Processo foto-Fenton

A Solarbox 1500 (Co.fo.me.gra, Itélia) foi utilizada para realizar todos os
experimentos com o BCM. Este instrumento est4 equipado com uma lampada de arco
de xenbnio com poténcia de 1500 W e filtros UV que limitam a transmissao de luz <
290 nm. Os experimentos foram conduzidos sob um nivel constante de irradiagéo de
55 W m2 (290-400 nm). O nivel de irradiancia foi medido utilizando um radiémetro
com um sensor de faixa UV de 290-400 nm, também fabricado pela Co.fo.me.gra.
Para garantir uma irradiacdo uniforme dentro da camara, um sistema de reflexao
parabdlico foi empregado. A temperatura dentro da camara foi mantida em 30 £ 2 °C
utilizando um sistema de resfriamento a ar.

Os experimentos de foto-Fenton foram realizados adicionando H202 (5 mmol L
1) @ 250 mL de uma solucdo mista de 200 pg L* de SMX e TMP contendo o catalisador
BCM em um reator de vidro (diametro interno x altura = 7,0 x 9,7 cm). Durante todo o
experimento o reator permaneceu sobre um agitador magnético, com agitacao fixa de
350 rpm, dentro da solarbox. Nesta etapa, somente o efeito da dose de BCM (0,1,
0,25, 0,35 e 0,5 g L) foi avaliado na remocédo de SMX e TMP. Visando aplicacédo do
material em processo foto-Fenton em amostra de rio, o pH da solucéo dos antibidéticos

foi mantida em 8 que € o pH da agua de rio que foi utilizada.
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3.34.1 Avaliacéo da contribuicdo de diferentes processos na remog¢éao de SMX

e TMP usando BCM e estudo da cinético.

Experimentos controle foram realizados para avaliar a contribuicdo de outros
processos na remoc¢ao de cada antibiotico em estudo. Além do processo foto-Fenton,
a remocdo de antibidticos por adsorcao, fotdlise (luz), fotocatalise (BCM + luz),
peroxidacdo fotoassistida (H202 + luz) e processo Fenton (BCM + H202) foram
estudados.

Para os estudos cinéticos, as concentracées de SMX e TMP foram medidas em
6 intervalos de tempo. Os dados cinéticos foram ajustados a equacdo de primeira
ordem e ao modelo BMG, desenvolvido por Behnajady, Modirshahla e Ghanbary
(2007). As equacdes de primeira ordem e do modelo BMG foram calculadas de acordo
com as Equacdes 30-31, respectivamente,

C

= -kt

G e (30)
C t

&' b @)

sendo, k a constante cinética do modelo de primeira ordem (min), t o tempo (min), C
a concentracdo (ug L) de cada antibiético em um determinado tempo de irradiacéo,
Co a concentracao inicial, e m e b duas constantes relacionadas a cinética da reacao

e a capacidade de oxidacéao, respectivamente.

3.34.2 Efeito da inibicdo do radical HO®

Com o objetivo de elucidar o mecanismo subjacente a remocao de antibidticos
e a participacdo dos radicais HO® nesse processo, foram realizados experimentos
utilizando isopropanol e iodeto de potassio (KI) como sequestrantes desses radicais,
presentes tanto em solucdo quanto na superficie do material. Conforme discutido no
Capitulo 2 (Secdo 2.3.4), o isopropanol reage de maneira agil com o HO®,
apresentando uma constante de velocidade de reacdo de 3 x 10° L mol?-s, enquanto

o KI demonstra uma constante de velocidade de 1,2 x 10%° L mol*-s'* (He et al., 2016).
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A analise do impacto de cada um desses inibidores no processo possibilita
compreender a importancia dos radicais HO® e determinar se a reacao ocorre
predominantemente na superficie do material ou em solucao.

Os experimentos foram realizados adicionando os inibidores em excesso (10
mmol L) para garantir que todo o radical HO® gerado fosse totalmente capturado do
meio (Du et al., 2023).

3.34.3 Experimentos de reuso do catalisador de OFSA

O reuso do catalisador foi estudado durante maltiplos ciclos dos processos de
adsorcéo e foto-Fenton em agua ultrapura contendo 200 ug L't de SMX e TMP, sob
condicdes otimizadas de dose de catalisador e de H202. Ap6s cada ciclo, o catalisador
foi filtrado, seco a 50 °C por 12 horas, pesado e reutilizado. A concentracdo dos
farmacos e o volume da solucdo foram ajustadas de acordo com a massa do

catalisador, considerando que entre os ciclos ocorre perda de material.

3.34.4 Aplicacdo do BCM em &gua superficial utilizando sistema de reator de

fluxo sob radiagao solar

O catalisador foi aplicado para remoc¢éao dos antibiéticos por processo foto-
Fenton sob radiac&o solar no mesmo reator de fluxo operado em recirculacao, descrito
por Silva et al. (2024). A solucédo dos antibiéticos (200 pg L), na presenca do BCM
(0,5 g L) e H202 (5 mmol LY), foi bombeada do reservatério de alimentacdo através
de um tubo transparente de poli(tetrafluoroetileno-co-hexafluoropropileno) (FEP) de
2,5 m de comprimento, diametro interno de 32,0 mm, e externo de 32,5 mm. O tubo
estava fixado numa placa revestida com uma folha de aluminio anodizado altamente
refletora como mostrado na Figura 3.2. Nos experimentos controle no escuro para

avaliar a contribuicdo da adsorc¢ao, o tubo foi coberto por folha de aluminio.
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Figura 3.2: Reator em fluxo sob radiacéo solar. Retirado de Silva et al. (2024).

O fotorreator foi instalado na cobertura do Departamento de Quimica da
Universidade de Aveiro (40°37'48.238"N 8°39'20.336"0). A intensidade da radiacao
UV solar foi medida por um radiébmetro com um sensor de faixa UV de 290-400 nm.
Um volume de 2,5 L de agua superficial enriquecida com os antibiéticos foi bombeado
com sistema de recirculagdo com um total de 2,01 L de solugéo sob radiacao solar. O
frasco de alimentacdo do sistema ficou sobre um agitador magnético e a solugéo foi
homogeneizada por durante todo o experimento.

Em tempos pré-determinados (0, 10, 20, 30, 40, 50, 50, 90, 120, 150, 180 e
240 min) foram tiradas aliquotas no frasco de alimentacao, filtradas através de filtro
de PVDL e posteriormente analisadas por HPLC-UV.

O decaimento da concentracdo dos antibidticos foi apresentado em funcéo da
energia UV acumulada por litro de solugdo (Quv, kJ L™), calculada de acordo com a
Equacédo 32 (Sousa et al., 2012):

Quvn = Quvn—1+ Aty x UV x é—;i Aty = tyh — th (32)
sendo tn 0 tempo (S) correspondente a cada amostra, Vi n 0 volume total (L) da amostra
tratada, Ar a area total (m?) iluminada no reator e UV, a irradiancia solar média
medida no intervalo de tempo Atn.

A agua superficial utilizada nessa etapa do trabalho, foi coletada no rio Douro,
na Marina de Santiago (41,07°S 8,41°0) filtrada com filtro de papel 90 mm (Whatman)
sob vacuo, e guardada em geladeira ao abrigo da luz por até 15 dias. As amostras
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apresentavam pH 7,9 + 0,1, carbono organico total de 2,54 mg L e condutividade de
171,7 uS cm™.

3.3.5 Analises Quimicas
3.35.1 Determinacédo de peréxido de hidrogénio residual

A concentracao de peroxido de hidrogénio residual foi determinada por método
espectrofotométrico, em um equipamento Shimadzu UV mini-1240, fundamentado na
reacdo do H202 com metavanadato de aménio em meio &cido, a qual tem como
produto o cation peroxovanadio, vermelho-alaranjado, com absor¢cdo em 450 nm
(Nogueira et al., 2005).

Seguindo o procedimento, 5 mL de aliquota foram transferidos para um baldo
de 10,00 mL no qual foi adicionado 1,00 mL de metavanadato de amonio (6,2 mmol
L'Y). Para o célculo de concentragéo foi construida curva analitica que forneceu uma
equacdo da retay = 0,2599x + 0,0164, r de 0,9997 e LD e LQ de 0,01 mmol L*e 0,04

mmol L! respectivamente.

3.3.5.2 Determinacéo de ferro solavel

A estabilidade do material foi avaliada estudando a lixiviagdo de ferro de
diferentes doses de BCM. As solugcdes foram filtradas e analisadas por absorcao
atomica (Perkin Elmer, AAnalyst 100).

Para o calculo de concentracdo foi construida curva analitica que forneceu a
equacdo daretay = 0,129x + 0,0047, r de 0,9979 e LD e LQ de 0,05 mg L*e 0,15 mg

L respectivamente.

3.35.3 Quantificacédo dos antibioticos por HPLC-UV

A guantificacdo de SMX e TMP foi realizada por HPLC usando um Waters
Alliance 2695 com um detector de absorbéancia dupla Waters 2487, equipado com um
sistema de deteccdo UV/visivel e operado com o software Empower 3. A separacdo

foi realizada em uma coluna ACE® C18-PFP de 150 mm x 4,6 mm de didmetro interno
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(5 ym de tamanho de particula) conectada a uma pré-coluna ACE® 5C18 de 4,6 mm
de diametro interno. A fase movel consistiu em 25:75 (v/v) de acido férmico a
0,1%:metanol a uma vazédo de 0,8 mL min. O volume de injecdo foi de 60 uL, e a
deteccédo foi monitorada a 270 nm. A fase moével (metanol e &cido férmico a 0,1%) foi
filtrada através de um filtro de membrana de poliamida de 0,2 ym (Whatman) antes de
ser utilizada.

Antes da injecéo, todas as solu¢des foram filtradas usando um filtro de seringa
de PVDF de 0,22 um (Whatman). Solugdes padrées estoque de 100 mg L' de SMX e
TMP foram preparadas em agua ultrapura e subsequentemente diluidas até a
concentracdo desejada. A curva analitica de SMX e TMP foi obtida analisando
solucdes padroes na faixa de 50-1000 pg L* para SMX e 50-800 pg L* para TMP.
Todas as amostras e solu¢des foram analisadas em triplicata. A concentragéo de SMX
foi calculada a partir da equacédo daretay = 177,6x + 768,3, obtida por meio da curva
analitica construida com r de 0,9996 e LD e LQ de 80 pg Lt e 26 pg L?
respectivamente. Para o TMP equacéo da reta foi y = 74,6x — 655,2, obtida por meio
da curva analitica construida com r de 0,9993 e LD e LQ de 10,0 ug Lt e 35 ug L%,

respectivamente.

3.354 Identificacdo dos produtos de degradacao por Cromatografia Liquida de

Ultraeficiéncia Acoplada a Espectrometria de Massas (LC-MS/MS)

Os produtos de degradacdo de SMX e TMP gerados com BCM foram
identificados por cromatografia liquida de ultraeficiéncia (UHPLC), utilizando
equipamento Ultimate 3000 (Dionex Co., San Jose, CA, EUA), equipado com um
detector de arranjo de diodos (DAD) e acoplado a um espectrometro de massas
Thermo LTQ XL (Thermo Scientific, San Jose, CA, EUA) com uma interface de
ionizacdo por eletrospray (ESI).

Para melhorar a deteccdo dos produtos de degradacdo gerados durante o
processo foto-Fenton, foram realizados experimentos alterando a concentragao inicial
do antibiético de 200 ug L para 10 mg L. Amostras irradiadas de cada antibiético
foram coletadas apos 30 minutos. O tempo de irradiacdo foi escolhido considerando

0 momento em gue um maior numero de produtos de fotodegradacdo poderia ser
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claramente identificado no cromatograma. Apos coletadas, as amostras foram filtradas
e analisadas LC-MS/MS, conforme descrito abaixo.

A eluicao foi realizada com uma fase mével de 82:18 (v/v) de acido formico a
0,1%:metanol a uma vazéo de 0,15 mL mint. O volume de injecdo foi de 10 L, e a
deteccao foi monitorada a 270 nm. A coluna utilizada foi a Hypersil Gold C18 com 100
mm % 2,1 mm de diametro interno e 1,9 um de tamanho de particula. O instrumento
operava no modo de ions positivos, com a voltagem da agulha ESI ajustada para 5
kV e uma temperatura capilar ESI de 275 °C. A varredura completa cobria a faixa de
massa de m/z 110 a 2000. Os dados foram processados utilizando o software Thermo

Xcalibur, versao 2.2.

3.4 RESULTADOS E DISCUSSAO
3.4.1 Caracterizacdes

Os padrdes de difracdo ilustrados na Figura 3.3A mostram a presenca de picos
associados aos 6xidos de ferro magnetita e maghemita observados em angulos 26 de
30,3, 53,3, 43,5 e 53,9 graus. Esses resultados tornam desafiador discernir
definitivamente se ha uma sugestdo da presenca de um unico 6xido ou uma indicacao

de coexisténcia de ambos, como anteriormente relatado (Pereira et al., 2023).
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Figura 3.3: Padrdes de difracdo de raios-X do BCM (A) e potencial zeta do BCM em func¢éo do pH
(B).

Conforme apresentado na Figura 3.3B, o0 BCM exibiu consistentemente uma

carga superficial negativa em uma ampla faixa de pH. Alguns estudos indicaram a
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probabilidade desses valores pronunciados de carga negativa derivarem da formagéao
de ligacbes Fe—O-C, que coexistem com a presenca de grupos -OH na superficie do
material (Li, T. et al., 2021; Zhu et al., 2020). Os resultados obtidos neste trabalho
estdo de acordo com um estudo anterior que também relatou cargas negativas para
um biocarvao ativado magnético em uma ampla faixa de pH (Babalar et al., 2024).
As imagens de microscopia eletrénica de varredura (MEV) do BCM, tanto antes
guanto apés o processo foto-Fenton, sdo apresentadas na Figura 3.4. Ao analisar as
imagens do material antes de seu uso, observa-se a presenca de particulas de ferro,
indicando a deposi¢cédo do metal sobre o carvao. Apds a reagdo no 1° e 3° ciclo de foto-
Fenton, é possivel observar visualmente que a morfologia do material foi mantida
mesmo apos reutilizacdo. Esses resultados indicam a estabilidade do material,

sugerindo uma ligacéo efetiva do ferro em sua superficie.
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Figura 3.4: Imagens de MEV do catalisador BCM antes e p6s o0 uso em foto-Fenton.
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A determinacdo da composi¢do quimica superficial do BCM antes e depois de
sua aplicacdo no processo foto-Fenton foi realizada por meio de XPS. A porcentagem
atdbmica relativa na camada superficial, com espessura inferior a 5 nm, foi extraida dos
espectros de alta resolugcdo, com os picos principais atribuidos a C 1s, O 1s, N 1s e
Fe 2p (Figura 3.5).
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Figura 3.5: Espectros de XPS de C 1s, O 1s, N 1s e Fe 2p do BCM antes e apdés a aplicacdo no
processo foto-Fenton.
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Adicionalmente, espectros exploratérios indicaram a presenca de pequenos
picos relacionados com presenca de Si, S, Al e CI.

Os resultados apresentados na Figura 3.5 mostram os espectros de C 1s
ajustados com oito componentes. O pico principal a 284,5 eV esta associado a grupos
aromaticos (C-C sp?) do biocarvdo contendo na superficie contaminacdo de
hidrocarbonetos (C-H) a 284,8 eV. Grupos oxigenados de alcool e éter (C-0),
carbonila (C=0) e carboxila (O-C=0) aparecem a 286,2 eV, 287,5 eV e 289,3 eV,
respectivamente. A uma energia de ligacdo mais alta (290,6 e 293,0 eV), sao
observados satélites da fase aromatica relacionados a transicées 1 - T* (Velo-Gala et
al., 2014).

Os espectros de O 1s sdo muito semelhantes para todas as amostras, indicando
gue as principais contribuicées provém dos grupos O-Fe e O-Al a 530,2 eV, O-C e O-
Sia532,3 eV, e grupos O-C=0 em 533,4 eV. O pico em 531,1 eV, pode ser associado
aos grupos superficiais de -OH, O=C e ao Fe-OH (Zeng; Kan, 2022; Zhu et al., 2020).

Quanto ao ajuste do espectro do N 1s, além dos grupos N-C em 400,3 eV e N-
O a 401,8 eV, também sdo observados picos em 398,4 eV atribuidos a anéis de
piridina (Spessato et al., 2020).

Para todas as amostras, o componente de spin-6rbita 2ps2 do espectro Fe 2p
indica que a fase predominante é Fe20Os3 (710,5 eV), com uma pequena contribuigéo
de FeEOOH (712,5 eV) e um satélite shake-up de Fe(lll) em 713,9 eV (de Jesus et al.,
2022, 2023). Todos picos sao atribuidos ao Fe trivalente (Zhu et al., 2020), sem
indicacdo de presenca de fase bivalente de Fe. Os resultados de DRX indicaram a
possivel coexisténcia de magnetita e maghemita no BCM, entretanto a auséncia de
Fe(ll) evidenciada nos resultados de XPS indicam que é mais provavel que o 6xido de
ferro na superficie do BCM seja a maghemita uma vez que a magnetita é formada
pela mistura de fases de Fe divalente e trivalente.

Analisando a porcentagem atémica relativa na superficie do BCM, os dados de
XPS mostraram 76,8% de carbono, 19,6% de oxigénio e 2,4% e 1,2% de ferro e
nitrogénio, respectivamente. Os resultados da porcentagem atdomica dos elementos
(Tabela 3.1) indicam que ndo ha mudancas substanciais na composicdo do BCM apos

a aplicacéo no processo foto-Fenton, mesmo apos 3 ciclos de reuso. Esses resultados
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séo consistentes com os resultados do MEV, onde nenhuma modificagdo morfolégica

no material foi observada, o que confirma sua estabilidade.

Tabela 3.1: Porcentagem atémica de elementos no BCM antes e ap6s aplicacdo no processo foto-

Fenton.
Elemento % Atomica*
BCM BCM apés o 1°ciclo BCM apd6s o 3° ciclo
Carbono (C 1s) 76,8 74,2 75,8
Oxigénio (O 1s) 19,6 21,7 20,1
Ferro (Fe 2p) 24 2,3 2,1
Nitrogénio (N 1s) 1,2 1,9 2,1

*Erro . £5%

Os resultados da caracterizacdo textural, assim como as propriedades

magnéticas do material produzido, estdo apresentados na Tabela 3.2.

Tabela 3.2: Resultados das analises de area especifica, morfologia de poros e analise por

magnetdmetro de amostra vibrante para o MAC.

Parametro Valor medido
Area especifica (m? g1) 41
Volume total de poro (cm? g?) 0,12
Volume total de microporo (cm? g?1)? 0,02
Diametro médio dos microporos (nm)?@ 1,95
Diametro médio dos poros (nm) 5,87
Saturacdo magnética (Ms) (emu g?t) 21,14

@ Determinado pela equacéo de Dubinin-Radushkevich (Marsh; Rand, 1970).

Quanto a determinacdo de Seer e morfologia de poros, os resultados
apresentados na Tabela 3.2 evidenciaram que o BCM é caracterizado por uma
estrutura de poros adequada (o volume de microporos representa aproximadamente
16% do volume total de poros) e uma Sger de 41 m2 gt. O Ms aponta para 21,14 (emu
g1), valor muito superior a maioria dos carvées ativados magnéticos relatados na
literatura (Rocha et al., 2020). O alto valor de Ms pode refletir em efeitos negativos

sobre a Sger, pois € indicativo de maior quantidade de particulas de Fe na superficie
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do BCM. Em trabalho realizado por Spessato et al. (2020), foi possivel notar que o
aumento do conteudo de Fe na sintese do BCM levou a aumento do valor de Ms e
gueda no valor da Sget. As particulas de Fe podem recobrir a superficie do carvao,
obstruindo os poros interconectados a superficie. Esse processo pode culminar na
reducao dos valores de Sget (Spessato et al., 2020). No entanto, apesar da baixa Sger,
o alto valor de Ms pode indicar em um alto teor de Fe e, assim, pode favorecer a

aplicacao do material em processos de foto-Fenton.

3.4.2 Aplicacao de Catalisador BCM em Processo foto-Fenton
3.4.2.1 Efeito da dose de BCM

O efeito da dose de BCM foi avaliada nos resultados da porcentagem de
remocédo dos antibidticos e no consumo de peréxido durante o processo foto-Fenton
apos 10 minutos (Figura 3.6).
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Concentracdo do BCM (g L™)
Figura 3.6: Remocao de SMX () e TMP (=) em 10 minutos de processo foto-Fenton, com
diferentes doses de BCM e consumo de H20> (-e-). Condi¢Bes: 200 ug L™ de SMX e TMP, 5 mmol L
de H202 e pH 8,0.

Com base nos resultados mostrados na Figura 3.6, observa-se que 0 aumento
da dose de BCM de 0,10 g L para 0,25 g L* resultou em uma melhora substancial
na remocao de SMX e TMP, de 32 + 3% e 55 + 2% para 84 £ 3% e 77 £ 3%,
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respectivamente. No entanto, aumentar a dose de 0,25 g L™ para 0,50 g L™* resultou
em uma pequena melhoria na eficiéncia de remocéo.

Com base nos resultados de consumo de H20:2 (%), fica evidente que houve
um aumento substancial (> 100%) no consumo de H20: ao elevar a dose de BCM de
0,10 para 0,25 g L1. No entanto, o aumento no consumo foi comparativamente menor
(< 40%) quando a dose foi variada de 0,25 g Lt para0,35gL*e 0,50 g L.

Portanto, com base nos resultados apresentados, a dose mais apropriada a
ser escolhida seria 0,25 g L1, uma vez que as mudancas para doses mais altas (0,35
g Lt e 0,50 g L?Y) ndo apresentaram um aumento tdo expressivo na remoc¢do dos
antibiéticos, quanto foi observado ao alterar a dose de 0,10 g Lt para 0,25 g L. Além
disso, os resultados de consumo de H202 mostraram que para dose acima de 0,25 g
L1, esse fator também ndo apresenta uma grande mudanca. Isso sugere que escolher
uma dose mais alta ndo resulta em uma geracao proporcionalmente maior de radicais
HO* pela reacdo com H202. Portanto, optar por uma dose mais alta pode resultar em
um gasto desnecessario de catalisador.

Apoés cada experimento de variacdo de dose de catalisador, foram retiradas
amostras para a determinacao de ferro soltvel por absor¢éo atdbmica, a fim de avaliar
se ocorria lixiviagdo de Fe do material. Os resultados indicaram que a concentracao
de ferro na solugdo permaneceu abaixo do LD, inferior a 0,05 mg L, indicando que

nao ocorre lixiviagado de Fe na forma sua forma ionica do material.

3.4.2.2 Avaliagao da contribui¢cao de diferentes processos na remogéo de SMX

e TMP usando BCM e estudo cinético.

A remocao dos antibiéticos SMX e TMP com BCM é resultado da combinacao
de adsorcao e processos de degradacédo. Foi estudada a contribuicdo dos processos
de fotolise (luz), peroxidacéo fotoassistida (H20: + luz), adsor¢éo (BCM), fotocatalise
(BCM + luz), Fenton (BCM + H202) e processo foto-Fenton (BCM + H202 + luz) na
remocao de SMX e TMP.

Como ilustrado na Figura 3.7, a porcentagem de remocao dos antibioticos
SMX e TMP via fotélise foi de apenas 4 + 1% e 9 + 4%, respectivamente. No entanto,

a remocéao (%) aumentou significativamente na presenca de H20:2 + luz, resultando
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em remocdes de 37,7 = 1,2% e 44,1 + 1,3% para SMX e TMP, respectivamente. Na
presenca de luz, o H202, pode se decompor e gerar radical HO®, que ataca o0s

antibioticos e os degrada.

SMX TMP
Luz Luz
H,0, + luz H,O, + luz
BCM BCM
BCM + Luz BCM + Luz
BCM + H,0, BCM + H,0,
BCM + luz + H,0, BCM + luz + H,0,
1 1 1 1 | 1 | 1 1 1 1 1
0 20 40 60 80 100 0 20 40 60 80 100
Remocéo (%) Remocéo (%)

Figura 3.7: Comparacgéo da eficiéncia de remocao de SMX e TMP apés 15 min, utilizando diferentes
processos. Condi¢des: Condigbes: 200 ug L de SMX e TMP, 5 mmol L de H202, 0,25 g L de BCM
e pH 8,0.

A remocao de SMX e TMP por adsorcdo também foi estudada, alcancando
valores de 60,7 = 1,6% e 45 £ 3% para SMX e TMP, respectivamente. Considerando
0 pKa e as espécies de cada farmaco (apresentados respectivamente na Tabela 2 e
Figura 1.5) no pH 8,0 de estudo, pode-se afirmar que o SMX est4 presente em sua
forma anibnica, enquanto o TMP esta majoritariamente em sua forma neutra (94,5%)
com uma pequena parcela da espécie positiva (5,4%). Nesse cenario, se as
interacdes eletrostaticas fossem as que governam o processo de adsorcdo e
considerando que a superficie do BCM é predominantemente negativa, de acordo com
0 potencial zeta (Figura 3.3B), seria esperado que o BCM apresentasse menor
remocao de SMX do que TMP.

Uma analise mais detalhada de outras propriedades fisico-quimicas dos dois
farmacos (Tabela 2) indica que o SMX possui maior solubilidade em agua (Sw) e o
menor coeficiente de particdo octanol-agua (log Kow), revelando sua maior tendéncia
a permanecer na fase aquosa em comparacdo com o TMP. Se as propriedades fisico-

guimicas estivessem controlando o processo de adsorcdo, o TMP deveria adsorver

116



Capitulo 3

mais que o SMX. Nesse sentido, outros fatores podem ter influenciado o processo de
adsorcao.

Conforme destacado por Li et al. (2023), a adsor¢cao de compostos hidrofilicos
ndo é exclusivamente governada por forcas eletrostaticas. Outras interacdes como
ligagBes de hidrogénio também desempenham um papel importante. Tendo em vista
gue tanto o SMX quanto o TMP séo considerados compostos hidrofilicos, e, conforme
demonstrado anteriormente, a forca eletrostatica ndo teve uma contribuicdo
expressiva na adsor¢cdo desses compostos no BCM, € plausivel sugerir que ligacdes
de hidrogénio possam exercer uma influéncia mais marcante nesse processo.

Recentemente Li et al. (2022), elucidaram que o mecanismo predominante da
adsorcéo do SMX em biocarvéao estava principalmente relacionado ao preenchimento
de poros e intera¢des -1 em meio acido. No entanto, em meio alcalino com um pH
superior a 8, onde tanto o SMX quanto o biocarvéo aplicado apresentavam cargas
negativas, contrariando a expectativa de repulsdo, a adsorgcao ocorreu principalmente
devido ao preenchimento de poros e a formacéao de ligacées de hidrogénio.

A formacao de ligagdes de hidrogénio também é possivel na adsor¢gédo do
TMP, considerando a presenca de grupos metoxi no anel benzeno e dois grupos
amina no anel pirimidina em sua estrutura, que podem funcionar como potenciais
aceitadores dessas ligacdes. Além disso, 0 mecanismo de adsorcéo desse antibiético
ainda pode ocorrer por interacdes entre a fase aromatica do biocarvdo e o anel
trimetdxi benzeno, por interagdes -1 (Na et al., 2024).

Adicionalmente as interac6es de cada antibiético com o biocarvdo, h4 a
presenca do efeito competitivo entre os antibidticos em solu¢do. Conforme
evidenciado por Sousa et al. (2023), a presenca de SMX pode desfavorecer a
adsorcéao de TMP, e vice-versa. Assim, torna-se desafiador prever o comportamento
dos antibidticos durante a adsor¢do em uma mistura.

Na presenca de luz e catalisador (fotocatalise + adsor¢éo), a remocao dos
antibioticos foi semelhante a obtida somente por adsorcao, sendo 67 + 2% para o SMX
e 49 £ 3% para o TMP. Isso sugere que a remocao de SMX e TMP ocorreu
principalmente por adsor¢cao e a presenca de luz ndo causou um aumento expressivo
na remoc¢ao desses farmacos, indicando que o BCM nao possui caracteristicas de um

fotocatalisador.
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Embora a adsorgéo seja um processo relevante na remoc¢ao dos antibidticos
SMX e TMP, os estudos cinéticos (Figura 3.8) mostraram que ocorre uma rapida
remocao por adsorcdo somente nos primeiros 2 minutos. Logo em seguida, a
porcentagem de remogao cai e ndo varia muito entre os tempos, indicando que entrou

em equilibrio.

l,O'l 1,0-1“
< 0,84 ‘:\ S 0,84 \“\\
>< ) 'D_-‘ )
= ‘\“‘ = “\b-
0, 064 ‘e E 064 |, ®-e- g -
= Vo — \ ;oL T -
X \ ‘,,.. o
S o4 & o S S o4 &
2 T T cess | E )
0,2 RPN 0,2 L
0. . S e
e N e E e SN
0,0 — T T T 1T T T T T 1 0,0 — T T T T T T T T 91
0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20 0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20
Tempo (min) Tempo (min)

Figura 3.8: Remocéo de SMX e TMP pelo processo de fotélise (-e-), peroxidacéo fotoassistida (-e-),
adsorcéo (-e-), fotocatalise (-e-), Fenton (-¢-) e foto-Fenton (-e-). CondicGes: 200 g L de SMX e
TMP, 5 mmol L? de H202, 0,25 g L™* de BCM e pH 8,0.

Em seguida, comparando a remocéao por processo Fenton e foto-Fenton nas
mesmas condic¢des, a eficiéncia de remoc¢ao na presenca de BCM + H20:2 (Fenton) foi
> 85% para ambos os antibiéticos. A remogcdo completa, concentragbes <LD, foi
alcancada apenas na presenca de BCM + H20: + luz (foto-Fenton). Isso sugere que
a adicado de H20: e luz melhora o processo de remocgéo de antibidticos na presenca
de BCM por meio do processo foto-Fenton.

Os resultados apresentados acima sugerem que 0s processos heterogéneos
foto-Fenton e Fenton foram os mais eficazes na remog¢ao dos compostos, seguidos
pela adsorc¢ao.

Estudos cinéticos foram realizados para avaliar a remocéo de SMX e TMP da
agua ultrapura pelos processos Fenton e foto-Fenton mediados por BCM. A
representacao grafica (C/Co vs tempo (min)) para a remocdo de SMX e TMP ajustada
ao modelo cinético de primeira ordem e modelo cinético BMG € apresentada na Figura

3.9. A Tabela 3.3 mostra os parametros cinéticos obtidos ajustando os dados
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experimentais a equacao cinética do modelo de primeira ordem e BMG (descrita na

Secéao 3.3.4).
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Figura 3.9: Cinética de remogdo de SMX e TMP para os processos Fenton (#) e foto-Fenton (e).

Ajustes aos modelos cinéticos de primeira ordem para Fenton (linha pontilhada laranja) e foto-Fenton

(linha pontilhada azul) e modelo BMG (linhas tracejadas) séo representados juntamente com 0s

resultados experimentais correspondentes. Condicdes: 200 ug L de SMX e TMP, 5 mmol L de
H202, 0,25 g L™ de BCM e pH 8,0.

Tabela 3.3: ParAmetros de ajuste (constante de velocidade de primeira ordem (k), decaimento inicial

de remocéo do modelo BMG (1/m) e capacidade maxima de remocao (1/b), e coeficiente de

correlagdo (R?)) obtidos nos processos Fenton e foto-Fenton para SMX e TMP.

Primeira-ordem Modelo BMG
k (min') R? 1/m (min') 1/b R?
SMX
Fenton 0,26 + 0,05 0,835 0,9+0,2 0,89 + 0,03 0,988
foto-Fenton 0,33 + 0,04 0,948 0,69 + 0,08 1,02 £ 0,03 0,995
TMP
Fenton 0,25+ 0,04 0,875 0,69 + 0,08 0,92 £ 0,03 0,995
foto-Fenton 0,31 +0,04 0,934 0,68 + 0,08 1,00 £ 0,03 0,995

Ao analisar os ajustes na Figura 3.9 e os coeficientes de correlacdo na Tabela
3.3 para ambos os processos Fenton e foto-Fenton, fica evidente que o modelo
cinético BMG apresenta melhor ajuste dos dados experimentais do que os modelos
cinéticos de primeira ordem. O modelo BMG alcancou valores de R? mais altos,
variando de 0,98 a 0,99, enquanto os modelos de primeira-ordem consistentemente

resultaram em valores de R? abaixo de 0,94.
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O modelo empirico BMG, foi desenvolvido por Behnajady, Modirshahla e
Ghanbary (2007), buscando estudar a cinética do processo Fenton na degradacéo de
um corante. Em seu ajuste, o modelo BMG considera as duas etapas na reacao de
Fenton: uma etapa inicial rapida e uma etapa subsequente mais lenta. Na reacéo de
Fenton a etapa rapida resulta principalmente da reacédo envolvendo Fe?* e HOz,
enquanto a etapa mais lenta é atribuida ao acumulo de Fe3* e a regeneracéo limitada
de Fe?* via H20: (Jiang et al., 2022). Representar esses processos baseando-se
unicamente na cinética de reacdo de primeira ordem torna-se desafiador devido a
presenca dessas duas etapas distintas.

O modelo BMG ja foi aplicado em diferentes trabalhos, para avaliar a cinética
de degradacado de corantes (Li; Cheng, 2021), e de solventes organicos (Behrouzeh
et al., 2020) por processo Fenton e até mesmo em sistema similar ao estudado neste
trabalho, onde foi aplicado um biocarvéo modificado com Ferro para remogéo de SMX
em agua pela combinacéo dos processos de adsorcédo e Fenton heterogéneo (Liu et
al., 2023). Mostrando eficiéncia para descrever reacdes com inicio mais rapido e
desenvolvimento mais lento.

No modelo BMG, valores mais altos de 1/m indicam um decaimento inicial da
concentracdo mais rdpida. Comparando os processos Fenton e foto-Fenton, ao
analisar os valores de 1/m, ndo foram observadas grandes variacées para o SMX, e
para o TMP o valor de 1/m foi 0 mesmo nos dois processos. E importante pontuar que
essa similaridade na velocidade inicial dos processos Fenton e foto-Fenton pode estar
relacionada a contribuicdo da adsorcédo. No entanto, ao analisar a capacidade maxima
de remocéao (1/b) pelo modelo BMG, os valores de 1/b sdo mais altos no processo
foto-Fenton do que no processo Fenton devido a presenca de luz.

No geral, os resultados demonstram que ambos 0s processos exibiram uma
rapida remocédo inicial, conforme indicado por valores semelhantes de 1/m. No
entanto, somente no processo foto-Fenton, a remoc¢ao persistiu e foi completa apés
20 minutos, o que indica a maior capacidade de remocdo desse processo em
comparacao ao Fenton, com um maior valor de 1/b. No processo Fenton, com menor
valor de 1/b, a porcentagem de remocédo diminuiu ao longo do tempo, sem atingir a

remocao completa (C > LD), como mostrado na Figura 3.8.
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A diferenca nos resultados entre os dois processos pode ser atribuida a
influéncia da radiacdo. Conforme destacado por Bokare e Choi (2014), os
catalisadores impregnados, predominantemente com Fe(lll), demandam irradiacao
UV para potencializar a geracdo redutiva de =Fe(ll). Embora a reagéo entre =Fe(lll) e
H20:2 ocorra, sua velocidade € mais baixa em comparagdo com a reacdo de Fenton
(Fe(Il) e H202), conforme evidenciado nas Equagbes 1 e 2, o0 que impacta a geracao
de radical HO®, comprometendo, assim, o processo de degradacdo dos compostos
alvo.

A luz dos resultados obtidos por XPS, que revelam que a superficie do
catalisador é predominantemente composta por Fe(lll), torna-se claro que a presenca
de radiacdo pode exercer impacto direto no desempenho do sistema. Além disso, a
presenca de luz no processo contribui para a geracdo do radical HO® por meio da
peroxidacdo fotoassistida, que, como previamente demonstrado também
desempenha um papel crucial na degradacado dos antibioticos.

Para fins de comparacédo, a Tabela 3.4 resume as informacfes relevantes
sobre o tipo de processo (Fenton e foto-Fenton), tipo de irradiacdo, tempo (min) e
eficiéncia de remocéo (%) para SMX e TMP por diferentes catalisadores relatados na
literatura, juntamente com suas condi¢cbes experimentais.

A eficiéncia do BCM em comparacdo com outros catalisadores na remocao
de SMX e TMP da agua, usando os processos Fenton ou foto-Fenton, foi avaliada. Os
resultados apresentados na Tabela 3.4 mostram que o BCM ¢ igual ou mais eficaz do
que outros catalisadores relatados na literatura, especialmente quando consideramos
0 curto tempo de irradiacéo utilizado neste estudo. No entanto, a comparacédo dos
resultados é dificultada em alguns casos devido as diferentes condi¢des de trabalho
adotadas nos diferentes estudos.

Para a remocao de SMX, o BCM atingiu uma eficiéncia de 100% com um curto
tempo de irradiagdo de 20 minutos sob luz solar simulada em pH 8. Outros estudos
também relataram remocédo de SMX de até 100%, mas usando catalisadores em pH
nao ajustado (considerando que os estudos foram realizados em agua ultrapura, o pH
de trabalho é considerado ~5) ou em valores de pH baixos (pH <3), exceto pelo
trabalho de Gao et al. (2018), que utilizou CuFe204 em pH 6,7. No entanto, nesse

estudo foi empregada uma concentragdo inicial do antibidtico ndo relevante
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ambientalmente (10000 pg L?), uma alta concentracdo de H202 (10 mmol L) e um
tempo de irradiacdo mais longo, de 120 minutos.

Da mesma forma, para a remocédo de TMP, o BCM também alcancou 100%
de eficiencia nas mesmas condicdes de pH 8,0, enquanto todos os estudos
mencionados foram realizados em condicbes de matriz ndo relevantes (pH nao
ajustado ou pH < 2,5), relatando eficiéncias de remogao entre 58% e 100%. Assim, o
BCM demonstrou alta eficiéncia a um pH 8, relativamente elevado. Com base nesses
resultados, pode-se concluir que o BCM demonstrou desempenho eficaz na remogao
de SMX e TMP em niveis de pH relevantes, sugerindo seu potencial para condicfes

moderadamente alcalinas.
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Tabela 3.4: Comparacéo de alguns materiais aplicados como catalisadores em processos foto-Fenton e Fenton para a remoc¢do de SMX e TMP da 4gua.

Antibiético Processo Catalisador Condicbes Irradiacdo Tempo  Eficiéncia  Referéncia
(concentragdo do antibiotico; dose do material; (min) (%)
concentragao de H202; pH)
SMX foto- NiFeOa 5000 ug L%; 0,025 g L% 9,8 mmol L, pH sem  UV-A 120 100 Nawaz et al. (2020)
Fenton ajuste
NiFeO4 5000 ug L% 0,025 g LY 9,8 mmol LY pH sem  Visivel 120 100 (Nawaz et al. (2020)
ajuste
CuFez04 10000 pg L% 0,2 g L' 10 mmol LY pH 6,73 Visivel 120 100 (Gao et al. (2018)
PA-CNC 50000 pg L% 0,5 g L% 8,8 mmol L% pH 2,5 Visivel 60 77,8 Singh et al. (2022)
BCM 200 ug L*; 0,25 g L%; 5,0 mmol LY, pH 8,0 Simulador 20 100 -
solar
Fenton FeCls-AC 100000 pg L% 0,1 g LY 1,5 mmol LL; pH 3,0 - 720 98,3 Zeng e Kan (2022)
Fe@MesoC 20000 ug L™ 0,2 gL 3.0 mmol L pH 4,0 - 120 100 Tang e Wang (2018)
Carvéo-Fe 20000 pg L% 0,5 g LY 2.5 mmol L pH 3.0 - 120 98 Zarate-Guzman et al.
(2020)
BCM 200 pg L% 0,25 g L% 5,0 mmol L% pH 8,0 - 20 88,5 -
TMP foto- Fe20s-TiO2 10000 pg L% -; 2,5 mmol L pH 2,5 Simulador 240 66 Lima et al. (2017)
Fenton solar
[CuosFeos][F 300 pg Lt 0,5gL?; 10 mmol LY pH sem ajuste  Sol 180 100 de Jesus et al. (2022)
e2]04- Argila
BCM 200 pug Lt; 0,25 g L%; 5,0 mmol LY pH 8,0 Simulador 20 100 -
solar
Fenton [Fe][Fez]Os-  300pg L™t 0,5gL?; 10 mmol L' pH sem ajuste - 180 66 de Jesus et al. (2022)
Argila
[CuosFeos][F 300 pug L% 0,5 gLt 10 mmol LY pH sem ajuste - 180 58 de Jesus et al. (2022)
e2]04-Argila
BCM 200 pug Lt 0,25 g LL; 5,0 mmol LY pH 8,0 - 20 85,7 -
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3.4.2.3 Efeito da inibicéo do radical HO®

Buscando entender o mecanismo de remocao dos antibioticos aplicando o
BCM, foram feitos experimentos com sequestrantes de radical HO®. Para tal foi usado
o isopropanol que tem a capacidade de sequestrar os radicais HO®* em solugéo e o
iodeto de potassio (KI), usado para sequestrar os radicais ligados a superficie do BCM.

Os resultados (Figura 3.10) mostraram que a remocao tanto do SMX quanto
do TMP foi inibida na presenca do isopropanol, diminuindo de 100% para 62% (SMX)
e 44% (TMP). As porcentagens ficaram semelhantes as relativas a adsor¢édo que foi
de 68% para o SMX e 46% para o TMP. Isso indica que ao adicionar o isopropanol
nao ocorreu a degradacao dos antibidticos por processo foto-Fenton, ocorreu apenas
a remocado por adsorcdo. Dessa forma, os radicais HO®* em solucdo sédo parte
essencial o mecanismo de degradacao do SMX e TMP.
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Figura 3.10: Remocédo de SMX () e TMP (==) em 20 minutos por processo foto-Fenton, adsorcéo
e foto-Fenton na presenca dos inibidores de radical HO®. Condi¢des: pH 8,0, 200 ug L' de SMX e
TMP, 5 mmol L de H202, 0,25 g L™* de BCM e 10 mmol L de isopropanol e KI.

Por outro lado, na presenca de Kl, a remocao do SMX foi muito mais afetada,
diminuindo para 37%, do que a remocéo do TMP que ficou em 80%. Estes resultados
indicam que o mecanismo de remocao do SMX ocorre principalmente na superficie
do BCM, enquanto o do TMP ocorre predominantemente em solucédo, influenciada

pelo ataque dos HO*® gerados no meio. Isso € decorrente da maior adsor¢cdo do SMX
no material em relacdo ao TMP.
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De acordo com Wols e Hofman-Caris (2012), a constante de reacdo do TMP
com o radical HO® é de 6,30 + 0,85 x 10° L mol's? enquanto a do SMX é de 5,82 +
1,99 x 10° L mol*s. A maior velocidade de reacdo do TMP com o radical HO® pode
favorecer a sua degradacao por processo foto-Fenton enquanto a remoc¢do do SMX
pode ocorrer primeiro por adsorgao.

Além disso, em um estudo recente, conduzido por Liu et al. (2023), foi
proposto que, no contexto do processo de Fenton heterogéneo utilizando biocarvao
contendo Fe como catalisador, tanto o SMX quanto o H20: inicialmente migram da
solucao para a superficie do catalisador. Apds essa etapa, a remocao do antibidtico é
resultado de uma complexa interacdo de processos. O SMX pode ser degradado
parcialmente pelo Fenton heterogéneo, outra por¢cao pode ser submetida ao processo
homogéneo, e ainda outra parte pode ser removida exclusivamente por adsor¢cao ou
por meio da oxidagdo mediada por H20..

Os dados obtidos neste trabalho com os inibidores revelam que ao contrario
do SMX, o mecanismo de remocao do TMP utilizando o BCM ocorre principalmente
pelo processo foto-Fenton. E importante ressaltar que essa observacéo n&o descarta
a possivel contribuicdo de outros processos na remoc¢ado do TMP. Apesar de ndo ser
0 processo principal na remog¢ao de um composto, a adsor¢do pode servir como 0
primeiro passo, favorecendo a interacdo entre o antibiético e a superficie do BCM e

os ions ferro e 0 H202, levando a producdo de HO* (Seidmohammadi et al., 2021)

3424 Estudo de reuso do BCM

A habilidade do catalisador para multiplo reuso no processo indica seu
potencial para aplicacdo em maior escala (Chai et al., 2016; Liu et al., 2012). A Figura
3.11 apresenta os resultados da reutilizacdo do BCM em cinco ciclos sucessivos. Os
resultados sdo apresentados em % de remocao total (processo foto-Fenton +
adsorcao) e a contribuicdo de cada um dos processos separadamente. Para isso,
foram feitos experimentos de reuso do BCM em processo foto-Fenton e somente

avaliando a adsor¢céo com o material no escuro.
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Figura 3.11: Testes de reutilizacdo do BCM para a remogé&o simultdnea de SMX e TMP pelos
processos de foto-Fenton (mm) e adsorgéo (- ) ao longo de 5 ciclos. Condicdes: 200 ug L™ de SMX e
TMP, 5 mmol L de H202, 0,25 g L™* de BCM e pH 8,0.

Nota-se que apos cada ciclo de aplicacdo, a atividade do BCM diminuiu, e
apos cinco ciclos, a eficiéncia do catalisador para remocdo de SMX declinou
gradualmente de 100% (ciclo 1) para 52 + 4% (ciclo 5). Por outro lado, para o TMP, a
remocao foi constante apds o segundo ciclo, diminuindo apenas 4% entre o ciclo 2 e
05.

Levando em consideracéo a adsorgao, a diminuicdo gradual na remocao de
SMX apos cinco ciclos de reutilizacdo do BCM pode estar relacionada a saturacao na
capacidade adsorvente do catalisador. Isso poderia levar a uma reducdo na
disponibilidade de sitios ativos na superficie do BCM para a adsor¢cdo de SMX
(Forouzesh et al., 2019; Ma et al., 2021; Oladipo et al., 2019). Como evidenciado, a
adsorcéo foi o principal processo de remocéo para o0 SMX durante o primeiro ciclo de
reutilizacdo. No entanto, a contribuicdo da adsorcéo diminuiu gradativamente ao longo
dos ciclos subsequentes e do terceiro ao ultimo ciclo, o processo foto-Fenton tornou-
se o principal mecanismo de remoc¢ao. Se a eficiéncia do BCM for avaliada apenas
considerando sua atividade catalitica, vale ressaltar que ndo foi observada perda no
desempenho catalitico apontando para uma regeneracao da superficie do catalisador
a cada adicao de Hz20:.

Para o TMP, a contribuicdo dos processos de adsorcdo e foto-Fenton foi
semelhante durante os ciclos de reutilizacdo. Ambos os processos influenciaram a

remocao total desse antibiotico, alcancando uma estabilidade a partir do 2° ciclo. Este
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resultado reflete uma coeréncia com observacdes anteriores, uma vez que, conforme
discutido anteriormente, a remocao do SMX, seja por adsorcdo ou foto-Fenton,
acontece principalmente na superficie do BCM, enquanto a remoc¢ao do TMP ocorre
tanto na superficie quanto em solucéo. Esses diferentes mecanismos de remocao dos

dois antibidticos refletem nas diferencas de remocao entre os ciclos de reuso.

3.4.25 Aplicacdo do BCM em agua superficial utilizando sistema de reator de

fluxo sob radiagao solar

Os resultados de remocéao por processo foto-Fenton em sistema de reator de
fluxo, revelaram que € possivel a aplicacdo do BCM para remocado dos antibiéticos
SMX e TMP em sistema mais complexo e em maior escala (Figura 3.12). Assim como
nos experimentos em sistema de bancada, a adsor¢do contribuiu no processo, porém
atingiu um equilibrio apés os primeiros 30 min e se manteve constante durante todo o
experimento.

E importante notar que nessa matriz a adsor¢cdo do SMX foi menor, cerca de
20% apo6s 20 min, do que em agua ultrapura que foi de 62% em 20 min. Essa mudanca
de comportamento pode estar relacionada a composicdo mais complexa da agua de
rio. Os componentes da matriz podem aumentar o efeito de competicdo e diminuir a
adsorcao dos compostos. Ja foi mostrado que a presenca de ions, como por exemplo
S04%7, PO4%", podem diminuir a adsorcdo do SMX (Li, Y. et al., 2022). Além disso,
somado ao efeito que os componentes da matriz podem causar na adsor¢cado dos
antibioticos, é importante pontuar que o sistema é totalmente diferente do estudado
anteriormente, o que pode interferir na maneira como 0S compostos entram em

contanto com o BCM e impactar no processo de adsorgéo.
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Figura 3.12: Decaimento a concentragdo dos antibiéticos SMX (-e-) e TMP (-e-) em func¢ao da
quantidade de energia UV acumulada por litro de agua tratada durante processo foto-Fenton (A) e em
func&o do tempo durante controle de adsorg&o no escuro (B). Condigées: 200 ug L de SMX e TMP,

5 mmol L de H202, 0,25 g L' de BCM e pH 8,0.

Em relacdo aos resultados de remocao por processo foto-Fenton é possivel
observar que o tratamento foi eficiente mesmo na matriz mais complexa, alcangando
porcentagens de remocao superiores a 80% para o SMX e de 100% para o TMP, ap6s
15,1 kJ L* de Quv que foram obtidos apds 180 min de exposicdo a radiacéo solar.

Em trabalho anterior, Dias et al. (2014) avaliaram a degradacdo de SMX e
TMP por processo foto-Fenton homogéneo em reator de coletor parabélico composto
(CPC). Os dois antibiéticos foram 100% degradados com Quv abaixo de 1 kJ L7,
porém esses resultados sé foram obtidos em agua ultrapura, em pH 2,8 e com uma
concentracdo de 10 mg L* de Fe?*. Neste trabalho, com um Quv de 1,7 kJ L a
porcentagem de remocao de SMX e TMP é de apenas 57% e 69%, respectivamente.
Entretanto essas porcentagens foram obtidas em amostras de agua superficial, matriz
mais complexa, sem necessidade de ajuste de pH e aplicando um catalisador que nao

lixivia Fe para a solucdo, de facil separacdo ao final do processo e que pode ser
reutilizado.

3.4.2.6 Produtos de degradacgao

Para identificar os produtos de degradacdo de SMX e TMP resultantes do
processo de foto-Fenton, os espectros de massas (MS) das amostras obtidas apos o
processo de foto-Fenton foram comparados com os espectros das solu¢cdes padréao

de SMX e TMP antes do processo. Os ions moleculares [M + H]* dos possiveis
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produtos foram selecionados e, com base nos padrdes de fragmentagao observados
nos espectros MS2 (APENDICE D), foram feitas atribuicdes das formulas moleculares
e estruturas dos produtos. Essa andlise permitiu a identificacdo de produtos
especificos formados durante o processo de foto-Fenton e forneceu informacdes
importantes sobre o mecanismo de degradacéo dos antibiéticos SMX e TMP.

Cinco produtos de degradacao do SMX foram identificados, potencialmente
resultantes de vias de reacgdes distintas (Figura 3.13).

A via | descreve a substituicdo eletrofilica do grupo HO® nos anéis aromético
e isoxazol, resultando no SMX2 (m/z 270), o que estd de acordo com estudos
anteriores (Gao et al., 2020; Huang; Yang, 2021; Wang et al., 2011, 2022). O produto
SMX2 também foi encontrado durante a fotélise do SMX com mostrado na Secao
1.4.5. Durante a fotodegradacédo de SMX, também foi observado um rearranjo do anel
isoxazol (via Il), resultando no SMX6 (m/z 254), um fotoisdmero bem conhecido. Este
fotoproduto ja havia sido detectado como resultado da fotélise direta de SMX, neste
estudo (Secao 1.4.5) e em trabalho anterior (Trovo et al., 2009), indicando que a
fotdlise de SMX também ocorre durante o processo de foto-Fenton.

A via lll envolve a hidroxilag&do do anel isoxazol. Esta é uma reacao altamente
suscetivel a ataques de radicais, como afirmado por Li et al. (2023) e Tang et al.
(2023), levando a formacao de SMX7 (m/z 288).

Como descrito por Wang et al. (2022), a via IV demonstra uma oxidacéo
seletiva do grupo amino no anel benzénico, proporcionando a formacao do SMX8 (m/z
268). Outra rota (V) envolve a substituicdo do grupo amino por meio do ataque do
radical HO® no anel de anilina (Wang et al., 2011). Isso leva a liberacdo de NH4* e a

formacgédo do composto SMX9 (m/z 271).
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Figura 3.13: Vias de degradacgéo propostas de SMX por meio do processo de foto-Fenton usando
BCM como catalisador. Condigdes: 10 mg Lt de SMX, 5 mmol L de H202, 0,25 g L de BCM e pH
8,0.

Para TMP, treze produtos de degradacéo foram identificados, formados por
meio de vias de reacédo distintas (Figura 3.14). A via | envolve a hidroxilagdo da
molécula, extensamente discutida em estudos anteriores como a rota predominante
de transformacao devido a ndo seletividade do radical HO®, que pode atacar qualquer
anel ou ponte de metileno no TMP. Os produtos de hidroxilagdo do TMP incluem TMP1
(m/z 307) e TMP3 (m/z 323), também gerados durante a fotdlise dos antibibticos
(Capitulo 1, Secédo 1.4.5), juntamente com seus respectivos isdmeros posicionais,
TMP9 e TMP4, diferindo na posi¢ao do ataque do HO®, assim como TMP2 (m/z 339)
e TMP10 (m/z 355) (Cai; Hu, 2017; Psutka et al., 2018; Sirtori et al., 2010; Wang;
Wang, 2018; Zhang et al., 2020).

A via Il mostra os resultados da desmetilacdo, tanto da molécula inicial de
TMP, resultando no TMP11 (m/z 277), quanto de alguns dos produtos hidroxilados
anteriormente mencionados, levando ao TMP8 (m/z 309) que também foi detectado
nos experimentos de fotélise solar do TMP (Sec¢é&o 1.4.5), TMP12 (m/z 311) e TMP13
(m/z 341), em concordancia com trabalhos anteriores (Sirtori et al., 2010; Zhang et al.,
2020).

Na via Ill, é observada a formacdo de TMP14 (m/z 341), originado da
carbonilagdo do anel de pirimidina do TMP, seguida de hidroxilagdo, como
demonstrado por Zhang et al. (2020). O produto TMP13 é um isébmero do TMP14, e a
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hidroxilagdo desses dois isbmeros gera os produtos TMP15a e TMP15b (m/z 357),
respectivamente. Neste estudo, apenas um produto com m/z 357 foi encontrado, e a
determinacao definitiva de sua estrutura mais adequada né&o foi possivel, portanto, foi
representado nas duas rotas de formacéo plausiveis.

Por altimo, a via IV resulta no Unico produto derivado da clivagem da molécula,
ocorrendo na ponte de metileno do TMP, denominado TMP16 (m/z 197). Esse produto
foi inicialmente identificado por Sirtori et al. (2010), durante um estudo que investigava

os produtos gerados a partir da fotélise direta do TMP em &gua superficial.
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Figura 3.14: Vias de degradacédo propostas de TMP por meio do processo de foto-Fenton usando
BCM como catalisador. Condigdes: 10 mg Lt de TMP, 5 mmol Lt de H202, 0,25 g L™ de BCM e pH
8,0.

131



Capitulo 3

Além de fornecer informacdes sobre a via de degradacdo dos compostos SMX
e TMP, com a analise dos produtos de degradacéao foi possivel observar a eficiéncia
do BCM na remocdo desses antibidticos e de seus produtos de degradacdo. Os
cromatogramas e espectros apresentados no APENDICE D, que retratam os perfis de
antibioticos antes e depois do processo foto-Fenton com BCM, mostraram que apos
120 minutos de reacdo, nenhum pico foi detectado para ambos os antibioticos
originais e seus produtos de degradacao. Essa auséncia de picos confirma a remocéo
completa dos antibiéticos e seus intermediarios, o que indica a eficiéncia do

catalisador.

3.5 CONCLUSAO

Neste capitulo foi mostrada a efici€ncia do BCM, sintetizado em um processo
de uma etapa, na remocao dos antibiéticos SMX e TMP em &agua. A remoc¢ao dos
antibiéticos foi realizada em apenas 20 minutos, em agua ultrapura, em condicdes de
pH préximo ao neutro. Os processos de adsorgdo, a peroxidacdo fotoassistida e os
processos de Fenton e foto-Fenton contribuiram significativamente para essa
remocao, atuando simultaneamente. A remocédo do SMX foi mais influenciada pela
adsorcdo do que a remocdo do TMP. Resultados com os inibidores de HO®,
mostraram que o TMP é degradado principalmente por HO®* em solugéo, enquanto o
SMX é mais degradado pelos radicais presentes na superficie do material, o que esta
de acordo com a maior adsor¢cdo do SMX observada. As reacdes de Fenton e foto-
Fenton seguiram o modelo cinético BMG, sendo o processo foto-Fenton o responsavel
pela remocdo total dos antibidticos (Concentracdo < LD). O BCM se mostrou
promissor para tratamento de aguas superficiais contaminadas com os antibioticos,
visto que ao aplicar o catalisador em agua de rio e reator de fluxo sob radiacéo solar,
foi possivel remover mais de 80% do SMX e 100% do TMP. A identificacdo de
produtos de degradacao forneceu evidéncias que apoiam a ideia de que durante a
remocédo dos antibioticos aplicando BCM néo ocorre apenas a adsor¢do, mas também
a degradacao dos dois compostos por diferentes vias como a hidroxilacdo, oxidacéo

e carbonilacao.
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O estudo abordou a fotdlise solar de dois antibioticos, SMX e TMP, e
estratégias de remocao, incluindo o uso dos catalisadores OFSA e BCM em processo
foto-Fenton.

Nos estudos de fotélise foi possivel observar que os dois antibioticos possuem
comportamentos diferentes, sendo o0 SMX mais suscetivel a fotdlise direta enquanto
a fotdlise do TMP ocorre por via indireta. Apesar da ocorréncia da fotolise dos dois
antibiéticos, esse processo é muito lento em LS. Assim, considerando o tempo de
residéncia dos antibidticos na ETE, ficou evidente que o periodo de exposicdo a
radiacdo solar nessas estacbes ndo é suficiente para alcancar nem mesmo uma
fotodegradacdo de 50% para qualquer um dos antibidticos estudados. Além disso, a
andlise dos produtos de degradacdo mostrou a formacdo de varios fotoprodutos
resultados da fotélise do SMX e do TMP, porém esses fotoprodutos permaneceram
em solucdo mesmo apés 94 h de exposicao a radiacao solar.

Enquanto a fotdlise solar mostrou eficiéncia limitada devido ao longo tempo
de exposicdo necessario para a remocao dos antibidticos e seus fotoprodutos das
amostras de LS da ETE, as abordagens com os catalisadores em processo foto-
Fenton revelaram-se promissoras, atingindo 100% de degradacdo/remocao para
ambos os antibiéticos apds 20 min, aplicando o BCM em agua ultrapura pH 8 e apos
180 min aplicando o OFSA em &gua ultrapura pH 3 e 5. O que indica um ganho de
tempo consideravel para a remocdo desses compostos de matrizes aquaticas,
aplicando o processo complementar foto-Fenton.

A patrtir dos resultados de caracterizacao, pelas técnicas de DRX, FRX, MEV
e XPS, foi possivel verificar a presenca do Fe na superficie do OFSA, na forma do
oxido de ferro hematita. A otimizacdo de parametros no processo foto-Fenton com
OFSA destacou sua eficiéncia em diferentes valores de pH em agua ultrapura.
Embora a degradacéo total dos antibidticos so ter sido possivel em pH 3 e 5, foi
possivel obter porcentagens de degradacdo acima de 90% para SMX e TMP em pH
7. Apesar do desprendimento do 6xido de ferro da superficie do catalisador, conforme
indicado pelas anélises de MEV e XPS das amostras do OFSA apds uso em processo

foto-Fenton, bem como de ferro sollvel abaixo do LD do método, o catalisador
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demonstrou manter sua atividade ao longo de cinco ciclos de reuso. Além disso, 0
material apresentou resultados promissores para aplicacdo em efluentes de ETE,
evidenciados por uma taxa de degradacao superior a 90% para o0 SMX e de 100%
para o TMP nesta matriz, em pH 3 e sob exposi¢éo a radiacédo solar.

Para o BCM, as caracteriza¢cfes por DRX, XPS mostraram que 6xido de ferro
magnético suportado na superficie do biocarvao foi a maghemita e ndo a magnetita,
devido a auséncia de Fe(ll) na superficie do material. O catalisador sintetizado de
forma simplificada, apresentou alta eficiéncia na remogédo dos antibidticos tanto em
agua ultrapura como em agua superficial, ressaltando sua viabilidade em pH préximo
ao neutro (pH 8), sob radiacéo solar simulada. A remocéo dos antibidticos aplicando
BCM como catalisador envolveu uma combinacdo de processos que ocorrem
simultaneamente, incluindo o Fenton, foto-Fenton e adsorcdo. Apesar da grande
contribuicdo da adsor¢cdo na remocao dos antibidticos, a identificacdo dos produtos
de degradacéao confirmou que ocorre a degradacao do SMX e TMP e os produtos sao
gerados por diferentes mecanismos de reacao.

A comparacdo entre os catalisadores OFSA e BCM revela diferencas e
semelhancas em relacdo a sua eficiéncia e aplicabilidade no tratamento de matrizes
aguaticas contaminadas por antibiéticos. Apesar de ambos o0s catalisadores
apresentem eficiéncia na remocéo de antibiéticos em agua ultrapura, com o BCM a
remocao do SMX e TMP foi completa em apenas 20 min, enquanto com o0 OFSA foram
necessarios 180 min para obter o mesmo resultado. E importante pontuar que, a
remocédo de antibidticos aplicando o BCM como catalisador € um processo complexo
e possui grande influéncia da adsorcédo dos antibiéticos no biocarvéo. J4 a remocéao
dos antibioticos aplicando o OFSA foi principalmente resultado da degradacao por
processo foto-Fenton.

Todos os resultados do BCM foram obtidos em pH 8, valor mais alto do que o
aplicado na maioria dos estudos de Fenton e foto-Fenton e o catalisador foi eficiente
mesmo em agua de rio. Ja o OFSA apesar de eficiente em agua ultrapura em pH 3, 5
e 7 ao ser aplicado em efluente de ETE foi eficiente somente em pH 3 nessa matriz.
Entretanto, sdo necessarios estudos complementares aplicando o BCM em efluente

de ETE para melhor comparar a eficiéncia dos catalisadores na mesma matriz.
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Em relacdo a estabilidade dos catalisadores, apesar do desprendimento de
oxido de ferro da superficie do OFSA, o catalisador manteve sua atividade catalitica
ao longo de mudltiplos ciclos de reuso. O BCM por sua vez ndo mostrou perda de 6xido
de ferro da sua superficie, porém a diminuicdo da contribuicAo da adsor¢éo,
principalmente na remoc¢ao do SMX, impactou negativamente sua eficiéncia durante
os ciclos de reuso.

A escolha entre esses catalisadores dependera das necessidades especificas
do processo, levando em consideragao fatores como custo, disponibilidade de

materiais e condicbes operacionais.
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PERSPECTIVAS

Apesar da eficiéncia demonstrada do OFSA e do BCM, usados como
catalisadores no processo foto-Fenton para degradar os antibioticos SMX e TMP, esta
pesquisa destaca a necessidade de investigacfes adicionais. S0 necessarios
estudos complementares que considerem as particularidades e restricdes de cada
catalisador, visando uma implementacéo eficiente desses materiais e do processo
foto-Fenton em situacdes reais, fora da escala de laboratério. Dessa forma séo
perspectivas de trabalhos futuros:

e Avaliar a aplicacdo do OFSA em reatores de larga escala, permitindo avaliar
sua eficiéncia na degradacdo dos antibiéticos em volumes significativos de
efluente. Isso proporcionara uma compreensdo mais abrangente de sua
viabilidade em ambientes mais proximos das condi¢des reais de uso.

e Avaliar a estabilidade e eficiéncia do BCM em diferentes valores de pH,
buscando entender o comportamento do material em diferentes condi¢ces de
trabalho, além de otimizar a concentracdo de peréxido de hidrogénio, visto
gue esse estudo nao foi realizado.

e Desenvolver um estudo mais aprofundado sobre a adsor¢édo dos antibiéticos
e seus produtos de degradacdo no BCM buscando avaliar se ocorre a
degradacédo completa dos compostos que ficaram retidos no catalisador.

e Aplicar o BCM em efluente de ETE visando avaliar sua eficiéncia nessa matriz

mais complexa e comparar seus resultados com os obtidos com o0 OFSA.
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APENDICE A — DADOS DE CARACTERIZACAO DO LAGOA DE SEDIMENTACAO

E EFLUENTE DA ETE DE ARARAQUARA.

Lagoa de
Dados de caracterizacéo _ Efluente
sedimentacéo
pH 7,2 7
Demando quimica de oxigénio (mg L) 311 311
Demanda bioguimica de oxigénio (mg L™) 52,3 53
N amoniacal (mg L?) 25 28,1
Turbidez (NTU) 86 75
Temperatura (°C) 22 24
Carbono organico dissolvido* (mg L?) 53,77 54,54
Carbono inorganico* (mg L) 50,47 52,96
Condutividade (uS cm?) 682 756
Cor (PtL?) 1179,6 1103
Cloreto (mg L) 60 60,06
Nitrato (mg L?) 5,6 1
Nitrito (mg L) 0,057 0,05

*resultados obtidos em nosso laboratério
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APENDICE B — DADOS SOBRE OS PRODUTOS DE SMX E TMP DETECTADOS
DURANTE FOTOLISE SOLAR.

Tempos de retencao (tr), e informacdes sobre os fotoprodutos de SMX e TMP

identificados durante o processo de fotdlise.

t
Antibidticos Produto Férmula I? m/z Fragmentos
(min)
276,00-260,98-229,91-
TMP [C14H1803N4]H* 6,1 291,03
180,81-122,73
TMP1 [C14H1804N4]H* 4,1 307,04 289,02-273,95
307,05-296,99-278,96-
TMP2 [C14H1806N4]H* 4,9 339,08  264,94-236,83-218,87-
204,87
7,8 323,07
TMP3, TMP4 290,99-276,96-258,91-
[C14H1805N4]H* 9,0 323,09
e TMP5 230,88
9,4 323,07
TMP6 [C14H2005N4]H* 57 325,10 280,00-180,80-142,75
TMP7 [C14H1604N4]H* 11,2 305,03 290,02-244,02-136,72
276,95-230,81-216,81-
TMP8 [C13H1605N4]H* 3,3 309,04
188,89-110,77
SMX [C10H1103NsS]H* 10,1 253,87 155,71-187,81
SMX1 [C7H703NsS]H* 3,2 215,80 155,67-172,72
SMX2 e 34 269,90
[C10H1104N3SIH* 96,70-155,68-189,78
SMX3 8,6 269,89
98,71-155,69-172,71-
SMX4 [C10H1304N3S]H* 39 271,93
228,83-253,86
88,72-132,76-150,76-
SMX5 [C10H1003N2S]H* 4,3 238,95
176,76-194,79-220,98
SMX6 [C10H1103N3SIH* 48 253,91 107,69-139,64-155,66
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APENDICE C — RESULTADOS DE XPS DOS ESPECTROS DECONVOLUIDOS DE ALTA RESOLUCAO C 1S, N 1S, O 1SE FE
2P32 PARA OFSA E BCM ANTES E DEPOIS DE APLICACOES NO PROCESSO FOTO-FENTON.

Resultados dos espectros de alta resolugédo do XPS paro o OFSA com as ligagdes sugeridas para as energias dos picos de
O 1s, Si 2p, Fe 2p deconvoluidos

_ Areia OFSA OFSA apos 5° ciclo o
Pico Ligacao atribuida
B.E (eV) (%) B.E (eV) (%) B.E (eV) (%)

Ols 1 530,4 3,71 529,7 11,64 528,8 0,38 O-Fe
2 531,0 14,03 530,9 9,27 O-Al
3 5318 1438 5319 16,24 531,8 2101 &0 ':Jl(;)H' O=C (quinonas e grupo
4 532,8 56,37 533,0 53,81 533,0 59,78 O-C| O-Si
5 533,9 15,51 533,7 3,12 533,9 8,06 O-C=0
6 534,7 10,04 535,4 1,16 535,4 1,50 H20

Sizp 1 1026 3543 102,2 50,18 102,2 33,89 SiO:
2 1035 64,57 103,6 49,82 103,7 66,11  SiOx

Fe2p 1 709,4 5,23 709,5 8,90 709,5 14,58 FeO
2 710,9 25,13 710,7 42,84 710,9 35,59 Fe20s3
3 712,1 32,97 712,1 34,83 711,8 24,04 FeOOH
4 713,7 36,67 713,7 13,43 713,9 25,80  Fe(lll) satélite
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Resultados dos espectros de alta resolucdo do XPS paro o BCM com as ligacdes sugeridas para as energias dos picos de

C 1s, O 1s, N 1s e Fe 2ps2 deconvoluidos

) BCM BCM apds 1°ciclo BCM apos 3°ciclo . o
Pico Ligac&o atribuida
B.E(eV) (%) B.E (eV) (%) B.E (eV) (%)

Cls 1 284,5 69,67 284,4 71,64 284,5 73,45 C-C(sp?)
2 284,8 13,8 284,7 11,06 285,0 8,56 C-H
3 286,2 5,53 286,2 7,10 286,2 8,11 C-O (Grupo éter e alcool)
4 287,5 3,34 287,7 3,27 287,6 4,05 C=0 (Carbonila, quinonas e cetonas)
5 288.9 3.19 2893 3.08 2891 3.08 E)ezrcg)zf()ﬂi(?oc)ldos carboxilicos, anidrido e
6 290,6 2,36 290,8 1,63 290,8 2,22 IT— T* transigdes no C
7 293,0 2,11 293,0 2,21 293,1 0,52

Ols 1 530,2 35,34 530,2 41,34 530,2 36,11 O-Fe|O-Al
2 531,01 2221 5312 20,95 531,2 22,78 E:r't%':ih;)"" O=C  (quinonas e  grupo
3 532,3 29,59 532,3 25,0 532,3 27,99 O-C|O-Si
4 533,4 12,86 533,4 12,72 533,4 13,11 0O-C=0

Nils 1 398,4 37,77 398,6 37,85 398,6 35,96  Piridina
2 400,3 50,26 400,6 47,91 400,3 50,46 N-C
3 401,8 11,97 401,9 14,24 401,5 13,58 N-O

Fe2p 1 710,5 59,89 710,5 62,73 710,5 60,05 Fe20s3
2 712,2 3291 712,2 25,42 712,2 31,64 FeOOH
3 713,9 7,2 713,7 11,85 713,9 8,31 Fe(lll) satélite
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APENDICE D - CROMATOGRAMA E ESPECTROS ESI(+)MS E DADOS SOBRE
OS PRODUTOS DE SMX E TMP DETECTADOS DURANTE PROCESSO FOTO-

FENTON COM BCM.

Cromatograma com detector UV e os espectros ESI(+)MS do SMX, antes da
aplicacdo do processo de foto-Fenton (borda amarela), ap6s 30 minutos sob
processos de foto-Fenton com o surgimento de picos de produtos de degradacéo
(borda azul) e apés 120 minutos sob processo de foto-Fenton (borda vermelha).
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Dados sobre os produtos detectados de SMX e TMP. O tempo de retengao

(t), m/z e fragmentos.

Antibiético  Produto tr(min) m/z Fragmentos

SMX 12,96 254 236, 188, 156, 147, 108, 99, 94
SMX2 10,96 270 204,189, 172, 161, 147, 108, 99
SMX6 3,97 254 156, 140, 108, 99, 92
SMX7 2,62 288 270, 206, 188, 160, 156
SMX8 2,18 268 239,179, 127, 113, 101, 85
SMX9 16,04 271 163, 161, 145, 99

TMP 6,96 291 276, 275, 261, 258, 247, 230, 181, 123
TMP1 4,20 307 289, 274
TMP2 4,72 339 321, 301, 365
TMP3 6,69 323 291, 259, 231
TMP4 16,77 323 291, 259, 231, 217, 147, 187
TMPS8 6,42 309 291, 277, 259, 245, 217, 123, 147, 187
TMP9 9,10 307 292, 277, 275, 123
TMP10 2,73 355 337, 323, 305, 295, 267, 123
TMP11 4,16 277 262, 261, 167, 123
TMP12 4,33 311 294, 293
TMP13 2,14 341 323, 325, 281, 265, 245, 123
TMP14 5,72 341 306, 197, 145, 127
TMP15 2,46 357 339, 325, 297, 167
TMP16 5,74 197 182, 169, 154, 137

163



		2024-04-27T12:21:00-0300




