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“‘Um homem que pensa e que, por iSsso mesmo,

quase sempre se encontra isolado no seu pensar

deve saber que os obstaculos e derrotas s&o a unica rota
para possiveis vitorias, porque as idéias, quando genuinas,
unicamente triunfam apds um caminho espinhoso”.

(Milton Santos)



RESUMO

Farmacos de diferentes classes terapéuticas tém sido detectados em ambientes
aquaticos em diversas partes do mundo. Embora presentes em concentragbes na
faixa de pg L' ou ng L', ensaios biologicos comprovam efeitos toxicos em
organismos de diferentes classes taxondmicas. Diante desse quadro, a preocupagao
com os ecossistemas aquaticos e o risco potencial de contaminagdo de aguas
destinadas ao consumo humano tem incentivado o estudo de métodos que sejam
eficientes na degradagcado destes contaminantes, uma vez que os processos usuais
de tratamento tém se mostrado ineficientes em tal propésito. O objetivo deste
trabalho foi estudar a degradacao do antilipémico bezafibrato em agua deionizada,
agua superficial e efluente de estacéo de tratamento de esgoto (ETE) empregando o
processo foto-Fenton, bem como avaliar a influéncia do uso de irradiagcao solar ou
de lampada de luz negra depois de definida a melhor condi¢gdo para o processo
oxidativo no que diz respeito a fonte e concentracédo de ferro e concentragdo de
H2O0,. A melhor condicdo para degradacédo do farmaco foi definida como:
[FeOx] = 0,20 mmol L™ e [H,0] = 10,0 mmol L™, na qual a concentracao do farmaco
atingiu valores menores que o limite de deteccdo (LD = 0,29 mg L") apds 3,5
minutos de irradiacdo solar (0,71 J cm'z) em agua deionizada, agua superficial e
efluente de ETE. A mineralizagdo atingiu 95% ap6s 30 minutos (6,22 J cm™) em
agua deionizada. O processo foto-Fenton mostrou-se eficiente na degradagéo do
farmaco bezafibrato, especialmente sob irradiacéo solar. A utilizacdo deste processo
é bastante vantajosa, visto que €& possivel utilizar baixas concentragbes dos
reagentes e uma fonte de irradiagado que n&o implica em custos ao processo.



ABSTRACT

Pharmaceuticals of different therapeutic classes have been detected in aquatic
environments worldwide. Although they are present in the pg L™ or ng L™'-range,
biotests verify toxic effects in organisms from different taxonomical classes. The
concern about aquatic ecosystems and the potential risk of drinking water
contamination have stimulated the study of methods that are efficient on degradation
of these contaminants, since the conventional treatment processes have been
inefficient on that purpose. The aim of this work was to study the lipid regulator
bezafibrate degradation in deionized water, surface water and effluent of sewage
treatment plant (STP) by photo-Fenton process as well as to evaluate the influence
of using solar irradiation or black-light lamp after optimizing the oxidation process
with respect to iron source and concentration and H,O, concentration. The optimum
condition for the pharmaceutical degradation was defined as: [FeOx] = 0.20 mmol L™
and [H20,] = 10.0 mmol L™, in which the pharmaceutical concentration was lower
than the limit of detection (LD = 0.29 mg L") after 3.5 minutes solar irradiation
(0.71 J cm™) in deionized water, surface water and STP effluent. The mineralization
reached 95% after 30 minutes (6.22 J cm™) in deionized water. The photo-Fenton
process was efficient on bezafibrate degradation, especially under solar irradiation.
The use of this process is advantageous, once it allows low concentrations of the
reagents and a costless irradiation source.
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1. INTRODUCAO

O crescimento demografico e a expansdo industrial trouxeram como
conseqiéncia quadros de contaminagcdo atmosférica, do solo e dos recursos
hidricos em nivel mundial. Por outro lado, também tem havido uma maior
conscientizacdo quanto a deterioragdo do meio ambiente e a necessidade de se
reverter ou ao menos minimizar este processo.

Questdes relacionadas a qualidade das aguas tém sido extensivamente
discutidas, tendo em vista que se trata de um recurso natural imprescindivel a um
largo espectro das atividades humanas, onde se destacam, entre outros, o
abastecimento publico e industrial, a irrigacdo agricola, a produgcdo de energia
elétrica, as atividades de lazer e recreagcdo e a preservagao da vida aquatica
(CETESB, 2007). Diante dessa conjuntura, temas como reuso, minimizagédo e
tratamento de residuos vém ganhando cada vez mais importancia.

Na década de 70, comegou-se a atentar para a presengca de farmacos em
ambientes aquaticos (GARRISON et al., 1976; HIGNITE; AZARNOFF, 1977). Desde
entdo, diversos estudos tém sido realizados e revelam a presenca de residuos de
farmacos em varias partes do mundo.

A principal rota de aporte deste tipo de contaminante em aguas superficiais é o
langamento de efluentes de estagbes de tratamento de esgotos domésticos, uma
vez que os farmacos sdo resistentes aos processos de tratamento utilizados, ou
ainda o langamento de esgoto in natura, visto que em muitas localidades ha um
grande déficit de infra-estrutura em saneamento. No Brasil, somente 20,2% dos
municipios coletam e tratam o esgoto doméstico, 32% sé dispdem do servico de
coleta e em 47,8% dos municipios o esgoto nao coletado é langado diretamente em
rios ou no mar. Na regido Sudeste a situagdo € um pouco melhor, mas ainda assim,
apenas 33,1% dos municipios tém servico de coleta e tratamento do esgoto, 59,8%
somente coletam e em 7,1% dos municipios ndao ha sequer o servigo de coleta
(IBGE, 2002).

A preocupacdo quanto a preservagao dos ecossistemas aquaticos e ao risco
potencial de contaminagcdo da agua de abastecimento publico tem incentivado
estudos que buscam identificar e quantificar esses residuos para que se possa evitar

o descarte e desenvolver métodos eficientes para remové-los.
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Os processos oxidativos avangados tém sido extensivamente estudados devido
ao seu potencial como alternativas ou complementos aos processos convencionais
de tratamento de efluentes, uma vez que os radicais hidroxila gerados sao altamente
reativos e pouco seletivos, podendo atuar na oxidagao quimica de uma vasta gama
de substancias.

Neste trabalho foi avaliada a eficiéncia do processo foto-Fenton na degradacéao
do farmaco bezafibrato, considerando a influéncia da fonte e concentragéo de ferro,

concentragéo de perdxido, matriz e fonte de irradiagao.
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2. REVISAO BIBLIOGRAFICA

2.1. Bezafibrato
O Dbezafibrato (acido p-[4-(clorobenzoil-amino-etil)-fenoxi]-b-metilpropidnico)
(Fig. 1) € uma droga hipolipemiante, pertencente ao grupo dos fibratos, no qual

também se incluem clofibrato, etofibrato, fenofibrato, ciprofibrato e genfibrozil.

0] COOH

NH

cl pKa = 3,61

Figura 1: Estrutura quimica do bezafibrato.

Apesar de largamente utilizados desde a década de 60, o mecanismo de agao
dos fibratos € complexo e ainda nao completamente esclarecido.

Os fibratos sao indicados para o tratamento de dislipemias, ou seja, disturbios do
metabolismo lipidico que repercurtem nos niveis das lipoproteinas, responsaveis
pelo transporte de triglicerideos e colesterol. Quando a dislipemia é resultado de
acdes medicamentosas ou conseqiéncia de alguma doenga de base é chamada de
secundaria. Por exclusao, todas as outras formas de dislipemia sdo consideradas
primarias. (MANO, 1999).

As dislipemias freqlientemente caracterizam-se pelo aumento do LDL
(lipoproteinas de baixa densidade) e dos triglicerideos sangiiineos e reducédo dos
niveis de HDL (lipoproteinas de alta densidade), constituindo um dos principais
fatores de risco para doencgas cardiovasculares (PICON; BELTRAME, 2002).

Recentemente, o bezafibrato tem sido indicado para o tratamento da dislipemia
secundaria observada em pacientes portadores da sindrome de imunodeficiéncia

adquirida (AIDS) apés a introducao da terapia anti-retroviral (YU et al., 2005).
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2.2. Residuos de farmacos no ambiente

Os primeiros estudos sobre a presenca de farmacos no ambiente datam da
década de 70 e foram realizados por Garrison e colaboradores (1976) e Hignite e
Azarnoff (1977). Foi detectada a presenga de acido clofibrico, metabdlito dos
antilipémicos clofibrato e etofibrato, na faixa de pg L™, em efluentes de estacdes de
tratamento de esgoto (ETE) nos Estados Unidos.

A principal rota de entrada de residuos de farmacos no ambiente é o langamento
de efluentes de ETE em cursos de agua, no entanto, também devem ser
considerados os efluentes de industrias farmacéuticas, a presenca de farmacos no
esterco animal utilizado para adubagdo de solos e a disposicdo inadequada de
farmacos ap6s o vencimento dos mesmos (BILA; DEZOTTI, 2003; HALLING-
SORENSEN et al., 1998; HEBERER, 2002a).

A maior parte dos farmacos que chegam as ETE é proveniente de excrecao
metabdlica apos utilizacdo na medicina humana ou veterinaria. Os residuos seguem
com o esgoto bruto para as ETE, onde sdo submetidos a processos convencionais
de tratamento. Contudo, os processos convencionais a que sdo submetidos os
esgotos domésticos, geralmente baseados na degradagcdo biolégica dos
contaminantes, nao sao eficientes para a completa remoc¢ao de farmacos residuais
por possuirem acgéo biocida ou estruturas quimicas nao passiveis a biodegradacéo.
Assim, diversos estudos tém mostrado a presencga desse tipo de contaminante em
efluentes de ETE (ANDREOZZI et al., 2003; BENDZ et al., 2005; CARBALA et al.,
2004; CASTIGLIONI et al., 2006; CLARA et al., 2005; GOLET et al.,, 2001;
LINDQVIST et al., 2005; RADJENOVIC et al.,, 2007; SANTOS et al., 2005;
STACKELBERG et al., 2004; STUMPF et al., 1999; TERNES, 1998; TERNES et al.,
1999).

Farmacos de diversas classes terapéuticas, como antibioticos, hormdnios,
antilipémicos, antiinflamatérios, analgésicos, entre outros tém sido detectados em
esgoto doméstico, aguas superficiais e subterraneas em concentracdes na faixa de
ug L e ng L™ em varias partes do mundo (Quadro 1).

Estudos demonstram que o padréo de concentracdo dos farmacos encontrados
em ambientes aquaticos esta relacionado com o padrdo de consumo dos mesmos

pelas populagdes, pela taxa de remocgéo nas ETE, pelo tipo de efluente que aporta
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nas ETE e pela sazonalidade (CASTIGLIONI et al., 2006; LINDQVIST et al., 2005;
TERNES, 1998).

Stumpf et al. (1999), investigaram a presenca de 13 substancias (11 farmacos e
2 metabdlitos) em esgoto bruto, esgoto tratado e aguas naturais no Estado do Rio de
Janeiro, Brasil, sendo que 9 delas foram detectadas em niveis de pug L. As
concentragbes maximas no esgoto bruto foram as do antilipémico bezafibrato
(1,2 ug L™) e do acido clofibrico (1,0 ug L"), metabdlito dos antilipémicos clofibrato,
etofibrato e fenofibrato. As concentragdes nos efluentes tratados das ETE foram
determinadas ap6s a passagem do esgoto bruto por dois processos distintos: lodo
ativado e filtro bioldgico, sendo que as taxas de remogé&o minima e maxima foram de
34 e 83% e 9 e 71%, respectivamente para os dois processos. Para o bezafibrato e
acido clofibrico as taxas de remocao foram de 50% e 34% no processo de lodo
ativado e 27% e 15% no processo de filtro biolégico. Em amostras de aguas
superficiais as concentracdes maximas encontradas foram de 0,1 pg L™, sendo que
estas amostras foram coletadas em rios préximos a areas urbanas das cidades do
Rio de Janeiro e Niter6i. Em regibes menos populosas, no interior do Estado,
nenhuma das substancias foi encontrada acima do limite de detecc&o de 0,01 pg L™.

Em outro estudo realizado no Brasil, Ghiselli (2006) determinou as concentragdes
de farmacos, hormdnios naturais e sintéticos e substéncias derivadas da atividade
industrial em amostras de esgoto bruto, esgoto tratado, agua superficial do rio
Atibaia e agua potavel distribuida a populagdo da regido metropolitana de
Campinas-SP. Dentre os farmacos pesquisados, o ibuprofeno apresentou as
maiores concentragdes, 54,2 e 48,4 ug L'1, em amostras de esgoto bruto e tratado,
respectivamente. Paracetamol e diclofenaco também foram encontrados nessas
matrizes, sendo que, o Ultimo também foi detectado em agua superficial (4,0 ug L™).
O horménio sintético 17a-etinilestradiol, utilizado em contraceptivos orais, foi

detectado em todas as matrizes avaliadas em concentracdes de 1,7 45,8 ug L.
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Quadro 1: Concentracbes médias de farmacos detectados em ambientes aquaticos.

Farmaco Concentragao ) o
o o 4 Ambiente Referéncia
(classe terapéutica) média (ug L")
Amoxicilina
0,013 Esgoto bruto/Italia CASTIGLIONI et al., 2006
(antibiotico)
0,30 Esgoto bruto/Suécia BENDZ et al., 2005
Atenolol 0,16 Efluente de ETE/Suécia BENDZ et al., 2005
(B-bloqueador) 0,49 Esgoto bruto/Italia CASTIGLIONI et al., 2006
0,28 Efluente de ETE/Italia CASTIGLIONI et al., 2006
0,54 Efluente de ETE/Franga ANDREOZZI et al., 2003
0,30 Efluente de ETE/Italia ANDREOZZI et al., 2003
0,070 Efluente de ETE/Canada GAGNE et al., 2006
Bezafibrato
0,42 Esgoto bruto/Finlandia LINDQVIST et al., 2005
(antilipémico)
1,2 Esgoto bruto/Brasil STUMPF et al., 1999
2,2 Efluente de ETE/Alemanha TERNES, 1998
0,35 Agua superficial/Alemanha TERNES, 1998
1,0 Efluente de ETE/Francga ANDREOZZI et al., 2003
0,38 Efluente de ETE/Italia ANDREOZZI et al., 2003
1,7 Esgoto bruto/Suécia BENDZ et al., 2005
1,2 Efluente de ETE/Suécia BENDZ et al., 2005
Carbamazepina ,
0,085 Efluente de ETE/Canada GAGNE et al., 2006
(anticonvulsionante)
0,50 Esgoto bruto/Espanha SANTOS et al., 2005
0,48 Efluente de ETE/Espanha SANTOS et al., 2005
2.1 Efluente de ETE/Alemanha TERNES, 1998
0,25 Agua superficial/Alemanha TERNES, 1998
0,81 Efluente de ETE/Francga ANDREOZZI et al., 2003
0,94 Esgoto bruto/Suécia BENDZ et al., 2005
0,33 Efluente de ETE/Suécia BENDZ et al., 2005
Cetoprofeno 2,0 Esgoto bruto/Finlandia LINDQVIST et al., 2005
(antiinflamatério) 1,1 Esgoto bruto/Espanha SANTOS et al., 2005
0,98 Efluente de ETE/Espanha SANTOS et al., 2005
0,15 Esgoto bruto/Brasil STUMPF et al., 1999
0,20 Efluente de ETE/Alemanha TERNES, 1998
0,060 Efluente de ETE/Franga ANDREOZZI et al., 2003
0,070 Efluente de ETE/Grécia ANDREOZZI et al., 2003
0,030 Efluente de ETE/Suécia ANDREOZZI et al., 2003
Ciprofloxacina
o 0,26 Esgoto bruto/Italia CASTIGLIONI et al., 2006
(antibiotico) .
0,097 Efluente de ETE/Italia CASTIGLIONI et al., 2006
0,37 Efluente de ETE/Suica GOLET et al., 2001
0,020 Agua superficial/EUA KOLPIN et al., 2002
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0,33 Efluente de ETE/Francga ANDREOZZI et al., 2003
0,84 Efluente de ETE/Grécia ANDREOZZI et al., 2003
2,47 Efluente de ETE/Italia ANDREOZZI et al., 2003
0,16 Esgoto bruto/Suécia BENDZ et al., 2005
Diclofenaco 0,12 Efluente de ETE/S..uécia BENDZ et al., 2005
(antiinflamatorio) 29 Esgoto bruto/Brasil GHISELLI, 2006
1,8 Efluente de ETE/Brasil GHISELLI, 2006
4,0 Agua superficial/Brasil GHISELLI, 2006
0,35 Esgoto bruto/Finlandia LINDQVIST et al., 2005
0,81 Efluente de ETE/Alemanha TERNES, 1998
0,15 Agua superficial/Alemanha TERNES, 1998
5,8 Esgoto bruto/Brasil GHISELLI, 2006
5,0 Efluente de ETE/Brasil GHISELLI, 2006
17a-Etinilestradiol 2,4 Agua superficial/Brasil GHISELLI, 2006
(horménio 1,7 Agua potavel/Brasil GHISELLI, 2006
contraceptivo) 0,073 Agua superficial/EUA KOLPIN et al., 2002
0,001 Efluente de ETE/Alemanha TERNES et al., 1999
0,009 Efluente de ETE/Canada TERNES et al., 1999
0,70 Efluente de ETE/Franga ANDREOZZI et al., 2003
0,71 Efluente de ETE/Grécia ANDREOZZI et al., 2003
2,14 Efluente de ETE/Italia ANDREOZZI et al., 2003
Genfibrozil 0,71 Esgoto bruto/Suécia BENDZ et al., 2005
(antilipémico) 0,18 Efluente de ETE/Suécia BENDZ et al., 2005
0,071 Efluente de ETE/Canada GAGNE et al., 2006
0,048 Agua superficial/EUA KOLPIN et al., 2002
0,40 Esgoto bruto/Brasil STUMPEF et al., 1999
0,92 Efluente de ETE/Franca ANDREOZZI et al., 2003
0,050 Efluente de ETE/Grécia ANDREOZZI et al., 2003
0,070 Efluente de ETE/Italia ANDREOZZI et al., 2003
3,6 Esgoto bruto/Suécia BENDZ et al., 2005
Ibuprofeno 0,15 Efluente de ETE/Suécia BENDZ et al., 2005
(antiinflamatorio) 3,7 Esgoto bruto/Espanha CARBALA et al., 2004
1,3 Efluente de ETE/Espanha CARBALA et al., 2004
0,79 Efluente de ETE/Canada GAGNE et al., 2006
54,2 Esgoto bruto/Brasil GHISELLI, 2006
48,4 Efluente de ETE/Brasil GHISELLI, 2006
0,20 Agua superficial/EUA KOLPIN et al., 2002
13,1 Esgoto bruto/Finlandia LINDQVIST et al., 2005
0,37 Efluente de ETE/Alemanha TERNES, 1998
0,070 Agua superficial/Alemanha TERNES, 1998
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0,030 Efluente de ETE/Franga ANDREOZZI et al., 2003
0,010 Efluente de ETE/Grécia ANDREOZZ| et al., 2003
Propanolol 0,040 Efluente de ETE{ItéIia ANDREOZZI et al., 2003
(B-bloqueador) 0,050 Esgoto bruto/Suécia BENDZ et al., 2005
0,030 Efluente de ETE/Suécia BENDZ et al., 2005
0,17 Efluente de ETE/Alemanha TERNES, 1998
0,010 Agua superficial/Alemanha TERNES, 1998
1,1 Efluente de ETE/Franca ANDREOZZI et al., 2003
2,0 Efluente de ETE/Italia ANDREOZZI et al., 2003
3,7 Esgoto bruto/Suécia BENDZ et al., 2005
0,25 Efluente de ETE/Suécia BENDZ et al., 2005
0,27 Efluente de ETE/Canada GAGNE et al., 2006
Naproxeno 4,9 Esgoto bruto/Finlandia LINDQVIST et al., 2005
(antiinflamatério) 4,7 Esgoto bruto/Espanha SANTOS et al., 2005
1,5 Efluente de ETE/Espanha SANTOS et al., 2005
0,60 Esgoto bruto/Brasil STUMPF et al., 1999
0,020 Agua superficial/Brasil STUMPF et al., 1999
0,30 Efluente de ETE/Alemanha TERNES, 1998
0,070 Agua superficial/Alemanha TERNES, 1998
0,080 Efluente de ETE/Francga ANDREOZZI et al., 2003
0,090 Efluente de ETE/Grécia ANDREOZZI et al., 2003
0,010 Efluente de ETE/Italia ANDREOZZI et al., 2003
0,020 Efluente de ETE/Suécia ANDREOZZI et al., 2003
Sulfametoxazol 0,58 Esgoto bruto/Espanha CARBALA et al., 2004
(antibidtico) 0,25 Efluente de ETE/Espanha CARBALA et al., 2004
0,049 Efluente de ETE/Canada GAGNE et al., 2006
0,40 Efluente de ETE/Alemanha HIRSCH et al., 1999
0,41 Agua subterranea /Alemanha SACHER et al., 2001
0,05 Agua superficial/EUA STACKELBERG et al., 2004
Tetraciclina ,
0,11 Agua superficial/EUA KOLPIN et al., 2002
(antibiotico)
0,030 Efluente de ETE/Franca ANDREOZZI et al., 2003
0,080 Efluente de ETE/Grécia ANDREOZZI et al., 2003
0,070 Efluente de ETE/Italia ANDREOZZI et al., 2003
Trimetoprim 0,080 Esgoto bruto/Suécia BENDZ et al., 2005
(antibiético) 0,040 Efluente de ETE/Suécia BENDZ et al., 2005
0,065 Efluente de ETE/Canada GAGNE et al., 2006
0,32 Efluente de ETE/Alemanha HIRSCH et al., 1999
0,15 Agua superficial/EUA KOLPIN et al., 2002
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2.3. Destino dos farmacos no ambiente

Os farmacos empregados com um propoésito terapéutico, apdés atuarem no
organismo, podem ser excretados como metabdlitos, em geral hidrolisados, ou na
forma original. Podem ainda estar conjugados com moléculas polares como
glicuronideos, no entanto, esses conjugados sao facilmente clivados
disponibilizando substancias farmaceuticamente ativas nos esgotos domésticos
(HEBERER, 2002b; FENT et al., 2006).

A taxa de excregdo de forma inalterada depende do farmaco, da dose e do
individuo. No entanto, para a maioria, 40 a 90% da dose administrada é excretada
em sua forma original (BENDZ et al., 2005; CALAMARI et al., 2003; MULROY,
2001).

Uma vez no ambiente, o destino dos farmacos depende de suas caracteristicas
estruturais e propriedades fisico-quimicas como fotossensibilidade,
biodegradabilidade, lipofilicidade.

Em aguas naturais, a presenca de substancias humicas (SH) e ions nitrato pode
colaborar para a degradagédo de farmacos residuais, uma vez que, sob irradiagéo
podem gerar espécies altamente reativas como oxigénio singlete ('0,) e radicais
hidroxila (Eq. 1-2) (ZEPP et al., 1985, 1987; ZHAN et al., 2006). Por outro lado, as
substancias humicas absorvem numa faixa extensa de comprimento de onda,
podendo reduzir a quantidade de energia livre para as outras moléculas organicas,
funcionando como um filtro contra fot6lise direta (ZEPP et al., 1985). O efeito total da
presenca de substéncias humicas depende do balango entre suas contribui¢cdes

opostas, sendo que para cada substancia alvo de degradacao tal efeito pode ser

diferente.
SH—"5'SH"—»%H" +0, - SH+'0, @
NO; —™ »NO; — NO; +0* —%2 5 NO; + HO™ + HO" )

Lam e Mabury (2005) estudaram a fotodegradagdo dos farmacos atorvastatina
(antilipémico), carbamazepina (anticonvulsionante), levofloxacina e sulfametoxazol
(antibidticos) e sugeriram que reagbes de fototransformagédo constituem um
importante fator de limitacdo da persisténcia destes farmacos em aguas superficiais,
seja por fotolise direta, como observado para os antibi6ticos, ou indireta, pela reagao

com espéecies reativas.
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A susceptibilidade a fotodegradagédo dos antilipémicos bezafibrato, fenofibrato e
genfibrozil foi investigada por Cermola et al. (2005). Solu¢des dos farmacos em agua
destilada foram submetidas a irradiagdo em um simulador solar e, apés 200 h,
somente 10% de degradagéo foi observada. Na presenca de acidos humicos e ions
nitrato os mesmos resultados foram obtidos para os dois primeiros, no entanto, ndo
se observou degradacao do genfibrozil nestas condi¢cdes. Foi também avaliada a
fotdlise utilizando efluente de ETE, situacdo na qual, os farmacos bezafibrato e
genfibrozil ndo apresentaram degradacgao apreciavel; para o fenofibrato ndo houve
alterac&o quanto aos resultados.

Alguns farmacos, como o acido acetilsalicilico e a cafeina sdo biodegradaveis e,
portanto, eficientemente removidos nas ETE, alcangcando taxas de remocdo de
99,9% (HEBERER, 2002b; RICHARDSON; BOWRON, 1985). As penicilinas também
sao dificilmente encontradas no ambiente, devido a instabilidade quimica de seu
anel [B-lactdmico, que as faz susceptiveis a hidrdlise e biodegradacéo por
microorganismos que possuam a enzima B-lactamase (HIRSCH et al., 1999).

Os hormoénios estrogénicos e o antibidtico tetraciclina tendem a adsorverem-se
no lodo das ETE e/ou sedimentos, devido a alta lipofilicidade e formacédo de
precipitado com calcio e ions similares, respectivamente (HEBERER, 2002a;
HERNANDO et al., 2006; HIRSCH et al., 1999).

Existem diversos mecanismos que limitam a persisténcia dos farmacos em
ambiente aquaticos, mas por outro lado, o aporte deste tipo de contaminante é
constante, assim, os farmacos possuem um carater de pseudo-persisténcia
(DAUGHTON, 2004).

2.4. Potencial ecotoxicolégico

Apesar das baixas concentracdes dos farmacos detectados no ambiente
(ug — ng L™, este quadro gera grande preocupagdo, uma vez que sdo substancias
biologicamente ativas que podem desencadear efeitos farmaco-dinamicos em
organismos aquaticos que possuem receptores enzimaticos compativeis (BOUND;
VOULVOULIS, 2004; FENT et al., 2006). Assim, a presenca de farmacos pode
comprometer a qualidade dos recursos hidricos, alterando a biodiversidade e

equilibrio de ecossistemas aquaticos.
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Os hormoénios constituem a classe de farmacos mais amplamente discutida na
literatura com relacdo a efeitos adversos em varios organismos. Eles sé&o
classificados como alteradores endécrinos e caracterizam-se por afetar
adversamente o desenvolvimento e reproducdo de organismos aquaticos, além de
estarem relacionados ao desenvolvimento de varios tipos de canceres em humanos
(REIS FILHO et al., 2006).

Folmar et al. (2000) observaram que concentragdes a partir de 200 ng L™ de
17 B-estradiol e 100 ng L de 17 a-etinilestradiol induziram a sintese da proteina
vitelogenina (regulada por estrogénios e, portanto, usualmente encontrada em
fémeas) em peixes machos da espécie Cyprinodon variegatus.

No estudo de Rodgers-Gray et al. (2001), peixes jovens da espécie Rutilus rutilus
foram expostos a concentragdes gradativas de efluente de ETE por 150 dias. Os
resultados mostraram que a exposi¢cédo induziu a feminizacdo de peixes machos.
Subsequentemente, os peixes foram gradativamente expostos a aguas naturais por
mais 150 dias, resultando na reducgado de vitelogenina no plasma, porém, nao se
observou alteracdo no sistema sexual feminizado dos peixes, indicando que o
desenvolvimento da anomalia no sistema reprodutivo foi permanente.

Cleuvers (2003) realizou bioensaios de toxicidade com Daphnia magna
(imobilizagéo apo6s 48 h), Desmodesmus subscapicatus e Lemna minor (inibicdo do
crescimento ap6s 3 e 7 dias) e determinou a concentragdo de farmaco que causa
efeito negativo mensuravel em 50% da populagéo teste (ECsp). Para a maioria dos
farmacos, os valores de ECs, variaram entre 10 e 100 mg L™ (toxicidade moderada).
O B-bloqueador propanolol se mostrou toxico (1 mg L'<ECs,<10 mg L") nos testes
realizados com Daphnia magna (ECso = 7,5 mg L) e Desmodesmus subscapicatus
(ECso = 5,8 mg L™) e o antiinflamatério diclofenaco se mostrou toxico a Lemna minor
(ECso=7,5mgL™).

O antilipémico genfibrozil e o metabdlito acido clofibrico se mostraram altamente
toxicos para bactérias (ECso < 1 mg L), no entanto para outras classes taxonémicas
os efeitos foram bastante heterogéneos, dependendo da espécie estudada e da
idade dos organismos (HERNANDO et al., 2006).

Em um estudo de toxicidade frente a algas, o antibidético amoxicilina mostrou-se
altamente toxico a cianoficeas Synechococcus leopolensis (ECsy = 0,002 mg L),
mas n&o apresentou toxicidade as clorofilaceas Pseudokirkneriella subcapitata e
Closterium ehrenbergii (ECso > 100 mg L™) (ANDREOZZI et al., 2004).
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Efeitos de toxicidade costumam ser observados somente em concentragbes
acima de 1 ug L™, no entanto, é importante salientar que os bioensaios de toxicidade
focam efeitos agudos, quando na realidade os organismos aquaticos sdo expostos a
baixas concentragcdes de forma continua e, portanto, efeitos cronicos s&o mais
provaveis (FENT et al., 2006). Ndo menos importantes s&o as considerag¢des de que
0s organismos sdo expostos a muitos compostos diferentes simultaneamente,
podendo ocorrer efeito aditivo ou até mesmo sinérgico entre os farmacos ou com
outras substancias presentes no ambiente (BOUND; VOULVOULIS, 2004;
CLEUVERS, 2003).

2.5. Tratamento convencional de efluentes

Os processos convencionais de tratamento de efluentes sdo baseados na
degradacéo bioldégica dos contaminantes. Os processos bioldégicos sdo os mais
freqientemente utilizados porque permitem o tratamento de grandes volumes,
conseguem alcancgar altas taxas de remocg&o de matéria orgénica e os custos séo
relativamente baixos. No entanto, compostos recalcitrantes ndo séo eficientemente
degradados e podem, inclusive, ser toxicos aos microrganismos. Em estudos de
biodegradagao de farmacos as taxas de remocao foram da ordem de 50% para
sistemas convencionais de lodo ativado (CLARA et al., 2005; RADJENOVIC et al.,
2007).

Os processos fisicos (decantagdo, flotagdo, filtragdo, adsorcéo) sé&o
caracterizados pela transferéncia de fase do contaminante, sem que este seja de
fato degradado. Por outro lado, costumam ser bastante eficientes, podendo ser Uteis
como pré ou pos-tratamento do processo final (FREIRE et al., 2000; KUNZ et al.,
2002). Em ETE que operam com sistema de lodos ativados a adsorgao € o principal
mecanismo de remocado de farmacos lipofilicos, como os estrédgenos
(FENT et al., 2006; RADJENOVIC et al., 2007).

Os processos quimicos baseiam-se na oxidagdo dos contaminantes pela reacéo
com oxidantes fortes como peréxido de hidrogénio (H2O-), cloro (Cl,), didéxido de
cloro (ClO;) e permanganato (MnO4’). Na maioria dos casos, no entanto, a utilizagéo
deste tipo de tratamento n&o promove a mineralizacdo completa dos contaminantes
a CO,;, havendo a formacdo de uma grande variedade de sub-produtos de

degradacéao, em geral, acidos orgéanicos (oxalico, tartarico, formico, acético). No caso
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da utilizagdo de Cl, ha a formacédo de compostos organoclorados, que podem ser
mais toxicos que o contaminante inicial, sendo este o principal inconveniente quanto
ao uso deste oxidante (VELLA; MUNDER, 1993).

A presenca de farmacos em efluentes de ETE é reflexo da baixa eficiéncia de
remo¢cdo dos mesmos pelos processos convencionais de tratamento e leva a
contaminagdo de aguas superficiais. Tal situagdo tem incentivado a busca de
métodos mais eficientes, capazes de promover a mineralizagdo desses
contaminantes, ou pelo menos sua transformagéo em produtos que nao apresentem

efeitos adversos ao ambiente.

2.6. Processos Oxidativos Avangados (POA)

Os POA sao caracterizados por reagdes de oxidagao quimica intermediadas por
radicais hidroxila (HO®) (GLAZE et al., 1987), espécies extremamente reativas e
pouco seletivas. O potencial padrédo de reducdo dos radicais hidroxila (Quadro 2),
muito superior ao dos oxidantes convencionais, faz com que atuem de maneira mais

eficiente na oxidacdo de uma grande variedade de substancias.

Quadro 2: Potencial padréo de redugao (EO) de algumas espécies
oxidantes versus eletrodo normal de hidrogénio (ENH).

Espécie E° (V)
Fag + 2H' + 26 — 2HF 3,08
HO +H" + e — H,0 2,73
O * 2H" + 2e" - H,0 2,43
Osg + 2H" + 26" — Oy + H,0 2,08
H,0, + 2H" + 2" — 2H,0 1,76
MnO, + 8H" + 56" — Mn** + 4 H,0 1,51
HCIO + H" + & — %Clyg) + H,0 1,63
Clyg) + 26" — 2CI 1,36
ClO, + H" + & — HCIO, 1,28
%0sg +2H" + 26 — H,0 1,23

Fonte: BRATSCH, 1989; WARDMAN, 1989.
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Os radicais hidroxila sdo formados a partir de oxidantes como H,O, ou O3, sendo
que a eficiéncia pode ser aumentada pela combinagdo com irradiagéo ultravioleta
(UV) ou visivel ou catalisadores (ions metalicos, semicondutores) (ANDREOZZI et
al., 1999).

Os radicais podem reagir com os contaminantes organicos por mecanismos
distintos, dependendo da estrutura destes. Hidrocarbonetos alifaticos sé&o
susceptiveis a reagdes de abstracdo de hidrogénio, produzindo radicais orgénicos
que rapidamente se ligam ao oxigénio molecular e geram radicais perdxido que, por
sua vez, iniciam reagdes oxidativas em cadeia, levando o substrato organico a CO,,
H>O e sais inorganicos (mineralizacao) (Eq. 3-4) (LEGRINI et al., 1993).

RH +HO® - R*+H,0 3

R*+0, > RO, > — (4)

Compostos orgéanicos que contém ligacdes n (insaturados e aromaticos) reagem
preferencialmente por adigdo eletrofilica, formando radicais organicos (Eq. 5)
(LEGRINI et al., 1993).

@ FroTe ©)

No caso de hidrocarbonetos halogenados ou com alto grau de impedimento
estérico, os mecanismos de reagao supra citados sdo desfavorecidos e predomina a
transferéncia eletrénica (Eq. 6) (LEGRINI et al., 1993).

RX + HO® — RX " +HO" (6)

Diversos trabalhos da literatura relatam a eficiéncia dos POA na degradacgéo de
uma vasta gama de compostos organicos (NOGUEIRA et al., 2002, 2004;
NOGUEIRA; GUIMARAES, 2000; NOGUEIRA; MODE, 2002; SAFARZADEH-AMIRI
et al, 1996a; SAFARZADEH-AMIRI et al., 1996b), incluindo pesticidas
(PIGNATELLO, 1992; CHIRON et al., 2000; MALATO et al., 2003; PATERLINI;
NOGUEIRA, 2005) e corantes (NEAMTU et al., 2003; PEREZ et al., 2002;
RODRIGUEZ et al., 2002; TORRADES et al., 2004).

Os principios dos principais POA sao descritos a seguir e o quadro 3 traz uma
compilacdo de trabalhos da literatura empregando diferentes POA para a

degradacéao de farmacos.
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2.6.1. Fotdlise de peroxido

A molécula de H;O,, sob irradiacdo UV, sofre quebra homolitica produzindo
radicais hidroxila (Eq. 7) com rendimento quase unitario (Pyo" = 0,98 a 254 nm)
(DOMENECH et al., 2001).

H,0, +hv — 2HO" ()

Geralmente séo utilizadas lampadas de vapor de mercurio de média ou baixa
pressdo que emitem em 254 nm, no entanto, a absortividade do perdxido de
hidrogénio & baixa neste comprimento de onda (€254 = 18,6 L mol”" cm™), sendo
necessarias altas concentragdes do oxidante para atingir a oxidagéo satisfatéria dos
contaminantes. Alternativamente, podem ser usadas lampadas de mercurio dopadas
com xendnio que emitem na faixa entre 210 e 240 nm, no entanto, isto implica
diretamente no aumento dos custos do processo (DOMENECH et al., 2001).

O processo apresenta baixa eficiéncia no tratamento de efluentes com alta
absorbancia abaixo de 300 nm (DOMENECH et al., 2001; SAFARZADEH-AMIRI et
al., 1996b) e é fortemente dependente do pH, sendo favorecido em condi¢cbes
alcalinas. No entanto, a elevagdo excessiva do pH prejudica o processo devido ao
sequestro de radicais hidroxila por ions carbonato e bicarbonato (Eq. 8-9). A agao
competitiva desses ions constitui a principal interferéncia nos processos oxidativos
baseados na producdo de radicais HO' (DOMENECH et al., 2001; LEGRINI et al.,
1993).

HO® + HCO, —» H,0+CO;" 8)

HO*® +COZ — HO™ +CO;” 9)

Em altas concentracdes de perdxido de hidrogénio, podem ocorrer reacdes que
consomem radicais HO" (Egq. 10-12), afetando negativamente o processo de
degradacgédo (DOMENECH et al., 2001).

H,0,+HO®* - H,0+HO, (20)

HO, + HO®* - H,0+0, 12)

HO® +HO®* - H,0, 12)
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2.6.2. Ozonizagao

O ozbnio pode atuar na oxidacao de contaminantes por mecanismo direto ou
indireto. No primeiro a molécula de ozénio reage diretamente por ataque eletrofilico
a atomos com uma densidade de carga negativa ou a insaturacoes.

O mecanismo indireto envolve a producdo radicais hidroxila em meio alcalino
(Eq. 13-15) ou por irradiagdo do ozénio (Eq. 16-17) (ANDREOZZI et al., 1999;
DOMENECH et al., 2001).

0,+HO™ -0, +HO, (13)
O, +HO, -0, +HO, (14)
O, +HO; - 20, +HO* (15)
O0,+H,0+hv—>H,0,+0, (16)
0,+H,0, > HO*+0, +HO, a7

A principal vantagem em se utilizar O3 para gerar radicais hidroxila é que sua
absortividade molar ¢ bem maior que a do H;O, (€254 = 3300 L mol™ cm™) e,
portanto, pode ser aplicado ao tratamento de efluentes com alta absorbancia
(DOMENECH et al., 2001).

A ozonizagao nao requer obrigatoriamente o uso de irradiagdo, uma vez que os
radicais HO" podem ser produzidos pela combinagdo de O3 e H,O2. No entanto,
perdem-se as contribuicbes da fotolise do H,O, e fotoativagdo do contaminante
organico, embora esta ultima seja irrelevante na maioria dos casos (OLLIS, 1993).

Pode-se ainda usar a combinacdo Os/H,O./UV que acelera a producdo de
radicais hidroxila (Eq. 17), aumentando a eficiéncia do processo (ANDREOZZ| et al.,
1999; DOMENECH et al., 2001).

As desvantagens da ozonizagao estado relacionadas ao custo de producéo do O;
e a limitagdes de transferéncia de massa do O3 gasoso a fase aquosa (DOMENECH
et al., 2001).

2.6.3. Fotocatalise heterogénea

A fotocatalise heterogénea baseia-se na oxidacao quimica dos contaminantes
mediada por um semicondutor ativado por radiagdo UV (OLLIS, 1993). Em geral,

utiliza-se TiO,, devido a sua alta fotoatividade, estabilidade e baixo custo,
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relativamente aos demais semicondutores disponiveis (DOMENECH et al., 2001;
GALVEZ; RODRIGUEZ, 2001; OLLIS, 1993).

A irradiacdo do semicondutor promove-o a um estado eletronicamente excitado,
no qual um elétron da banda de valéncia passa para a banda de condugao gerando

um par elétron-lacuna (Eq. 18).

Tio, — > TiO,(e” +h") (18)

O carater oxidante da lacuna da banda de valéncia gera radicais hidroxila pela
oxidacdo de moléculas de H,O adsorvidas na superficie do semicondutor
(mecanismo indireto) (Eq. 19) e também é capaz de oxidar diretamente moléculas
organicas (Eq. 20). No entanto, o mecanismo de oxidacdo indireta dos
contaminantes predomina sobre o direto devido a alta concentracdo de moléculas de
agua adsorvidas na superficie do semicondutor (LEGRINI et al., 1993).

TiO,(h")+H,0,, »TiO, + HO,, + H™ (19)

TiO,(h") +RX,, > TiO, + RX (20)

O oxigénio dissolvido funciona como aceptor de elétrons na banda de condugéo
gerando radicais superoxido (O27) que, subsequentemente, geram H,0O, (Eq. 21-23)

e impedem a recombinacéo do par elétron-lacuna (Eq. 24) (LEGRINI et al., 1993).

TiO,(e")+0, » TiO, +0;" (21)
O, +H,0 > HO, +HO"™ (22)
2HO; - H,0, +0, (23)
TiO,(e")+TiO,(h") > TiO, +calor (24)

O peroéxido de hidrogénio também atua como aceptor de elétrons e sua adicéo ao
processo € mais vantajoso que o borbulhamento de oxigénio porque, além de evitar
o arraste de compostos volateis, ainda torna o processo mais eficiente pela geragéao
de radicais hidroxila adicionais (Eq. 25) (LEGRINI et al., 1993).

TiO,(e")+H,0, - TiO, + HO ™~ + HO" (25)

Os semicondutores disponiveis para processos de fotocatalise heterogénea
apresentam bandas de absorgdo no UV proximo (320-400 nm) ou no visivel (400-
800 nm) permitindo seu uso aplica¢des solares (DOMENECH et al., 2001; GALVEZ;
RODRIGUEZ, 2001).

Apesar da elevada eficiéncia na mineralizagédo de inUmeras espécies quimicas

de relevancia ambiental, existem inconvenientes de ordem pratica que dificultam o
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tratamento em larga escala, como dificuldade de penetracdo da irradiagdo no meio
reacional e separacao dos catalisadores que sao utilizados na forma de finas
suspensodes (KUNZ et al., 2002).

2.6.4. Fenton e foto-Fenton

No processo Fenton os radicais hidroxila s&do gerados pela decomposicédo do
H2>0O, na presenca de ions Fe(ll) em meio acido (Eq. 26).

Fe* + H,0, » Fe* + HO™ + HO® (26)

A oxidagdo de uma substancia organica pela combinacéo de Fe(ll) e peroxido de
hidrogénio foi reportada primeiramente por Fenton (1894) que observou a oxidagéo
de acido tartarico nessas condigoes.

Em solugéo aquosa, os ions Fe3* existem na forma de aquo/hidroxo complexos,
cuja proporcao depende do pH. As espécies hidroxiladas possuem banda de
transferéncia de carga ligante-metal na regido do UV-Vis e quando irradiadas ocorre
a promocgéo de um elétron de um orbital centrado no ligante para um orbital centrado
no metal, resultando na redugéo de Fe(lll) a Fe (ll) e oxidagdo do ligante (Eq. 27).
Assim, a combinagao do processo Fenton com irradiacdo aumenta a eficiéncia da
oxidagcdo, no chamado processo foto-Fenton, uma vez que regenera Fe(ll) para a
reagdo com HyO,, além de produzir radicais hidroxila adicionais. (PIGNATELLO,

1992; SAFARZADEH-AMIRI et al., 1996b; ZEPP et al., 1992).
Fe(OH)* +hv — Fe** + HO"® (27)

O pH do meio tem papel muito importante na eficiéncia dos processos Fenton e
foto-Fenton, valores acima de 3,0 fazem com que Fe(lll) precipite na forma de
hidroxido insoluvel, por outro lado, abaixo de 2,5 altas concentragdes de H* podem
seqliestrar radicais hidroxila (Eq. 28) (NOGUEIRA; GUIMARAES, 2000;
PIGNATELLO, 1992), além disso predominam espécies menos hidroxiladas que
apresentam menor absortividade (SAFARZADEH-AMIRI et al., 1996b), sendo a

necessidade de controle de pH a maior limitagdo destes processos.

HO"+H" +e" ->H,0 (28)

A utilizacdo de complexos policarboxilatos de Fe(lll) tem se mostrado bastante

interessante, considerando a estabilizacdo do ferro em uma faixa mais ampla de pH.
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Além disso, a banda de transferéncia de carga ligante-metal destes complexos
estende-se até a regido do visivel, o que os torna viadveis como fonte de ferro em
aplicacdes que empregam irradiacédo solar (NOGUEIRA et al., 2007).

O ferrioxalato (FeOx) apresenta absortividade maxima da ordem de
10° = 10* L mol™" L™ no intervalo entre 200 e 480 nm, e alto rendimento quantico na
formacgédo de ions Fe?*, atingindo 1,24 em 300 nm, enquanto que a irradiacéo de
hidroxo complexos tem rendimento de 0,14 em 313 nm (DOMENECH et al., 2001;
HATCHARD; PARKER, 1956; PIGNATELLO, 1992; SAFARZADEH-AMIRI et al.,
1996a, 1996b), além disso, os radicais formados na fotolise do FeOx (Eq. 29-31)

podem colaborar para a oxidagao de substancias organicas.

[Fe(C,0,),]* +hv — Fe* +2C,0% +C,0," (29)
C,0," +[Fe(C,0,),]> — Fe® +3C,07 +2CO, (30)
C,0," +0, »0," +2CO, (31)

Trovo et al. (2005) verificaram que o uso de FeOx aumenta a eficiéncia do
processo foto-Fenton solar na degradacdo dos herbicidas diuron e tebutiuron,
alcancando total mineralizagdo de ambos ap6s 30 minutos de irradiacdo, enquanto
que utilizando Fe(NOs3)s foi obtida, no maximo, 50% de mineralizagdo. O aumento na
eficiéncia do processo foto-Fenton empregando irradiagdo solar também foi
observado por Safarzadeh-Amiri (1996a) na degradacéao de tolueno.

O processo foto-Fenton emprega reagentes de baixo custo e nao tdxicos ao
ambiente nas concentracbes empregadas. Além disso, &€ adequado para o
tratamento de efluentes com alta absorbéncia abaixo de 300 nm, devido a alta
absortividade do FeOx, e permite o aproveitamento da irradiacédo solar, sendo

bastante atrativo do ponto de vista econémico.
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Quadro 3: Processos oxidativos avancados aplicados a degradacéo de farmacos.

Farmaco POA Referéncia
Amoxicilina O; ANDREOZZI et al., 2005
Bezafibrat O3, O3/ H,0, HUBER et al., 2003
ezafibrato
TiO,/ UV LAMBROPOQULOU et al., 2006
0O/ H,0, HUBER et al., 2003
Carbamazepina O3 TERNES et al., 2003
H,O,/ UV VOGNA; MAROTTA; ANDREOZZI et al., 2004
D 01/ H,0, HUBER et al., 2003
iazepam
P O; HUBER et al., 2005
TiO,/ UV CALZA et al., 2006
Fe?*/H,O,/solar PEREZ-ESTRADA et al., 2005
Diclofenaco Fe*/H,0,/UV RAVINA et al., 2002
O3, H,0,/UV VOGNA; MAROTTA; NAPOLITANO et al., 2004
O3, 03/H,0, ZWIENER; FRIMMEL, 2000
Fe®*/H,O./solar .
Dipirona PEREZ-ESTRADA et al., 2006
TiO,/solar
170 Etinilestradiol TiO,/UV COLEMAN et al., 2004
a-Etinilestradio
04/ H,0, HUBER et al., 2003
b ‘ Os HUBER et al., 2005
uprofeno
P 0O/ H,0, ZWIENER; FRIMMEL, 2000
| " Os HUBER et al., 2005
opromida
P O3/ Hy,0O5, 04/ UV TERNES et al., 2003
H,O,/ UV
Metronidazol Fe?*/ H,0, SHEMER et al., 2006
Fe**/ H,0./ UV
N (O} HUBER et al., 2005
aproxeno
P H,O,/ UV PEREIRA et al., 2007
(0]
Paracetamol : ANDREOZZI; CAPRIO et al., 2003
H,O,/ UV
Ranitidi TiO,/ UV ADDAMO et al., 2005
anitidina
Fe?*/ H,0, LATCH et al., 2003
TiO,/ UV
Sulfametazina KANIOU et al., 2005
ZnO/ UV
Fe”'/ H,0,/ UV GONZALEZ et al., 2006
Sulfametoxazol 0O/ H,0, HUBER et al., 2003
O, TERNES et al., 2003
TiO,/ UV ADDAMO et al., 2005

Tetraciclina

Fe**, FeOx/ H,0,/ UV, solar

BAUTITZ; NOGUEIRA, 2007
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3. OBJETIVO

O objetivo deste trabalho foi estudar a degradacéo do antilipémico bezafibrato
presente em agua deionizada, agua superficial e efluente de ETE empregando o
processo foto-Fenton, bem como avaliar a influéncia do uso de irradiagcao solar ou
de lampada de luz negra, depois de definida a melhor condigdo para o processo
oxidativo no que diz respeito a fonte e concentragdo de ferro e concentragdo de
H20s.
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4. MATERIAIS E METODOS

4.1. Reagentes

Quadro 4: Procedéncia dos reagentes.

Substancia quimica Procedéncia
Acido acético Synth
Acido sulfarico Synth
Bezafibrato All Chemistry (Anexo A)
Cloreto de sodio Mallinckrodt
Fluoreto de sédio Merck
Metanol J. T. Baker
Metavanadato de amdnio Vetec
Nitrato de ferro (lll) Mallinckrodt
Nitrato de sodio Mallinckrodt
Oxalato de potassio Mallinckrodt
Peréxido de hidrogénio Merck

4.2. Preparo da solugao de bezafibrato

O bezafibrato apresenta baixa solubilidade em agua. Observou-se a formacao de
uma suspensao e devido a esse fato, houve a necessidade de determinar a massa
de farmaco que resultaria na mais alta concentracdo possivel. Assim, foram
preparadas trés solucdes, adicionando-se 20, 40 e 60 mg de bezafibrato a 1,00 L de
agua deionizada.

Ap6s 1 hora de agitagdo magnética, as suspensdes foram filtradas em membrana
de 0,45 um. Foi ainda avaliado se o aumento no tempo de agitagdo, de 1 h para 24h,
contribuiria para o aumento da concentracao final.

A concentracao das solugbes foi determinada pelo conteudo de carbono orgéanico

dissolvido.

4.3. Preparo da solugao de ferrioxalato de potassio

O ferrioxalato de potassio foi sintetizado pela rea¢do entre oxalato de potassio
(K2C204.H20) e nitrato de ferro (lll) (Fe(NO3)3.9H,0) conforme a equagédo 32
(HATCHARD; PARKER, 1956).

3K,C,0,.H,0 + Fe(NO,),.9H,0 — K,[Fe(C,0,),]+ 3KNO, + 9H,0 (32)
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Foram adicionados 17,0 mL da solugdo de nitrato férrico 1,76 mol L™ a 50,0 mL
da solucdo de oxalato de potassio 1,80 mol L™ sob agitacdo. Houve o aparecimento
de coloragdo verde caracteristica do complexo. Nesta solugcédo foi adicionado um
pequeno cristal de ferrioxalato de potassio para servir como primeiro nucleo de
cristalizacdo. O complexo foi recristalizado trés vezes em agua e foi obtido um

rendimento médio de 78%.

4.4. Preparo da solugao de metavanadato de amonio

A solugdo de metavanadato de amoénio 0,060 mol L™ foi preparada pela
dissolucéo de 3,5094 g do solido em 15,00 mL de H,SO4 concentrado sob agitagéo

e aquecimento, sendo o volume completado para 500,00 mL com agua deionizada.

4.5. Amostras de agua superficial e efluente de ETE

A amostra de agua superficial foi coletada na Represa Fucci na cidade de
Taquaritinga — SP em 13 de dezembro de 2006. O anexo B apresenta os valores de
diversos parametros analisados para essa amostra, em fungdo dos quais esse
manancial é classificado como de classe 2, destinado ao abastecimento para
consumo humano apos tratamento convencional, segundo estabelece a Resolucao
Federal CONAMA 357 (BRASIL, 2005).

O efluente de ETE foi coletado na cidade de Araraquara — SP em 6 de dezembro
de 2006 pelo Departamento Autdnomo de Agua e Esgotos (DAAE). A ETE emprega
tratamento por sistema de lodo ativado e o efluente atende aos padrbes de
langamento definidos pela Resolugdo CONAMA 357 (BRASIL, 2005).

As amostras foram armazenadas sob refrigeracdo a temperatura de 4°C por até
1 semana.

As solugbes para os experimentos de fotodegradacao foram preparadas
adicionando-se 40 mg de bezafibrato a 1,00 L de cada amostra e seguindo-se o
mesmo procedimento para o preparo das solu¢gdes em agua deionizada, descrito no
item 4.2.
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4.6. Sistema de fotodegradagao solar

O reator solar, com volume de 510 mL, é composto por um tubo de vidro com
3,6 cm de diametro interno e 49,5 cm de comprimento com as extremidades
afuniladas, apoiado sobre uma superficie refletora inclinada a 22°, que é
aproximadamente a latitude de Araraquara (21°47°37”). A distancia entre o tubo e a
superficie é de 3,0 cm (Fig. 2).

O tubo de vidro é proveniente de lampada fluorescente da qual foi retirado o sal
que faz o recobrimento da superficie interna. O vidro utilizado para a fabricacdo de
ldmpadas retém uma quantidade muito pequena de radiagéo, razao pela qual este
foi utilizado. Determinagdes feitas com o auxilio de um radidmetro (PMA 2100 Solar
Light Co.) na regiao UVA (320-400nm) mostraram que aproximadamente 8% da

radiacéo é retida.

Tubo de vidro
Superficie refletora

—

' Bomba peristaltica E

Reservatério de solucdo Radiébmetro

Figura 2: Representagéo esquematica do sistema de fotodegradagao solar (vista lateral).

Para a execugéo dos experimentos, adicionou-se a solu¢ao de ferro (Fe(NO3)s ou
FeOx) a 750 mL de solugcdo de bezafibrato, ajustou-se o pH a 2,6 com HySO4
9 mol L e por dltimo foi acrescentado o H,O,. A solucdo foi bombeada do
reservatorio para o reator por bomba peristaltica (Masterflex L/S 7518-12) a uma
vaz&o de 102 mL min™ e até que o tubo de vidro fosse completamente preenchido, o

sistema permaneceu coberto. S6 entao foi exposto ao sol, sendo que a irradiancia e
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a dose de energia acumulada durante o tempo de exposi¢cdo foram medidas com o
auxilio de um radiémetro. O tempo de residéncia da solugdo no reator foi de
5 minutos.

Como o volume total de solugdo € maior que o volume do reator, o tempo total do
experimento ndo corresponde ao tempo de irradiacdo da solugdo. O tempo de
irradiacéo pode ser obtido pela equacéo 33 (NOGUEIRA; GUIMARAES, 2000):

t _ o X Vieator (33)

irradiagdo — Vtotal
onde t € tempo em minutos e V é o volume em mL.

Os experimentos foram realizados durante a primavera e o verdo, no periodo
entre 11:00 e 13:00 h, sendo a irradiancia média igual a 21 W m.

Como ocorrem grandes variagdes na intensidade da radiagdo solar em um
mesmo dia e ao longo do ano, para que os resultados pudessem ser comparados,
estes foram expressos em funcdo da dose de energia acumulada no periodo
(NOGUEIRA et al., 2004), sendo que a relacao tempo de irradiacdo vs. dose de

energia é mostrada na figura 3.

641 Y=0,203.X+ 0,01

Dose de Energia (J cm?)
w

o

0 5 10 15 20 25 30
Tempo de irradiagéo (min)

Figura 3: Representacdo grafica da relagcdo tempo de irradiacdo vs. dose energia para o0s
experimentos realizados sob irradiagéo solar.

4.7. Sistema de fotodegradagdo com lampada de luz negra

Os experimentos foram realizados em um reator anteriormente descrito por
Nogueira e Guimaraes (2000). O reator consiste de um cilindro de vidro de 3,80 cm
de diametro interno, 42,0 cm de altura e volume total de 280 mL. A fonte de

irradiacdo € uma lampada de luz negra de 15 W de poténcia concéntrica ao tubo,
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com emissdo maxima em 365 nm e irradiancia média (320-400 nm) igual a 19 W m™
(Fig. 4).

Ladmpadade |
luz negra

—— Reservatorio de solugéo

Cilindro de vidro

| I—

r):; n— Agitador magnético
- XL

Bomba peristaltica

Figura 4: Representagédo esquematica do sistema de fotodegradagdo com lampada de luz negra.

Para a execugao dos experimentos, adicionou-se a solugao de ferro (Fe(NO3)s ou
FeOx) a 450 mL de solugcéo de bezafibrato, ajustou-se o pH a 2,6 com HySO4
9 mol L™ e por ultimo foi acrescentado o H,O.. A solugdo foi bombeada para a base
do reator por meio de uma bomba peristaltica a uma vazdo de 56 mL min™" e a
lampada foi ligada quando o reator estava completamente preenchido.

Para possibilitar comparagcbes entre os experimentos empregando irradiagcéo
solar e lampada de luz negra foram mantidos constantes o tempo de residéncia da
solucdo no reator (5 min) e o tempo de irradiagédo para retirada das amostras,
ajustando-se o volume de solugéo (Eq. 33) e a vazao da bomba peristéltica (Eq. 34).

Viea
_ _ reator 34
0 (34)

Q corresponde a vazdo da bomba peristaltica em mL min™ e 8 é o tempo de

permanéncia da solugéo no reator em minutos.

4.8. Analises quimicas

4.8.1. Carbono Organico Total (COT)

As determinagbes de COT foram feitas em analisador de carbono Shimadzu
TOC-5000A antes e durante os experimentos utilizando-se aliquotas de

4,00 mL injetadas imediatamente no equipamento sem tratamento preliminar.
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O COT é determinado indiretamente pela diferenga entre o conteudo de carbono
total da amostra (CT) e o carbono inorganico (Cl). Para a determinacéo de CT, a
amostra sofre oxidagao catalitica a CO, em um tubo de combustédo a 680°C e para a
determinacao do Cl a amostra é injetada em uma solug&o de acido fosforico 25% e o
carbono inorganico presente é convertido a CO,. O equipamento quantifica o CO;

formado em ambos os casos por absor¢ao no infravermelho néo dispersivo.

4.8.2. Extragcao em Fase Sélida (EFS)

Para o monitoramento da concentragdo de bezafibrato durante o processo de
degradagdo € necessario separar o farmaco do meio reacional oxidante para
interromper a reagao. Com este propdésito, fez-se uso de extracdo em fase sélida,
uma vez que nao € possivel realizar as analises de cromatografia imediatamente
apos a retirada das amostras e a auséncia de irradiagdo nao é suficiente para
interromper a reagao de Fenton.

A extracdo em fase sélida é uma técnica de separacgéo liquido-sélido baseada
nos mecanismos de separagdo da cromatografia liquida classica, usualmente
empregada no isolamento de um ou mais analitos presentes em uma matriz
complexa para posterior analise (LANCAS, 2004).

Foram testados 3 tipos de cartuchos: Sep-Pack C-18 Waters, Strata X
Phenomenex e Oasis HLB Waters.

Diferentes formas de condicionamento e eluicdo foram testadas, com base em
trabalhos da literatura (LINDQVIST et al., 2005; LOFFLER; TERNES, 2003;
MASNATTA et al. 1996; MIAO et al., 2002; QUINTANA; REEMTSMA, 2004
SANTOS et al., 2005).

4.8.3. Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia (CLAE)

A concentragédo de bezafibrato foi monitorada no decorrer dos experimentos por
cromatografia liquida de alta eficiéncia em fase reversa com detecgao por absorgéao
no ultravioleta (190 - 370 nm).

Foi utilizado cromatografo Shimadzu SCL-10Avp com detector de arranjo de
diodos SPD-M10Avp, coluna Luna 5u C-18 (250 X 4,60 mm) (Phenomenex). A fase
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movel utilizada foi metanol:agua pH 2,9, acidificada com acido acético, na proporgéao

70:30, com vazao de 1,0 mL min™.

4.8.4. Peréxido de hidrogénio residual

A concentragéo de perdxido de hidrogénio residual € importante parametro a ser
avaliado, visto que uma vez consumido, o processo de fotodegradacdo fica
prejudicado, sendo necessaria sua reposicao.

O método utilizado para determinar a concentracao de perdxido de hidrogénio foi
descrito por Nogueira, Oliveira e Paterlini (2005). Baseia-se na reacao do H,O, com
metavanadato de amoénio em meio acido resultando na formacdo do cation

peroxovanadio (Eqg. 35) que apresenta absorbancia maxima em 450 nm.

VO; +4H" +H,0, »VO;" +3H,0 (35)
A concentracao de peroxido pode ser calculada pela relagao:

AA,, = s[H202]¥ (36)
2

onde AAsso € o valor da absorbancia lida descontada a absorbéancia do branco, V, é
o volume da aliquota tomada para analise, V, € o volume final apds a diluicdo e € é a
absortividade do cation peroxovanadio igual a 283 L mol™ c¢cm™, obtido pela curva
analitica do peréxido de hidrogénio na faixa de 0,0250 a 6,00 mmol L™

A concentracdo de H,O, foi monitorada durante os experimentos tomando-se
aliquotas de 5,00 mL da amostra, as quais foram adicionados 1,00 mL de solugéo de
metavanadato de amédnio 0,060 mol L' em H,SO, e diluidas para 10,00 mL com
agua destilada em baldo volumétrico. A absorbancia das solugbes foi medida em
450 nm em espectrofotdmetro Shimadzu UV Mini1240.

4.8.5. Espectrofotometria de absorgao molecular

Andlises por espectrofotometria de absor¢gdo no UV-Vis podem fornecer
informacgdes qualitativas quanto a degradagéo de uma substancia e/ou formagéo de
intermediarios de degradacdo pelo deslocamento, atenuagdo ou desaparecimento
de bandas de absorcdo ou aparecimento de novas bandas, se ocorrer formagao de

intermediario que absorva nessa regiao do espectro.
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As analises espectrofotométricas foram feitas em espectrofotdometro Shimadzu

UV Mini1240, utilizando cubeta de quartzo com 1,00 cm de caminho 6ptico.

4.8.6. Potenciometria direta com eletrodo sensivel a cloreto

Durante a degradacao de substancias organicas cloradas ocorre a liberagéo de
ions cloreto, o que pode ser usado como uma medida indireta da degradacao
dessas substancias.

A geracao de ions cloreto foi monitorada por potenciomentria direta, utilizando
eletrodo sensivel a ions cloreto (Cole Parmer 800-323-4340) pelo método de adigéo
de padrao para eliminar efeitos de interferéncia da matriz.

Foram feitas determinagdes de ions cloreto antes do inicio e durante os
experimentos. Para isso, 10,00 mL de amostra foram transferidos para um béquer e
ajustada a forca idnica para 0,10 mol L™ com solucdo de NaNO; 5,0 mol L. Foi
medido o potencial antes e apds a adigdo de cada aliquota de 10,0 uL de solugéo
padrdo de NaCl 1,0 mol L™, até 30,0 uL. Os valores de potencial medidos foram
langados em uma planilha apropriada para o calculo das concentragcbes de cloreto,

baseado na equacgéo de Nernst.
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5. RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1. Solugao de bezafibrato (BZF)

Como mencionado no item 4.2, o BZF apresenta baixa solubilidade em agua e
houve a necessidade de determinar a massa de farmaco que resultaria na mais alta
concentragéo possivel.

As andlises de COT para determinagao da concentracdo das solu¢des foram

feitas em triplicata.

Tabela 1: Resultado das analises de COT para solugbes de BZF em diferentes concentragbes e
temperatura de 25°C.

= Massa de farmaco (m Tempo de - Concentragao média
Solugao dissolvida em 1(L 9 agitacfﬁo (h) COT (mg L") do férmac% (mg L'1)
10,61
1 20,1 1 10,09 16,55 £ 0,33
10,61
12,43
2 40,0 1 12,44 19,97 £ 0,40
12,91
11,78
3 60,2 1 11,68 18,82 £ 0,38
12,15
12,58
4 40,0 24 12,91 19,68 £ 0,39
11,75

O melhor resultado foi obtido quando se utilizou 40,0 mg de bezafibrato, sendo
que o aumento no tempo de agitagcdo nao implicou num aumento da concentragao
da solugdo. Assim optou-se por preparar as solugdes de trabalho conforme o
preparo da solucao 2.

A concentracdo de BZF utilizada em todos os experimentos foi de 20 mg L™
(5,5 x 10 mol L"). Embora os niveis de concentragdo de farmacos no ambiente
reportados na literatura estejam na faixa de ng L™ a pg L7, tal concentragéo foi
empregada a fim de garantir resultados confiaveis, levando em consideragéo o limite
de quantificacdo do método, e também devido as dificuldades analiticas em se
trabalhar com tragos.

Ravina et al. (2002) estudaram a influéncia da concentracdo do farmaco
diclofenaco na degradacédo por processo foto-Fenton. Na faixa de concentragéo
estudada (10,0 a 80,0 mg L"), constatou-se que as menores concentragcbes séo

mais rapidamente degradadas. As concentragdes de 10,0 mg L' e 80,0 mg L™ foram
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mineralizadas ap6s 20 e 80 minutos, respectivamente. O mesmo comportamento foi
observado por Zhou et al. (2004) na fotodegradacdo do estrogénio sintético
dietilestilbestrol (2,0 a 10,0 mg L ™) na presenca de ferrioxalato e irradiacdo UV,
demonstrando que a tendéncia num processo de tratamento € a diminuigdo da
eficiéncia quando a concentragdo do composto alvo aumenta. Assim, espera-se que
0 processo apresente pelo menos o mesmo comportamento se aplicado as

concentracdes presentes em amostras ambientais.

5.2. Potenciometria direta com eletrodo cloreto-seletivo

Em trabalhos anteriores do grupo com clorofendis e herbicidas foi possivel
verificar que a liberacdo de ions cloreto € uma medida indireta da degradacao
destas sustancias organocloradas (NOGUEIRA et al., 2002; NOGUEIRA et al., 2004;
NOGUEIRA; GUIMARAES, 2000; NOGUEIRA; MODE, 2002; PATERLINI;
NOGUEIRA, 2005).

Nos experimentos de fotodegradacdo solar do BZF tentou-se monitorar a
liberacao de ions cloreto por potenciometria direta utilizando eletrodo cloreto-seletivo
com o intuito de acompanhar a degradacdo. No entanto, as concentragdes de
trabalho foram muito baixas, ficando muito préximas ou abaixo do limite de detecc¢ao
(LD = 3,0 x 10° mol L™). Considerando que ao final do processo houvesse 100% de
descloragdo do bezafibrato, a concentragdo tedrica de ions cloreto seria de
5,5 x 10° mol L™, embora acima do limite de deteccéo, esta muito proxima, e por se
tratar de concentragdes muito baixas o erro relativo € grande. Assim, tais analises

nao forneceram dados consistentes.

5.3. EFS - Testes de recuperacgao

Nos experimentos preliminares, para a escolha da classe de cartuchos para
extracdo em fase sélida, foi comparada a recuperagéo do analito a partir de solugdes
com concentracdo de 20,0 mg L™ e pH 2,6.

ApoOs a etapa de condicionamento dos cartuchos, foram aplicados 5,0 mL da
solugcdo do analito e a fase aquosa descartada. Em seguida, os cartuchos foram
lavados com 5,0 mL de H,O e eluidos com 5,0 mL do solvente organico. Estes

procedimentos foram executados com o auxilio de uma seringa de vidro a uma
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vazdo de 5 mL min™. Os resultados considerando os tipos de cartuchos utilizados,

forma de condicionamento e eluicdo estdo apresentados na tabela 2.

Tabela 2: Recuperagéo de bezafibrato na concentragéo de 20,0 mg L™ em diferentes cartuchos de

EFS.

Cartucho

Condicionamento

Eluicao

Recuperagao
(%)

Média *
desvio padrao

CV (%)

Sep-Pack
C18
(100 mg)

MeOH/H,O

MeOH

63,9
51,7
85,8

67,1+17,3

25,8

Acetona

58,4
85,5
53,7

659 +17,2

26,1

MeOH/H,0 pH2,6

MeOH

63,8
89,4
66,6
80,9

75,2+ 121

16,1

Acetona

85,9
43,2
34,3
35,5

49,7+244

49,1

Hexano/Acetona/
MeOH/H,0 pH2,6

MeOH

0,0

Strata X
(30 mg)

MeOH/H,O

MeOH

50,6
48,2
46,9

48,6 +1,9

3.9

MeOH/H,0 pH2,6

MeOH

77,2

Acetona

74,9

Oasis
HLB
(60 mg)

MeOH/H,O

MeOH

98,4
98,4
97,5

98,1+0,5

0,51

MeOH/H,O pH2,6

MeOH

79,2
76,7
77,5

778+13

Acetona

74,9

Os cartuchos Oasis HLB apresentaram os melhores resultados quanto a

recuperacao do analito e repetibilidade, quando condicionados com 5 mL de MeOH

e 5 mL de H,O em pH natural e eluidos com 5 mL de MeOH.

Foi ainda avaliada a recuperagéo para os cartuchos Oasis HLB em diferentes

niveis de concentragao do bezafibrato em matrizes de agua deionizada e efluente de

ETE e na presenca de FeOx e Fe(NOs)s, uma vez que a eficiéncia do método pode

variar em fungédo da concentracdo da substancia e da complexidade da matriz. Os

resultados sdo mostrados na tabela 3.
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Tabela 3: Influéncia da matriz na recuperagéo de bezafibrato em diferentes concentragdes em
cartuchos Oasis HLB.

CBZF1 Cezr Recuperagio Média * CV (%)
(mglL™) recuperada (%) desvio padrao
4,40 87,9
50 4,55 91,1 89,6 +1,6 1,8
4,48 89,7
4,43 88,6
5,0° 4,61 92,2 89,1+2,8 3,1
4,33 86,6
8,54 85,4
10,0 8,64 86,4 85,8+0,5 0,6
8,57 85,7
8,48 84,8
10,0? 8,63 86,3 85,0+1,2 1,4
8,40 84,0
7,70 77,0
10,0° 7,88 78,8 77,7+1,0 1,3
7,72 77,2
6,96 69,6
10,0° 6,95 69,5 70,7+2,0 2,8
7,30 73,0
19,7 98,4
20,0 19,7 98,4 98,1+0,5 0,5
19,5 97,5
19,6 98,0
20,0° 19,1 95,5 96,8 +1,3 1,3
19,4 97,0

*Matriz efluente de ETE.
®Na presenca de FeOx 0,20 mmol L™
°Na presenga de Fe(NO3); 0,20 mmol L.

Como é comum na maioria dos casos, a dispersao dos resultados, expressa pelo
coeficiente de variagcao (CV), aumentou com a diminuicdo da concentragédo e pdde-
se observar também que na presenca de Fe(NOs); e FeOx a recuperagédo do analito
foi prejudicada. No entanto, os valores obtidos estédo dentro do intervalo aceitavel,
proposto por Ribani e colaboradores (2004), entre 70 e 120% e CV de até + 20%.

5.4. Avaliagdo do método cromatografico

As condigdes cromatograficas para determinacdo de BZF por CLAE foram
definidas com base no trabalho de Loffler e Ternes (2003), substituindo a acetonitrila
por metanol na fase mével, uma vez que este apresenta propriedades eluotrépicas
semelhantes e menor toxicidade. A proporgéo da fase movel foi ajustada para que o
tempo de retencéo ndo fosse muito préximo ao tempo morto da coluna e nem o
tempo de corrida fosse muito extenso. Utilizando a propor¢ao 70:30 para a fase

movel metanol:agua pH 2,9, o tempo de retencéo foi de 8 minutos. O comprimento



RESULTADOS E DISCUSSAO 46

de onda utilizado para monitorar a degradacéo do farmaco no detector de arranjo de
diodos foi 228 nm, determinado a partir do espectro de absorg¢do no UV-Vis (Fig. 5).
A figura 6 apresenta um cromatograma tipico de bezafibrato na concentracdo de

20,0 mg L™

1,5
100000 +
| 50000 -
228 nm ]
1,01 3 o-—~——J
© E
(8]
b -50000
2
(e}
8 -100000 -
< 0,5
-150000
-200000 -
0,0 T T T T T T T T T T T T T T T
200 300 400 500 0 2 4 6 8 10
A (nm) Tempo (min)
Figura 5: Espectro de absorgéo do bezafibrato. Figura 6: Cromatograma de bezafibrato.
Cgzr = 20,0 mg L. Condigoes: Cgzr = 20,0 mg L', fase movel

metanol:agua pH 2,9 (70:30), vazdo de
1,0 mL min™, deteccdo em 228 nm.

Foi construida uma curva analitica com 9 pontos no intervalo de 0,156 a
20,0 mg L de bezafibrato (Fig. 7), sendo que para cada concentracdo foram feitas

injecdes em triplicata.

§

Y=107328.X - 364
R=0,99992
s=10381

Area Média

BERE

C mgL'1

BZF

Figura 7: Representacao grafica da curva analitica do bezafibrato.
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O calculo do limite de deteccdo (LD) e do limite de quantificacao (LQ) foi feito
com base em parametros da curva analitica (CURRIE, 1999; IUPAC, 1997).
O LD representa a menor concentracao da substancia em exame que pode ser

detectada, mas ndo necessariamente quantificada. O LD pode ser expresso como:

LD :3% (37)

onde, s é a estimativa do desvio padrao da curva analitica e S é o coeficiente
angular da curva analitica.
O LQ é a concentragcdo minima do analito que pode ser quantificada pelo

método. Pode ser calculado pela equacéo:
S
LQ=10x— 38
X3 (38)

Para o método em quest&o obteve-se: LD = 0,29 mgL"e LQ=0,97 mg L.

5.5. Determinacao de COT

A analise de COT permite determinar a eficiéncia da mineralizacdo da matéria
organica presente em uma amostra. A concentragcdo de COT inclui além do
composto alvo, intermediarios de degradagdo do bezafibrato, além de oxalato nas
amostras em que ferrioxalato foi utilizado como fonte de ferro.

O bezafibrato apresenta 63,1% de carbono em sua composi¢do quimica. Assim,
20,0 mg L de bezafibrato corresponde a 12,6 mg L' de COT.

A utilizagdo de FeOx faz aumentar o COT inicial das solugdes: 0,10 mmol L™
corresponde a 7,2 mg L™ de carbono. No entanto, o FeOx ¢ totalmente fotolisado e
sua contribuicdo quanto a carga organica nao prejudica a remocgao de COT.

Para o método de determinacdo de COT, LD =0,10 mgL"' e LQ=0,34 mg L™,

calculados pelas equacdes 37 e 38, respectivamente.
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5.6. Influéncia da fonte de ferro sob irradiagao solar

A fonte de ferro € um fator que pode influenciar significativamente a eficiéncia do
processo de degradacéo. Nogueira, Silva e Trovo (2005) estudaram a influéncia da
fonte ferro na degradacgao de diversos compostos por processo foto-Fenton solar e
concluiram que a degradacgao de acido dicloroacético, formaldeido, dos herbicidas
diuron e tebutiuron e do corante verde de malaquita foi favorecida pelo uso de FeOx.
Por outro lado, a degradacédo de 4-clorofenol mostrou-se mais eficiente quando
Fe(NO3); foi utilizado.

Foram feitos experimentos para avaliar se diferentes fontes de ferro
apresentariam resultados diferentes quanto a degradacéo do bezafibrato e também
um experimento na auséncia de ferro e peroxido simultaneamente para verificar qual
o efeito somente da irradiagdo no processo de degradagao.

A figura 8 apresenta os resultados obtidos para a degradacdo do farmaco e
remocao de COT utilizando ferrioxalato e nitrato férrico.

Apo6s uma dose de energia de 0,71 J cm? (3,5 minutos de irradiacdo), 85% e
96% do bezafibrato havia sido degradado, utilizando Fe(NO3); e FeOkx,
respectivamente (Fig. 8A). A velocidade inicial da reacao, calculada pelo decaimento
da concentragédo apdés 1 minuto de experimento, foi de 8,5 mg L™ min™ com FeOx,
enquanto que com Fe(NOs)s foi 5,8 mg L™ min™.

Em 6,22 J cm?, a remogao de COT alcancou 78% utilizando Fe(NOs)s e 94%
utilizando FeOx. E importante deixar claro que a concentracdo de COT inicial
quando utilizado FeOx foi maior, por isso houve grande diferenga entre os resultados
expressos em termos percentuais, apesar dos resultados em termos absolutos
serem bastante préximos. Por outro lado, foi possivel observar que a cinética de
decaimento do conteudo de COT foi favorecida pelo uso do FeOx, apesar de sua
contribuicdo para o aumento da carga organica inicial. Além disso, observou-se que
o FeOx, na concentragao inicial de 0,20 mmol L™, foi totalmente mineralizado apo6s

uma dose de energia de 4,14 J cm™ (20 minutos de irradiacéo) (Fig. 8B).



RESULTADOS E DISCUSSAO 49

204 =—" A 5
. ~, . f 54 B
—=— Fotdlise de BZF
—u— Fotolise de BZF 00 —*— FeNO,),
151 ® —e— Fe(NO ) FeOx
373 —v— Fotdlise de FeOx
. ] FeOx —
7] T EI') 15X
4 A
g’ 10 £ ]
= ? 8
N 8 10 '\l\.\.
©]
5- \ 1\ .
N e °7 T\—.r
0 T T T T T T 0 — T T T T T v T T T 1
0,0 0,5 1,0 1,5 2,0 0 1 2 3 4 5 6
Dose de Energia (J cm'z) Dose de Energia (J cm'z)

Figura 8: Influéncia da fonte de ferro e fotolise na degradagéo do BZF (A) e na remogéo de COT (B),
sob irradiagédo solar. Condigdes iniciais: Cgzr = 20,0 mg L™ [FeOx] = [Fe(NO3z)3] = 0,20 mmol L
[H,0,] = 5,0 mmol L.

No experimento somente com irradiagdo ndo se observou decréscimo
significativo na concentracdo do BZF e nem de COT, ou seja, a contribuigdo da
fotdlise para a degradacdo do farmaco € negligenciavel. Tal resultado ja era
esperado considerando a baixa absorbancia do BZF acima de 300 nm e os

resultados obtidos por Cermola et al. (2005).

5.7. Influéncia da concentragao de H,O; sob irradiagao solar

A decomposicdo do H,O, é responsavel pela geragcdo de radicais hidroxila e
consequentemente pelo processo oxidativo, no entanto, em excesso pode atuar
como sequlestrador de radicais (Eq. 10) ou ainda, os radicais podem sofrer
recombinacao (Eq. 12).

A concentracdo de H,0, foi variada (3,0 - 10,0 mmol L") utilizando-se FeOx na
concentracéo de 0,20 mmol L.

Utilizando a concentracdo de 10,0 mmol L de H,O, obtiveram-se melhores
resultados quanto a degradacao do BZF (Fig. 9A). Apds 3,5 minutos de irradiagéo
(0,71 J cm™) a concentragdo de BZF ja se encontrava abaixo do LD. Na mesma
dose de energia, para as concentragdes de 3,0 e 5,0 mmol L™ observou-se 88% e

96% de degradacao, respectivamente.
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A remocéo de COT (Fig. 9B) alcangou 95% utilizando 10,0 mmol L™ de H,05, no
entanto, este resultado nao diferiu significativamente dos demais.
Nos cromatogramas apresentados na figura 10 pode-se observar a diminui¢cao da

intensidade do pico referente ao BZF até chegar abaixo do LD do método.

20
T A SemH OB
- —=—SemH,0, T sem R0,
\ —e—3 L —e— 3 mmol L
154 mmo -1
\ 5 mmol L™ 5 mmol L
Ea - »F —v—10 mmol L — —v— 10 mmol L~
| — - =
2 10-P, 2 | I
= =
@ ] ©)
O o
) \v \
. -
- k\.\ L \!ﬁ\%
v \[ T ? —
4 v
0 T '\J. T T T T T 0 T T T T T T T T T
0 1 2 3 4 0 1 2 3 4 5 6
Dose de Energia (J cm?) Dose de Energia (J cm'2)

Figura 9: Influéncia da variagao da concentragédo de H,O, na degradacdo do BZF (A) e na remogao
de COT (B), sob irradiagéo solar. Condig¢bes iniciais: Cgz = 20,0 mg L [FeOx] = 0,20 mmol L.
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Figura 10: Cromatogramas em 228 nm, obtidos na degradacgao do bezafibrato sob irradiacdo solar.
Condicdes iniciais: Cgzr = 20,0 mg L™"; [FeOx] = 0,20 mmol L™"; [H,0,] = 10,0 mmol L™.
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E possivel observar que mesmo na auséncia de H.O, ocorreu degradacgéo do
BZF (Fig. 9A). Zhou et al. (2004) também evidenciaram a degradagéo do estrogénio
sintético dietilestilbestrol somente na presenca de FeOx e irradiacdo UV. Tal
observagdo pode ser atribuida a geracdo de radicais HO pela fotélise de espécies
hidroxiladas de ferro (Eq. 27), além da contribuicdo de radicais provenientes da
fotolise do FeOx (Eq. 29-31) e formacgao de H,0; in situ, conforme indica a equacgao
39 (JEONG; YOON, 2005).

Fe?* +0, — Fe* +H,0, + OH " (39)

Em concentragdes mais altas de H,O; a cinética de formacéo dos radicais HO" é
favorecida, refletindo na degradacé&o da substancia alvo. Por outro lado, a medida
que o H,0, vai sendo consumido diminui a taxa de formacao de radicais HO", sendo
que, nas concentragdes mais baixas, praticamente todo o peroxido é consumido
(Fig. 11), levando a uma menor geragado de radicais e, conseqientemente,

diminuindo a eficiéncia da degradacao do BZF.

107 —e— 3 mmol L
5 mmol L
8- —v— 10 mmol L

[H,0,] (mmol L™

Dose de Energia (J cm'z)

Figura 11: Consumo de H,O, durante irradiacéo solar de bezafibrato.
Condicdes iniciais: Cgzr = 20,0 mg L™"; [FeOx] = 0,20 mmol L™

A remocédo de COT na auséncia de H,O, foi de apenas 50% (Fig. 9B),
evidenciando a formacdo de intermediarios de degradacdo do BZF em baixas

concentragées de radicais HO'.
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Nos experimentos utilizando 3,0 mmol de H;0, as analises por
espectrofotometria de absor¢ao no UV-Vis permitiram verificar o aparecimento de
uma banda em 300 nm, cuja intensidade diminuiu com o tempo (Fig. 12A), podendo
ser indicio da formagéo de um intermediario de degradagédo que se complexou com
ferro e posteriormente foi sendo degradado.

Para investigar tal hipétese, foi adicionada solucdo de NaF 0,10 mol L' as
aliquotas antes das analises por espectrofotometria de absor¢do no UV-Vis, uma
vez que os ions fluoreto tém a capacidade de formar um complexo com ferro

altamente estavel e que ndo absorve na regido visivel (Eq. 40) (VOGEL, 1981).

Fe® +6F~ —[FeF,1* (40)

O desaparecimento da banda em 300 nm apo6s a adicdo de NaF (Fig. 12B)
comprovou se tratar de um complexo formado entre um produto de degradacéo do
BZF e ferro, menos estavel que o [FeFg]>. Se a banda fosse do FeOx, a intensidade
de absorgdo ndo seria alterada, uma vez que o complexo [Fe(C204)3]*
(Ki = 1,0 x 10%° L mol™") & muito mais estavel que o [FeFg]*> (K; = 1,0 x 10" L mol™)
(HARRIS, 2005; WISMER, 1991). Além disso, o FeOx é totalmente fotolisado

durante o periodo de irradiagéo (Fig. 13).

2,0 2.0
A
— BZF
——0,00Jcm™2
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Figura 12: Espectros de absor¢do no UV-Vis durante irradiacdo solar do BZF sem adicdo de NaF (A)
e depois da adicdo de NaF (B). Condicdes iniciais: Cgzr = 20,0 mg L™; [FeOx] = 0,20 mmol L™;
[H,0,] = 3,0 mmol L™
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Figura 13: Espectros de absor¢do no UV-Vis durante fotolise de solugdo de FeOx sob irradiagao
solar. Condicdes iniciais: [FeOx] = 0,20 mmol L.

5.8. Influéncia da concentragido de FeOx sob irradiagao solar

O ferro é utilizado como catalisador na decomposicdo de H»O, e sua
concentracado tem influéncia principalmente sobre a velocidade da reacdo. Baixas
concentragdes de ferro podem prejudicar a formacdo de HO', no entanto, em altas
concentragdes pode atuar como sequestrador de radicais hidroxila (Eq. 41) (JEONG;
YOON, 2005; PIGNATELLO et al., 2006), além da necessidade de remocéao de ferro

antes do descarte do efluente.

Fe’ +HO® — Fe* +HO" (41)

A Resolugdo CONAMA n° 357 (BRASIL, 2005) determina que a concentragdo de
ferro total em efluentes descarregados direta ou indiretamente em corpos de agua
nao deve ultrapassar 15 mg L™ (0,27 mmol L™).

A concentragdo de FeOx foi variada (0,10 — 0,40 mmol L") mantendo-se a
concentracdo de H,O, constante e igual a 10,0 mmol L™,

Nos experimentos utilizando 0,20 e 0,40 mmol L' de FeOx os resultados da
degradagédo do BZF foram muito proximos (Fig. 14A), sendo assim julgou-se mais
adequada a menor concentracdo, considerando os limites para descarte. Além
disso, a variagao da concentracao de FeOx no intervalo considerado também nao foi

capaz de influenciar a remogao de COT (Fig. 14B).
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Figura 14: Influéncia da variagdo da concentragcdo de FeOx na degradacéo do BZF (A) e na remogao
de COT (B), sob irradiagao solar. Condigdes iniciais: Cgzr = 20,0 mg L™ [H20,] = 10,0 mmol L

No experimento feito na auséncia de FeOx para verificar se os radicais hidroxila

provenientes exclusivamente da fotélise do perdéxido de hidrogénio (Eq. 7) teriam

participagdo no processo oxidativo nenhuma mudanga foi observada. Isso foi

confirmado pelas analises de peroxido residual (Fig. 15), em que nao se observou

consumo de H;0O,. Tal comportamento ja era esperado, uma vez que o Hy0O;

absorve irradiacdo abaixo de 300 nm e a intensidade dessa faixa de irradiacao é

baixa no espectro solar.
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Figura 15: Consumo de H,0O, frente a dlferentes concentragdes de Fer durante irradiacdo solar de
bezafibrato. Condicdes iniciais: Cgzr = 20,0 mg L™; [H,0,] = 10,0 mmol L™.

O processo foto-Fenton mostrou-se bastante eficiente na degradacdo do BZF em
agua deionizada. Sob irradiagdo solar, utilizando 0,20 mmol L' de FeOx e
10,0 mmol L de H,0,, total degradacao foi atingida apds 3,5 minutos e 95% de
mineralizagcado ap6s 30 minutos e, portanto, tal condi¢cao foi definida como a mais
adequada para a avaliagcdo dos efeitos da matriz e irradiacdo com lampada de luz
negra. Em estudo de fotodegradacdo de BZF (1 mg L") por fotocatalise heterogénea
utilizando semicondutor TiO, (100 mg L"), Lambropoulou et al. (2006) observaram
total degradacao do farmaco somente apds 200 minutos de irradiagdo UV. Utilizando
ozonizagao direta (2 mg L™ Os), apdés 10 minutos de reacgdo, Huber et al. (2003)
alcancaram, em média, 98% de degradagdo do BZF (0,36 mg L) em diferentes

amostras de agua superficial.

5.9. Influéncia da matriz e irradiagao solar vs. lampada de luz negra

Os processos de degradacdo de contaminantes sao sempre desenvolvidos
visando uma possivel aplicacdo, por isso € importante que se avalie 0 processo em
matrizes onde a substancia alvo costuma estar presente.

A complexidade da matriz € um fator muito importante a ser considerado no que

diz respeito a influéncia sobre a taxa de degradacédo de poluentes. Em geral, a
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matéria organica e as espécies inorganicas presentes podem contribuir para o
consumo de HO', diminuindo a eficiéncia do processo de degradacao.

As amostras de agua superficial e efluente de ETE apresentaram valores de
COD de 4,4 e 23,8 mg L' e valores de Cl de 10,9 e 58,9 mg L, respectivamente.
Apds o ajuste de pH para 2,60, parte do Cl é convertido a CO, e liberado da
amostra, assim, no inicio dos experimentos os valores de Cl eram 6,3 mg L™ em
agua superficial e 40,8 mg L™ em efluente de ETE.

A influéncia da fonte de irradiagdo também é um fator importante a ser
considerado. Apesar da irradiacéao solar ser mais viavel do ponto de vista econédmico
nao se pode negligenciar que n&o é possivel implementar um sistema de tratamento
que opere somente com luz solar, uma vez que a geragcdo de residuos é um
processo continuo e o uso da luz solar é limitado entre 8 e 10 horas por dia,
dependendo da estacdo do ano. Assim, além do efeito da matriz, também foi
avaliada a influéncia da fonte de irradiacdo para a degradagcéo e mineralizacdo do
BZF nas diferentes matrizes.

Os experimentos para avaliar os efeitos da matriz e da fonte de irradiagdo sobre
a degradacdo do bezafibrato foram feitos empregando 0,20 mmol L™ de FeOx e

10,0 mmol L™ de H,0,. Os resultados s&o apresentados na figura 16.

A 45 : B
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Figura 16: Influéncia da matriz e fonte de irradiagdo na degradagdo do BZF (A) e na remogao de
COT (B) sob irradiagdo solar (simbolos abertos) e lampada de luz negra (simbolos fechados).
Condicdes iniciais: Cgzr = 20,0 mg L™"; [FeOx] = 0,20 mmol L™"; [H,0,] = 10,0 mmol L™.
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As matrizes agua superficial e efluente de ETE afetaram a cinética da
degradacéao do bezafibrato, diminuindo a velocidade das reag¢des em relagao a agua
deionizada (Tabela 4). Tal observacao foi atribuida a presenca de espécies
inorganicas de carbono, bicarbonato e carbonato, capazes de afetar
significativamente a eficiéncia do processo de degradagdo, uma vez que atuam

como sequestradores de radicais hidroxila (Eqg. 8-9).

Tabela 4: Influéncia da matriz e fonte de irradiagéo na velocidade inicial de
degradacgéo do BZF utilizando 0,20 mmol L™ de FeOx e 10,0 mmol L™ de H,0.,.
Velocidade Inicial de Reagdo (mg L™ min™)

Matriz
Irradiacao solar Lampada de luz negra
Agua deionizada 19,1 6,7
Agua superficial 12,8 4,6
Efluente de ETE 9,1 1,1

Os ions CI' também podem participar de rea¢des que envolvem sequliestro de
radicais hidroxila, complexacgéo de Fe(ll) e decomposi¢cdo do peroxido de hidrogénio
a radicais HO,', no entanto efeitos negativos sobre a eficiéncia do processo de
degradacéao so sao observados em concentracoes acima de
10 mmol L™ (DE LAAT et al., 2004; PIGNATELLO, 1992). Nas amostras de agua
superficial e efluente de ETE as concentragdes de cloreto eram 0,087 mmol L™ e
1,6 mmol L, respectivamente (Anexos B e C) e, portanto, a influéncia desta espécie
€ negligenciavel.

Além da interferéncia de espécies inorgénicas, compostos organicos que
absorvem na mesma regido que o FeOx podem restringir a absorcao de irradiagéo,
prejudicando a fotdlise do FeOx e, consequentemente, a disponibilidade de ions
ferro livres. O espectro de absor¢ao no UV-Vis do efluente de ETE (Fig. 17) e o

baixo consumo de H,0; (Fig. 18) comprovam a presenca de tais espécies.
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Figura 17: Espectros de absorgéo no UV-Vis Figura 18: Consumo de H,O, em diferentes
de solugao de FeOx 0,20 mmol L" e efluente matrizes durante irradiagdo solar (simbolos
de ETE. abertos) e de lampada de luz negra (simbolos

fechados) de BZF. Condi¢gdes iniciais:
Cezr = 20,0 mg L"; [FeOx] = 0,20 mmol L™;
[H,0,] = 10,0 mmol L™

A fonte de irradiagdo mostrou um efeito ainda mais critico. Apds 3,5 minutos de
irradiacdo solar o BZF foi totalmente degradado, enquanto que com lampada de luz
negra foi necessario um intervalo de tempo quase 3 vezes maior para todas as
matrizes avaliadas.

A mineralizacdo também foi favorecida pela irradiagdo solar nas matrizes de
agua superficial e efluente de ETE, alcangando 91% e 64%, respectivamente,
enquanto que utilizando ldampada de luz negra os resultados foram 81% e 50% para
as mesmas matrizes. Tal resultado ja era esperado, uma vez que a absorgdo do
FeOx fica limitada a faixa do espectro UV emitido pela Iampada, enquanto sob
irradiacédo solar ha também absorgédo na regido visivel. Em agua deionizada, o uso
de ldampada de luz negra fez com que a velocidade inicial de mineralizacao fosse
menor comparativamente ao uso de irradiacéo solar. A velocidade inicial de remogao
de COT foi de 13,9 mg L min™ utilizando lampada e 20,7 mg L' min™ utilizando

irradiacdo solar, no entanto, em ambos os casos, alcangou 95% ap6s 30 minutos.
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6. CONCLUSAO

Neste estudo foi possivel avaliar a degradacdo do farmaco bezafibrato por
processo foto-Fenton, utilizando como parametros a influéncia da fonte e
concentracao de ferro, concentracédo de H,O,, matriz e fonte de irradiacdo. A melhor
condicdo para degradacdo do farmaco foi definida como: [FeOx] = 0,20 mmol L™ e
[H.0,] = 10,0 mmol L™, na qual a concentracdo de BZF atingiu valores menores que
o LD ap6s 3,5 minutos de irradiagdo solar (0,71 J cm®) em agua deionizada, agua
superficial e efluente de ETE. A mineralizagcdo alcangou 95% apds 30 minutos
(6,22 J cm™®) em agua deionizada. Em agua superficial e efluente de ETE, a
mineralizagado atingiu 91% e 64%, respectivamente, devido a interferéncia de
matéria organica e espécies inorganicas presentes nestas matrizes. A fonte de
irradiacao influenciou significativamente o processo oxidativo: com lampada de luz
negra foi necessario um tempo 3 vezes maior para a degradagdo do farmaco e a
remocao de COT caiu para 81% e 50% em agua superficial e efluente de ETE,
respectivamente.

Uma vez que 0s processos convencionais de tratamento de efluentes néo
alcancam total remocao de farmacos, a utilizacdo do processo foto-Fenton
apresenta-se como uma alternativa promissora, podendo ser utilizado apos o
tratamento biol6gico para a remogdo de BZF residual de efluentes, pois alcancga
degradacéo satisfatéria em um curto periodo de tempo, utilizando reagentes de
baixo custo, sem efeitos toxicos ao ambiente e em baixas concentra¢des. Além
disso, o processo € favorecido sob irradiacdo solar, ndo implicando em custos
adicionais ao processo, 0 que constitui mais um fator de viabilidade para sua

aplicacgao.
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ANEXO A - Certificado de Qualidade All Chemistry n°® ALL 17052 - 20/09/2005

Insumo: Bezafibrato
Fabricacdo: 01/07/2004
Validade: 01/07/2007
Lote: ALL 17052
Origem: Italia

Formula: C19H2(JC|NO4
Peso molecular: 361,82
CAS: 41859-67-0

Ensaio Especificagao Resultado
Descrigéo P& branco cristalino De acordo
Praticamente insoluvel em
Solubilidade agua, ligeiramente soluvel De acordo
em acetona e alcool
Aparéncia da solucao BY5 De acordo
Cor da solucao Max. 0,070 ABS 0,014%
Identificagao IR, TLC, HPLC De acordo
Cinzas sulfatadas Max. 0,10% 0,03%
Cloretos Max. 300 ppm < 300 ppm
Impurezas totais Max. 0,75% 0,28%
Metais pesados Max. 10 ppm <10 ppm
Perda por secagem (100-105°C) Max. 0,50% 0,35%
Ponto de fusao 181-185°C 182°C
Solvente residual Max. 1000 ppm 345 ppm
Teor (NaOH) 98,0 — 102,0% 100,3%

Fonte: All Chemistry do Brasil Ltda.
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ANEXO B - Resultados de analise da amostra de agua superficial

Amostra: Agua da Represa Fucci — Chacara Fucci —Taquaritinga
Coleta: 13 de dezembro de 2006.

RESULTADOS PARA FINS DE ORIENTAGAO

PARAMETRO CONCENTRAGAO CONAMA (VMP)
Oleos e graxas (mg L™) VA VA
Cor (mg PtL™) 100,00 75
Turbidez (UNT) 16,00 100
DBOs (20°C) (mg L™ de O,) <5,00 5
Oxigénio dissolvido (mg L™ 7,10 5
pH 7,11 6,0a9,0
Aluminio dissolvido (mg L™) <0,10 0,1
Nitrogénio amoniacal (mg L™) <0,50 3,70
Arsénio total (mg L) <0,01 0,01
Bario total (mg L™) <0,05 0,7
Berilio total (mg L'1) <0,04 0,04
Boro total (mg L) <0,05 0,5
Benzeno (mg L) <0,001 0,005
Benzo-a-pireno (ug L) <0,001 0,05
Céadmio total (mg L) <0,001 0,001
Cianeto livre (mg L'1) <0,005 0,005
Chumbo total (mg L) <0,01 0,01
Cloreto total (mg L™) 3,10 250
Cloro residual total (mg L'1) <0,01 0,01
Cobalto total (mg L) <0,05 0,05
Cobre dissolvido (mg L™) <0,009 0,009
Croémio total (mg L™) <0,05 0,05
1,1-dicloroeteno (mg L™ <0,001 0,003
1,2-dicloroetano (mg L'1) <0,001 0,01
Fenois (indices) (mg L™) <0,003 0,003
Ferro dissolvido (mg L™) <0,05 0,3
Fluoreto total (mg L™) <0,05 1,4
Fésforo total (ambiente I6tico) (mg L'1) <0,10 0,1
Litio total (mg L) <0,05 2,5
Manganés total (mg L™ <0,05 0,1
Mercurio total (mg L™) <0,0002 0,0002
Niquel total (mg L™ <0,025 0,025
Nitrato (mg L™ <0,05 10
Nitrito (mg L") <0,005 1,0
Prata total (mg L") <0,01 0,01
Pentaclorofenol (ug L™ <0,002 0,009
Selénio total (mg L'1) <0,01 0,01
Sdlidos totais dissolvidos (mg L'1) 50,60 500
Substéancias tensoativas (mg L'1) <0,05 0,5
Sulfato total (mg L) <1,00 250
Sulfeto total (mg L) <0,002 0,002
Tetracloroeteno (ug L) <0,001 0,01
Tricloroeteno (ug L™) <0,001 0,03

Tetracloreto de carbono (ug L™) <0,001 0,002
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2,4,6-triclorofenol (ug L) <0,002 0,01
Uranio total (mg L™) <0,02 0,02
Vanadio total (mg L") <0,05 0,1
Zinco total (mg L) <0,05 0,18
Aldrin + Dieldrin (ug L™ <0,001 0,005
Clordano (ug L™ <0,005 0,04
DDT (ug L™ <0,001 0,002
Endrin (ug L™) <0,001 0,004
Endossulfan (ug L) <0,001 0,056
Epoxido de heptacloro + heptacloro (ug L) <0,001 0,01
Lindano (ug L™) <0,001 0,02
Metoxicloro (ug L) <0,002 0,03
Dodecacloro pentaciclodecano (ug L™) <0,001 0,01
PCB’s (ug L™ <0,001 0,001
Toxafeno (ug L™ <0,002 0,01
Demeton (ng L™) <0,001 0,1
Gution (ug L) <0,005 0,005
Malation (ug L) <0,005 0,1
Paration (ug L") <0,005 0,04
Carbaril (ug L) <0,005 0,02
Organofosforados e carbamatos totais (ug L) <0,002 10
2,4-D (ug L™ <0,005 4
2,4,5-TP (ug L) <0,005 10,0
2,4,5-T (ug L") <0,005 2,0
Notas:

- VMP: valor maximo permitido pela Resolu¢do CONAMA 357 de 17/03/2005.

- VA: virtualmente ausente.

- UNT: unidade nefelométrica de turbidez.

- Conclusao: De acordo com os parametros determinados e listados neste
resultado analitico, trata-se de &agua que atende os padrdes de qualidade
estabelecidos pela Resolugdgo CONAMA 357 de 17 de Margo de 2005 para aguas

doces de classe 2.

Fonte: Grupo Quimica Analitica Ambiental — Instituto de Quimica — UNESP.
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ANEXO C — Resultados de analise da amostra de efluente de ETE

Local da coleta: ETE — Araraquara
Data da coleta: 06/12/2006

RESULTADOS ANALITICOS

A PADRAO
PARAMETRO EFLUENTE EFLUENTE
Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) (mg O, L") 265 -
Demanda Bioquimica de Oxigénio (DBO) (mg O, L™) 66 <60@
Remogao Carbono DQO (%) 55 -
Remogao Carbono DBO (%) 80 >80 ®
pH 7 5-9 @b
Condutividade (us cm™) 730 -
Solidos totais (mg L™) 717,0 -
Solidos fixos (mg L) 306,0 -
Solidos volateis (mg L™) 411,0 -
Solidos suspensos totais (mg L'1) 146,0 -
Solidos suspensos fixos (mg L'1) 30,0 -
Solidos suspensos volateis (mg L‘1) 116,7 -
Sdlidos dissolvidos totais (mg L‘1) 571,0 -
Sdlidos dissolvidos fixos (mg L'1) 276,0 -
Sdlidos dissolvidos volateis (mg L'1) 2943 -
Materiais sedimentaveis cone Imhoff 1 hora (mL L) 0 <1@"
Substancias soltveis em hexano (mg L™)* 58 <70®
Oxigénio dissolvido (mg O,L™) 2,1 -
Turbidez (UNT) 275 -
Cor (mg PtL™) 600 -
Cloreto (mg CI L™) 57,7 -
Aménia (mg N L™ 18,8 <20,0®
Nitrato (mg N L") 0,42 -
Nitrito (mg N L") 0,01 -
Nitrogénio total Kjeldahl (mg N L) 39,20 -
Fosforo total (mg P L) 7,00 -
Remocéo nitrogénio total (%) 10 -
Remocéo fosforo total (%) SR -
Temperatura ambiente (°C) 30 -
Temperatura da amostra (°C) 29 <40@"

Analise do efluente realizada com amostra composta, proporcional a vazao, coletada a cada 2 horas
durante 24 horas.

Obs: ® Decreto Estadual 8468/76 art. 18.
®) Resolucdo CONAMA 357/2005 Art. 34.
*Substancias soluveis em hexano incluem 6leos minerais, vegetais e gorduras animais.

Fonte: DAAE - Departamento Auténomo de Agua e Esgotos — Araraquara
Laboratério fisico-quimico e microbioldgico
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