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RESUMO

A contaminacdo da agua por substancias refratdarias ao tratamento
convencional afeta significativamente sua viabilidade de re-uso. Assim processos de
tratamento, como o foto-Fenton, capazes de degradar esse tipo de substancia séo
cada vez mais necessarios. Neste trabalho avaliou-se a utilizagdo de &acidos
organicos como ligantes de ferro no processo foto-Fenton solar. Os acidos citrico,
oxalico, succinico, o EDTA e os complexos ferrioxalato de potassio (FeOx) e citrato
de aménio e ferro (lll) (FecitNH3) foram utilizados como ligantes de ferro. A presenca
de ligantes (exceto EDTA) influenciou positivamente a degradacdo de 24-
diclorofenol (DCF) em relagdo ao Fe(NOs)s na concentragdo 0,25 mmol L’
resultando em aproximadamente 90 % de conversdo de DCF (12 minutos de
irradiacao). Também permitiu o0 uso da reagéao de Fenton em valores de pH proximos
ao neutro com alta eficiéncia de degradagdo de DCF. O estudo da influéncia dos
complexos de ferro na degradacao de diferentes classes de compostos organicos
mostrou que a degradagéo de 4-clorofenol (4CF) foi mais eficiente na presenca de
ferro livre, comportamento contrario foi observado para formaldeido e os herbicidas
diuron e tebuthiuron (TBH). A degradacao do corante verde de malaquita ndo se
mostrou tao influenciada pelas diferentes espécies de ferro. TBH foi o0 composto cuja
degradacao foi mais fortemente influenciada pela presenga de ligantes de ferro. A
hipdtese para explicar este resultado € que na auséncia de ligantes organicos ha a
formagdo de um complexo entre TBH e Fe, conforme verificado por voltametria
ciclica, dificultando a participagédo dos ions ferro na reacao de Fenton. O &cido citrico
(Fecit) possibilitou a utilizacdo do processo foto-Fenton em valores de pH préximos
da neutralidade com alta eficiéncia, visto que 77% e 37% de TBH e carbono
organico total (COT), foram removidos em pH 6 (7,5 J cm™®), respectivamente. A
utilizacdo de FecitNH3; também resultou em alta eficiéncia de remog¢do de TBH
principalmente em valor de pH 7,5. Apos a aplicagdo do tratamento foto-Fenton
verificou-se a diminuigdo da toxicidade e o aumento da biodegradabilidade das
solugbes que continham TBH. O estudo da identificagdo dos intermediarios de
degradacdo de TBH demonstrou que a principal rota inicia-se pela oxidagdo da
metila terminal da uréia. Posteriormente na presenca de Fecit houve a formacao de
intermediarios resultantes da oxidagao da terc-butila, os quais nao foram observados
na presenca de Fe(NOs)s. Nao foram identificados intermediarios gerados pela
abertura do anel tiadiazol nas diferentes solugdes. O processo foto-Fenton solar
mediado por complexos de ferro foi posteriormente aplicado a residuos de andlise
de Fe(ll) contendo 1,10-fenantrolina, o qual mostrou-se mais eficiente que a
utilizacdo de Fe(NOg3)s. A aplicagdo do processo foto-Fenton/solar também foi muito
eficiente na remogéo da carga orgénica de efluentes de laticinio. Desta forma, este
trabalho demonstra que a complexagcdo dos ions ferro pode ser um fator
determinante para a eficiéncia do processo foto-Fenton solar.

Palavras- chave: Fenton; complexos de ferro; tratamento de efluente; radiacao
solar.
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ABSTRACT

Contamination of water by non-biodegradable substances difficult significantly
its reuse. Thus, treatment processes, as the photo-Fenton, capable to degrade this
type of substances are necessary. In this work the use of organic acids as iron ligand
in the solar photo-Fenton process was evaluated. The citric, oxalic and succinic acid,
EDTA, potassium ferrioxalate and ammonium iron (lll) citrate (FecitNH3) were used
as iron ligand. The presence of ligands (except EDTA) influenced positively the
degradation of 2,4-dichlorophenol (DCF) in comparison to 0.25 mmol L' Fe(NOs)s,
resulting in approximately 90 % of DCF conversion (12 minutes irradiation). It also
allowed the use of Fenton reaction at pH values near to the neutrality with high
efficiency of DCF degradation. The study of iron complexes influence in the
degradation of different classes of organic compounds showed that the degradation
of 4-chlorophenol (4CF) is more efficient in the presence of free iron, opposite
behavior was observed for formaldehyde and the herbicides diuron and tebuthiuron
(TBH). The degradation of malachite green dye was not very influenced by the iron
species showing only a slight improvement when iron complexes were used. TBH
was the compound which degradation was most strongly influenced by the presence
of iron ligands. The hypothesis to explain this behavior is that in the absence of
organic acids, the formation of complexes between the TBH and Fe occurs, as
verified by cyclic voltametry, difficults the participation of iron in the Fenton reaction.
Citric acid (Fecit) made possible the use of the photo-Fenton process at
circumneutral pH values with high efficiency, since 77% and 37% of TBH and TOC,
respectively, had been removed at pH 6 (7.5 J cm®). The use of FecitNHs in the
degradation of TBH also resulted in high efficiency mainly at pH 7.5. The reduction of
the toxicity and the increase in the biodegradability of the solutions that contained
TBH were observed after the application of photo-Fenton treatment. The study of the
identification of TBH intermediates demonstrated that the main route is initiated by
the oxidation of terminal methyl of the urea. Later, in the presence of Fecit,
intermediate formation generated by the oxidation of terc-butil was also verified,
which had not been observed in the presence of Fe(NOs)s. Intermediates generated
by the opening of the thiadiazol ring were not observed in the different solutions. The
solar photo-Fenton process mediated by iron complexes was also applied to the
residues of Fe(ll) analysis containing 1,10-phenantroline, which showed higher
efficiency than the use of Fe(NOs)s. The application of the photo-Fenton/solar
process was also very efficient in the organic load removal of dairy industry effluent.
Finally, this work shows that the iron complexation can be a determinant factor in the
efficiency of solar photo-Fenton process.

Keywords: Fenton, iron complexes, wastewater treatment; solar radiation.
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Figura 26. Remocao de COT geragao de ions cloreto e consumo de H202 na
fotodegradacdo de DCF 1mmo| L para o sistema contendo 0,5 mmol L de
FeOx (isolado) e 6 mmol L' H,O, em diferentes valores de pH. Dose de
BNEIGIAI 2,5 J CM ...t n st anenens 89

Figura 27. Influéncia do pH na fotodegradacao de solug;ao 1,0 mmol L' DCF
utilizando nitrato férrico e acido oxallco (in situ) 0,5 mmoI L propor¢ao 1:1 Fe:L.

Dose de energia solar 2,5 J cm?; [Hx05] = 6,0 mmol L™ ......ooovovvvieccciee 90
Figura 28. Remocao de Tebuthiuron (TBH) (A) e COT (B) na presenca de Fe(NOs3)3
¢ Ferrioxalato (FeOx). —l—[Fe3+] =1,0 mmol L'; — @—[FeOx] = 1,0 mmol L’
[HgOg] =10 mmol L™, pH =2,5. [TBH]= 0,11 mmoI L e 92

Figura 29. Remocao de COT e TBH utilizando diferentes espécies de ferro apds 2,88
J cm?® de irradiagdo solar. [TBH] = 0,5 mmol L'; [Fe(NOs)s]=[4cido
citrico]=[4cido oxalico]=[FeOx] = 1,0 mmol L"; proporcdo molar Fe:L 1:1; pH=
2,5; [H2O2] = 10 MMOI L™ oot 94
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Figura 30. Remocao de COT durante irradiacao de solugdo de combine® (TBH) na
presencga de diferentes espécies de ferro. Tempo maximo de irradiagado 4h (das
11 as 17 h- 23, 5 J cm™®). [TBH] = 0,5 mmol L"'; —m— [Fe*] = 1,0 mmol L™;
—e—[FeOx] = 1,0 mmol L'; —A— [Fe**] = [4cido citrico] = 1,0 mmol L™; — +
— [Fe3+1] = [acido oxalico] propor¢cao molar Fe:L 1:1; pH= 2,5; [H202]o = 10,0

L8]0 0o I PO PP PPPPRPPPPP 95
Figura 31. Proposicao da interagao entre ions ferro e o anel tiadiazol. Adaptado de
HU €1 Al, 2006. ....ceiiiiiieiiee e 97

Figura 32. Espectros de absorcao na regidao UV para solucoes de TBH, Fe(NOs); e
da mistura TBH + Fe(NOs); em valor de pH 2,5 (A). Espectro referente a
adicdes sucessivas de Fe(NOs)s a solucdo de TBH (B). [TBH] =1 x 10* mol L.
........................................................................................................................... 98

Figura 33. Espectros de UV-Vis para a solugéo contendo Fe?* (1x10* mol L) e para
a adi¢do de TBH na proporcao molar Fe?* :TBH 1:0,1(A). Sucessivas adi¢des de
TBH ao sistema Fe?* :TBH 1:0,1(B). Detalhe da regido entre 290 e 360 nm (C).

Figura 34. (A) Voltamogramas ciclicos correspondente a oxidagdo TBH (a) na
presenca de Fe(NOs)s (b) ou FeOx (1,0 mmol L") (c); (B) adicdo de acido citrico
(b e ¢) ao sistema contendo Fe: TBH (a). [KNOs]= 1,0 mmol L. Velocidade de
VATEAUIA = 50 MV S+ oottt ettt ettt et ettt eeeee et eeee e et eeeee e 101
Figura 35. Voltamogramas ciclicos correspondente a reducao do complexo Fe:TBH
(a) na presenca de Fe(NOs)s (c) ou FeOx (1,0 mmol L") (b,c) em KNOs 1,0
mmol L™ Velocidade de varredura =50 MV S™......cooooiiioiieieeeeeeeeeeeeee e 102
Figura 36. Determinagéo da [Fe®*] foto-gerados sob irradiagdo solar dos sistemas na
presenca de 1,0 mmol L de Fe(NOs)s (A) ou FeOx (B). [TBH] 0,5 mmol L™,
[4CF] 1,0 mmol L, [Diuron] (D) 0,1 mmol L™ e [formol] (F) 1,0 mmol L. ....... 102
Figura 37. Consumo de H»0, (10,0 mmol L") na presenca de: Fe?* 1,0 mmol L™
(—m—); [TBH]=0,5mmolL" (—e—) ou 1,0 mmol L' 4CF (—A—)............. 104
Figura 38. Influéncia do complexo de ferro e do pH na oxidagdo de TBH (A) e no
decaimento de COT (B). [TBH]=0,5 mmol L"; [Fe(NOs)s]=[ acido citrico]=1,0
mmol L™ [H2O2]=10 MMOL L. oo 105
Figura 39. Mineralizacao de acido citrico na presenca e auséncia de H,O, (fotolise)
durante irradiagao solar do citrato de Fe(lll). Condic¢des iniciais : [Fe(NOs)s] =
[acido citrico] = 1,0 mM; pH = 6,0; [H202] = 10 mmol L™ ......coovovveecce 108
Figura 40. Cromatogramas obtidos durante a degradacao de TBH na presenca de
Fecit in situ. Condigdes iniciais: [TBH] = 0,5 mmol L"; [Fecit] = 1,0 mM; [H202] =
10 mM; pH = 6,0. Adicao de 4cido citrico: 7,50 e 19,782 J cm™. Adicao de HOx:
10,604 J CM™Z. Lottt 109
Figura 41. Espectro de absorcdo na regido UV-Vis durante a degradacdo de TBH
com Fecit em pH 6. Condigdes iniciais: [TBH] = 0,5 mmol L"; [Fecit] = 1,0 mM;
Adicées de acido citrico 7,50 e 19,8 J cm™. [H202] = 10 mM adicéo de H,Oz em
10,8 J CIM™Z. ot 110
Figura 42. Influéncia do aumento da concentragdo de Fecit oxidacao de TBH (A).
Influéncia da concentragao de ferro na remocao de COT (B). Condicées iniciais:
[TBH] = 0,5 mmol L™; [Fe(NOs)s] = [acido citrico] = 1,0 e 3,0 mmol L; [H20z] =
10 mmol L™; pH = 2,5 (Fe(NOg)3) € pH = 6,0 (FECIt). ...cvovevvereeeeeeeeereeeirerreeene, 111
Figura 43. Efeito de novas adigdes de acido citrico na oxidagédo de TBH (A) e na
remocao de COT (B) durante a irradiacéo solar. Condi¢cdes iniciais: [TBH] = 0,5
mmol L; [Fe(NOs)s = 4cido citrico] = 1,0 mmol L™; [H202] = 10 mmol L'™"; pH =
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6,0. Adlgao de 0,187 mmol de acido citrico em 7,5 J cm® e 1,7 mmol H;0, em
10,6 J CM™Z. et en e 112
Figura 44. Remogéo de TBH (A) e COT (B) para o sistema de fotodegradagéo solar
utilizando o complexo comercial C|trato de aménio e ferro em diferentes valores
de pH inicial. [FecitNH3] = 1,0 mmol L™"; [H202] = 10 mmol L, [TBH] = 0,5 mmol
L. Reposicdes de H2O2: pH 2,5: 1,88; 490e 11,4 J cm™® pH 6:6,12 J cm™; pH
7,5: 7,84 J cm™. controles: solugdes na auséncia de HzOz, fotdlise: apenas

Yol 1 N TP 113
Figura 45. Espectros de absorgao no UV-Vis para solugdes 1,0 x10™ mol L™ de Fecit
(Fe(NOg3)s+ acido citrico) e FecCitNHz em pH 6. .......cooociieiiiiiieieee e, 115

Figura 46. Remocéao de TBH (A) e COT (B) para o sistema de fotodegradagao solar
utlllzando o complexo Fer em diferentes valores de pH inicial. [TBH]=0,5 mmol
! [Fe(Ox]=1,0 mmol L™"; [H202]=10 mmol L. Reposicdo de H20z = 3,4 J cm™
pH =2,5; 8,0 J cm®? pH= 5 ................................................................................. 117
Figura 47. Resultados de biodegradabilidade (—[—) e de NOC (—O—) durante a
degradagdo de TBH utilizando processo foto- Fenton/FeC|t in situ/Solar.
[Fe(NOg3)s] = [acido C|tr|co] = 1,0 mmol L™"; [H202] = 10 mmol L™ com reposicées
em2,9:8,2¢e12,9J cm?; PH = 2,5 e 122
Figura 48. Resultados de biodegradabilidade e de NOC durante a degradacao de
combine® utilizando processo foto-Fenton/ Fe(NQOs)s. [Fe(NO3)s]= 1,0 mmol Lt
[H202] = 10 MMOL LT, PH 2,5 ..ot 125
Figura 49. Cromatogramas obtidos durante a fotodegradacdo de TBH na presenca
de Fecit (in sifu) em funcdo da dose de energia acumulada no sistema: inicial
(A); 0,18 J cm?;(1,4 min.) (B); 1,13 J cm® (9 min.) (C); 2,04 J cm® (16 min.) (D);
4,00 J cm® (30 min.) (E); 7,5 J cm® (58 min.) ( ) [TBH]o = 2,0 mmol L™; [HQOQ]Q
= 6,0 mmol L, reposicdes em 4,5 e 8,2 J cm?; [Fe(NOs)s= [acido CI’[I’ICO]
mmol L, PHI = 2,5, ettt 131
Figura 50. Espectro de massas de tebuthiuron. ... 132
Figura 51. Detalhe do cromatograma obtido durante a fotodegradag;éo de TBH na
presenca de Fecit (in sn‘u) apos receber 0,18 J cm? (1,4 min.)de energia solar.
[TBH]o = 2,0 mmol L™; [H202]o = 6,0 mmol L™, [Fe(NOz)s= [4cido citrico] = 0,5
MMOL LT PHI = 2,5, oo en e eeenees 132
Figura 52. Cromatogramas extraidos para os diferentes intermediarios de
degradacéo OthdOS apos receber 0, 18 J cm? (1,4 min.) de energia solar. [TBHJO
= 2,0 mmol L™"; [H202]o = 6,0 mmol L™; [Fe(NOs)s= [acido citrico] = 0,5 mmol L
pH; = 2,5. cromatograma total de ions (TIC) (A); 245u (B); 261u (C); 242u (D)
256u (E); 304u (F); 230U (G); 214U (H). .eooeeeeeeee e 132
Figura 53. Espectros de massas de produtos de fotodegradacéao de tebuthiuron na
presenca de Fecit /n situ ap6s 0,18 J cm? (1,4 min.). [TBH]O = 2,0 mmol L;
[H202]o = 6,0 mmol L'; [Fe(NOs)s= [acido citrico] = 0,5 mmol L', pH; = 2,5 .. 134
Figura 54. Espectros de massas de produtos de fotodegradacgéo de tebuthiuron na
presenca de Fecit in situ intermediarios. [TBH]o = 2,0 mmol L™; [H202]o = 6,0
mmol L, £Fe(NO3)3= [4cido citrico] = 0,5 mmol L™, pH; = 2,5. Dose de energia
1,183 J CM™ (9 MINL). e 136
Flgura 55. Espectro de massas de produto de fotodegradagao de tebuthiuron na
presenca de Fecit in situ. [TBH]o = 2,0 mmol L"; [H:Oz]o = 6,0 mmol L7,
[Fe(NOs)s= [4cido citrico] = 0,5 mmol L, pH; = 2,5. Dose de energia 7,50 J cm™
(58 MiN.). tR= 23,2 MIN. ¢eeiiiiiieiie e e e e 137
Figura 56. Evolugao relativa dos principais compostos formados na degradacao de
tebuthiuron durante a primeira hora de reagdo na presenga de Fecit in situ.
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[TBH]o = 2,0 mmol L™; [H202]o = 6,0 mmol L™, [Fe(NOs)s= [4cido citrico] = 0,5
mmol L7, pHi = 2,5 (A). Porcentagem de TBH remanescente na solugdo em
funcdo da dose de energia acumulada no sistema. [TBH]o = 2,0 mmol L
[H202]o = 6,0 mmol L, reposicées em 4,5 e 8,2 J cm™; [Fe(NOs)s= [acido citrico]
= 0,5 MMOI L™, PHi = 2,5 (B). cveeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeee e 138
Figura 57. Possivel rota de degradacao de TBH na presenca de Fecit in situ. [TBHLO
= 2,0 mmol L"; [H202]o = 6,0 mmol L™, reposicdées em 4,5 e 8,2 J cm™;
[Fe(NOs)s= [4cido citrico] = 0,5 mmol L™, pHi = 2,5 .....oovvveeeeeeeeeeeeeeceens 139
Figura 58. Possivel rota de degradagdo de tebuthiuron por processo foto-Fenton
utilizando ferrioxalato como espécie de ferro e luz solar. [TBH] = 1,0 mmol L'";
[H05] = 6,0 mmol L™; [FeOx] = 0,5 mmol L. (Trovéd 2005 e dados nao
[018] o] [Te=To [0 1= PP PPPPPPPPPRRPPPR 140
Figura 59. Cromatogramas obtidos durante a fotodegradacdo de TBH na presenca
de Fe(NO3)s em funcdo da dose de energia acumulada no sistema: inicial (A);
0,18 J cm™ (1,4 min.) (B); 0,85 J cm™ (7 min.) (C); 1,13 J cm? (9 min.) (D); 2,04
J cm? (16 min.) (E); 4,00 J cm™ (30 min.) (F); 7,50 J cm™ (58 min.) (G); 14,37 J
cm? (111 min.) (H). [TBH]o = 0,5 mmol L; [H202]o = 10,0 mmol L'*; [Fe(NOs)s]=
1,0 MMOI L, PHI = 2,5, 1ot 142
Figura 60. Espectro de massas de produtos de fotodegradacdo de tebuthiuron na
presenca de Fe(NOs)s. [TBH]o = 0,5 mmol L™; [H:Oz]p = 10,0 mmol L7,
[Fe(NOs)s]= 1,0 mmol L™!, pH; = 2,5. Dose de energia 4,00 J cm™ (30 min.)....143
Figura 61. Espectros de massas de produtos de fotodegradacdo de tebuthiuron na
presenca de Fe(NOs)s. [TBH]o = 0,5 mmol L; [HxOz]o = 10,0 mmol L7,
[Fe(NOs)s]= 1,0 mmol L™!, pH; = 2,5. Dose de energia 7,50 J cm™ (58 min.)....143
Figura 62. Evolucéo relativa dos primeiros compostos de degradacao de tebuthiuron
na presenca de Fe(NOs)s. [TBH]o = 0,5 mmol L"; [H2Oz]o = 10,0 mmol L™,
[Fe(NO3)z]= 1,0 MmOl L, PHi = 2,5, 144
Figura 63. Possivel rota de degradagao de TBH na presenga de Fe(NOs)s. [TBH]p =
0,5 mmol L™; [H202]o = 10,0 mmol L™, [Fe(NOs)s]= 1,0 mmol L!, pH; = 2,5.....145
Figura 64. Formula estrutural da 1,10-orto-fenantrolina. ...........ccccooeieiiiiiiiiee e 147
Figura 65. Espectro de absorcdo de solugdo 0,01% (m/v) fenantrolina na presenca
de e ausencia de 1,0 mmol L' FeOx ou Fe(NOs)s e 10 mmol L™ H,O, (diluicao
1:10) e comparagdo com o espectro de absorgdo de FeOx e Fe(NOs)s (A);
Espectro de absorcdo de solugdo 0,1% (m/v) depois de adicées de Fe?* em
diferentes proporgées molares (pH = 2,5) (diluicdo 1:100) (B).......ccevveuuvrreneen. 148
Figura 66. Espectro de absorcdo da solucdo 0,1 % (m/v) fenantrolina na presenca de
FeOx (A) e Fe(NOs)s (B) durante degradacao por foto-Fenton solar (diluicao
1:100). (1) inicial; (2) 30 minutos; (3) 60 minutos; (4) 90 minutos; (5) 120
minutos; Concentracdo inicial: [FeOx] = [Fe(NO3)3] = 1,0 mM; [H202] = 10 mM,;
Adicées de H;O, a cada 30 minutos. Dose de energia = 15.0 J cm™? (120
MINUEOS). PH = 2,5, e e e e e e e 149
Figura 67. Influéncia do complexo de ferro na remocado de COT da solugéao 0,1%
(m/v) de fenantrolina durante irradiacao solar. Concentragdes iniciais: [Fe(NOs)3]
= [FeOx] = 1,0 mmol L"; [H202] = 10 mmol L. Adicdes de H20. a cada 30
minutos. Dose de energia = 15,0 J cm™ (120 minutos). pH = 2,5. ......c.cc.c........ 151
Figura 68. Espectro de absorcdo de solugao de fenantrolina 0,01% (m/v) na
presenca de FeOx (A) e Fe(NO3)s (B) durante degradacao por foto-Fenton/solar
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Figura 69. Influéncia complexo de ferro na remogdo de COT das solugdes de
fenantrolina 0,01% (m/v) durante irradiacdo solar. Concentracdes iniciais
[Fe(NOg3)s] = [FeOx] = 1,0 mM,; [H202J = 10 mM. Adi¢des de HxO, a cada 30
minutos. Dose de energia = 13,1 J cm™ (120 minutos). pH=2,5. ................... 153

Figura 70. Espectro de absorgéo do residuo de laboratério durante degradagéo por
foto-Fenton/solar. Regiao entre 200-400 nm obtido apos diluicao 1:50 (A); regiao
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1,0 mM; [H202] = 10 mM. Reposigbes de H>O, a cada 30 minutos. Dose de
energia =2,70 J cm? (30 MINULOS). PH = 2,5. ..o 154
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residuos de laborat6rio gerados na determinacao de Fe?* durante irradiacéo
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inicial COT= 436 mg L com Fe(NOs); e 495 mg L' com FeOx. Concentracdes
iniciais: [Fe(NOg)s] = [FeOx] = 1,0 mmol L™; [H205] = 10 mmol L. Adicdo de
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1. INTRODUCAO

1. 1. Contaminacao

E comum abrirmos o jornal e nos depararmos com noticias como: “Praias sao
interditadas no Rio por causa de vazamento toxico” (PETRY, 2003). Vivemos
rodeados de substancias téxicas. Muitas delas ocorrem de maneira natural,
completamente independente de qualquer atividade humana.

Por exemplo, o vapor de um vulcdo em atividade pode conter uma quantidade
suficientemente grande de enxofre que ndo permita o crescimento de plantas nas
regides proximas. Os rios que fluem através de montanhas podem tornar-se
desoxigenados devido as substancias organicas naturais neles depositadas, as
quais, ao se decompor, resultam em contaminacoes semelhantes aquelas causadas
por esgotos humanos (MELLANBY, 1982).

No entanto, quando falamos em poluicdo, geralmente nos referimos a presenca
de substancias toxicas introduzidas ao meio pelo homem. Isto ndo quer dizer que
apenas a poluicdo causada pelo homem seja nociva, embora as subitas mudangas
introduzidas por ele sejam frequentemente mais dramaticas que os lentos efeitos do
envenenamento de origem natural (MELLANBY, 1982).

O homem primitivo vivia em pequenos grupos e seus residuos gerados, assim
como o esgoto, era absorvido pelo ambiente sem provocar sérios danos. Foi com o
crescimento populacional e industrial, que o homem passou a contribuir cada vez
mais para a degradagao do ambiente.

Concomitantimente com o exacerbado crescimento populacional, a producao
de alimentos precisou ser melhorada e para que isso acontecesse desenvolveu-se
novos produtos como os pesticidas. A resisténcia das pestes, a dimunigao do custo
de producéo, e expansao da oferta de alimentos entre outros fatores, conduziram ao
desenvolvimento e ao uso de novos pesticidas.

O problema é que nem sempre 0os compostos existentes nas formulagdes dos
defensivos agricola atingem apenas o alvo, mas também outros organismos
causando prejuizo ao meio, além de a maioria destes compostos ndao serem

biodegradaveis.
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Assim como na agricultura, os avangos na saude também trouxeram a geracao
de problemas ambientais, ja que a introducdo de medicamentos (como hormonios)
no ambiente pode ser letal para diferentes espécies (BILA; DEZOTTI, 2003; 2007;
GHISELLI; JARDIM, 2007).

A agricultura e a industria farmacéutica sdo alguns exemplos de fontes
poluidoras e outras tais como, queima de combustiveis fésseis, derramento de
combustiveis e Oleos representam uma ameaga tanto quanto os problemas
causados pela contaminacdo proveniente da agricultura (BAIRD, 1995; MARIANO,
2007; MOSCHINI, et al., 2005).

1. 2. A contaminacao da dgua

Existem muitas formas de se classificar os tipos de agua. Uma maneira bem
simples é dividir as por¢des de agua existente na Terra em superficial e subterrénea.
As aguas superficiais ainda sao divididas em salinas e doces.

Exemplos de agua doce disponivel, essencial a vida, sdo as aguas
subterraneas e as geleiras que constituem 0,61% e 2,14%, respectivamente, da
agua do planeta. Lagos e rios constituem 0,01% do total de 4gua do mundo e séo as
principais fontes de 4gua para o consumo humano. Também sdo importantes para a
vida vegetal e animal e pela possibilidade de serem utilizados como lazer e
transporte (FETTER, 1994. BAIRD, 1995).

Além da quantidade de agua potavel ser pequena ainda existe o problema da
poluicdo destas aguas.

A poluicao das aguas subterraneas, nao foi considerada um sério problema até
1980, pois era dificil a sua deteccao (BAIRD, 1995). Essas aguas em geral, sdo as
principais fontes em locais onde ha déficit de agua superficial potavel ou desprovidos
de sistemas de abastecimento de agua. Em outros lugares, ela é utilizada como
complemento as aguas superficiais sendo consumida pela populagao.

Geralmente, problemas com a qualidade de aguas subterrdneas sao maiores
na area rural devido a infiltragdo de biocidas e fertilizantes. No meio urbano, esta
contaminacdo se da principalmente pela lixiviagdo de chorume de aterros
municipais, depoésitos de descarte de lixo industrial e vazamento de combustiveis de
tanques de armazenamento. No Brasil, sdo muitos os trabalhos encontrados que

retratam a contaminagdo de aguas subterrdneas (MONDELLI, et al. 2007;
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CORREIA, et al., 2007; SCHNEIDER, 2006; MIRLEAN, et al., 2005; BONATO,et al.,
1999; HIRATA, 1991).

Aguas superficiais geralmente recebem muitos contaminantes, como esgotos
municipais, efluentes industriais, compostos de deposicao atmosférica, lixo, além
dos agrotoxicos e descarte de dejetos organicos proveniente da criacdo de animais.

Compostos como tetracloroetileno, tricloroetileno, dibromocloropropano,
cloroférmio, tolueno, atrazina (herbicida) entre outros foram encontrados em aguas
destinadas ao consumo na Califérnia (CROSBY, 1998). No Brasil, compostos
mutagénicos tém sido encontrados na agua destinadas ao consumo, por exemplo:
organoclorados e pesticidas (PEREIRA, et al., 2007; CORREIA, et al., 2007;
DORES, et al., 2006; RISSATO, et al., 2006;)

Mais recentemente, produtos farmacéuticos e produtos de cuidados pessoais
sdo considerados contaminantes emergentes (BILA; DEZOTTI, 2003; 2007,
GHISELLI e JARDIM, 2007).

Considerando a baixa concentracdo de agua doce no mundo e sua
contaminacao, um dos desafios atuais é a purificagdo dessas aguas tornando-as
potaveis.

Algumas acdes tém sido feitas para minimizar a contaminacao de aguas como
o estabelecimento de leis mais rigidas a emissdao de efluentes, instalagcdo de
industrias e postos de gasolina. A identificacdo e classificacdo pela agéncia de
protecdo ambiental norte americana [U.S.EPA] e Unido Européia [EU] dos poluentes
aquaticos prioritarios facilitam o planejamento e adaptagdo de leis e projetos de
pesquisa e o desenvolvimento de tratamento para minimizar o impacto dessas
substéancias.

Muitos sdo os processos disponiveis para o tratamento da agua e a utilizagéo
desses processos varia com o nivel de poluentes encontrados em agua bruta.

Em geral, as estacées municipais de tratamentos tém como etapas comuns a
aeracdo, a decantacdo e a precipitacdo, remocado da dureza, e a desinfecgdo
geralmente feita com cloro. Esse tipo de tratamento ndo elimina da agua muitos
tipos de substancias téxicas como por exemplo, os herbicidas. Além disso, o cloro
adicionado na etapa de desinfeccdo, reage com a matéria organica presente na
agua e pode gerar compostos organoclorados, que sédo carcinogénicos (OLIVEIRA,
2006; CROSBY, 1998).
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Assim a contaminagdo da agua por substancias refratarias ao tratamento
convencional afeta significativamente a viabilidade de re-uso da agua quando
aplicado tratamento municipal ou industrial.

Em outra frente, para minimizar a contaminagdo das aguas, o tratamento
correto dos efluentes industriais poderia contribuir fortemente na melhoria da agua
ofertada.

Entre os processos de tratamento mais comumente utilizados industrialmente,
esta a incineracao e o tratamento biolégico. A incineracao, apresenta desvantagens
tais como o alto custo operacional e possivel formacao de tracos de dioxinas e
furanos como sub-produtos de oxidagao incompleta. Ja o tratamento bioldgico, em
crescente desenvolvimento, apresenta custo inferior, mas € um processo lento e
apresenta restricdo na aplicacdo em compostos nao biodegradaveis e toxicos aos
microrganismos inviabilizando o processo para varios tipos de efluentes.

Devido a falta de tecnologias de tratamento “on site”, uma grande quantidade
de atividades industriais ndo tem seus efluentes tratados de forma adequada. Como
consequéncia, tecnologias simples e de baixo custo sdo necessarias para tratar
efluentes ndo biodegradaveis. Os processos oxidativos avancados (POA) podem ser
considerados como uma opg¢ao interessante para resolver este problema, devido

principalmente a sua versatilidade, eficiéncia e boa relagao custo/beneficio.

1. 3. Processos oxidativos avancados (POA)

Apesar de os POA ja serem estudados desde 1973, sua utilizacdo em
tratamento de aguas e efluentes ndo era muito explorada. Seu notorio
desenvolvimento a aplicagcdo em tratamento de compostos toxicos se deu apéds
1992.

A realizagcdo de congressos especificos na darea demonstra este
desenvolvimento como, por exemplo, podemos citar o International Conference on
Oxidation Technologies for Water and Air Remediation, realizado anualmente desde
1991. No Brasil, estes processos também tém atraido cada vez mais a atengédo de
pesquisadores, haja visto a realizagcdo do Encontro de Processos Oxidativos

Avancgados, realizado bianualmente desde 2001.
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Os processos oxidativos avangados sdo baseados em reagbes oxidativas que
geram radical hidroxila ("OH) como principal agente oxidante, por meio de diferentes
sistemas quimicos (ANDREOZZI, 1999; SAFARZADEH-AMIRI, et al., 1996b;
VENKATADRI, 1993). Estes processos podem ser utilizados para o tratamento de
ar, agua ou efluentes liquidos e no tratamento de solos (NOGUEIRA, et al., 2007;
VILLA; NOGUEIRA, 2006; OLLIS, 2000).

O radical hidroxila possui alto potencial de reducéo (Equacao 1) (WARDMAN,
1989) sendo capaz de reagir rapidamente com grande parte dos compostos

organicos, apresentando constantes de velocidade da ordem de 10°- 10° M's™.

Também sao capazes de oxidar espécies inorganicas como os cianetos. Neste
fato reside uma das principais e mais desejadas caracteristicas de um oxidante no

tratamento de efluentes: a baixa seletividade.

‘OH+e +H"— H0 °= 2,730 V (versus ENH) (1)

Existem trés mecanismos classicos para a reacao dos radicais hidroxila com
moléculas organicas (LEGRINI, et al. 1993):
= Abstracao de hidrogénio

"OH + RH — R" + H,0 @)
» Adicdo eletrofilica

*OH + CgH4sOHX — HOCgH4O+ HX (3)
= Transferéncia de elétron

‘OH + RX — RX* + HO™ (4)

Reacdes radical- radical também podem ocorrer e devem ser levadas em
consideracao.

20H"— H.0; ks =5,3x 10° M s™ (5)

H20z + *OH — HO,'+ H,0 ke =2,7x10"M's” (6)

O radical hidroxila é geralmente formado em reagdes que resultam da
combinagédo de oxidantes, como 0z6nio e perdxido de hidrogénio, com irradiagao
ultravioleta (UV) ou visivel (Vis) e catalisadores, como ions metélicos ou

semicondutores (NOGUEIRA, et al. 2007). A forma como este radical hidroxila é
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gerado difere para cada POA, neste trabalho foram utilizados os processos Fenton e

foto-Fenton.

1. 3. 1. Processos baseados na reacao de Fenton

1. 3. 1. 1. A quimica do ferro

Os estados mais comuns de oxidagdo do ferro sdo o 11(d®) e I11(d°). O estado
ferril, 1V(d*), est4d sendo cada vez mais pesquisado, particularmente nos sistemas
biolégicos (SILVER, 1993).

A equacdo que relaciona a concentracdo de fons Fe** & concentragdo de Fe®*

em solugdes aquosas é:
Fe® + e« Fe* log K= +13,2 (7)
Onde:

_[Fe™]
[Fe™ ]le”]

Aplicando log temos:

[Fe™]
E=132+1
p 3,2+ og([Fez+J

onde pE= - log da concentracao de elétrons.

Quando a concentragdo de Fe* se iguala a concentragdo de Fe*, a resolucéo
do log é zero e pE se iguala a 13,2. Quando pE é menor que 13,2, Fe** é a espécie
dominante e quando estd acima de 13,2 Fe®* torna-se a espécie de maior
concentracao na solugcao (HOWARD, 1998).

A oxidacdo de Fe? a Fe® gera espécies que rapidamente podem ser
hidrolisadas por um processo complexo chamado de hidrélise-polimerizagéo-
precipitacdo. Este processo é dividido em trés passos: a) primeiramente a hidrélise
gera complexos de baixo peso molecular como o Fe(OH)?*, Fe(OH),*, Fep(OH)2*; b)

formagdo e envelhecimento de polimeros polinucleares como Fen(OH)m(H20), "™+
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ou FenOn(OH),P™2"™)*: ) precipitacdo de 6xidos e hidréxidos de ferro como
Fe(OH)s, FeOOH e Fe>O3 (WU; DENG, 2000).

O ferro esta complexado pela agua ou por ions hidroxila, na forma de
complexos octaédricos Fels (desde que ndo haja outro complexante) dependendo
do pH, o qual influencia diretamente o equilibrio acido/base dos aquo complexos
(FLYNN, 1984). As constantes de equilibrio para as aquo-espécies de ferro mais
importantes sdo mostradas nas equacdes 10 a 13.

[Fe(H20)6]** & [Fe(H20)5(OH)J** + H* k=6,3x10° M (10)
[Fe(H20)s5(OH)J?* < [Fe(H20)4(OH),]* + H* k=3,2x10° M (11)
[Fe(H20)4(OH)2]* < [Fe(H20)3(OH)3] + H* k=1,1x10°M (12)
2Fe3* + 2H,0 < Fep(OH),* + 2H* k=1,3x10°M (13)

A distribuicao de algumas dessas espécies de Fe (lll) em funcdo do pH é
mostrada na Figura 1(PIGNATELLO, et al., 2006).

1 .

1,0
0.8 +
10 ; [Fe"™

0.6 1.1 - [Fe"OH)™
1,2 : [Fe"{OH),)
0.4 __alz -‘[Fﬁjltl{gﬂ}zlh

02 r

Fragao molar das espécies de Fe(lll}

Figura 1. Especiacdo de algumas espécies de Fe(lll) hidrolisado em fungdo do pH. As aguas de
hidratagdo foram omitidas da figura, por exemplo, Fe** = Fe[H,OJs>* (adaptado de
PIGNATELLO, et al., 2006).

Por causa da baixa solubilidade do hidréxido de ferro (Ill) (Ks(Fe(OH)s) =~ 10°%)
a precipitacao comega a ocorrer entre pH 2,5 e 3,5, dependendo da concentra¢ao de
ferro e da temperatura.

A absorcao de luz causa transferéncia de carga no sistema solvente/ligante-
metal havendo uma transferéncia parcial de carga do orbital centrado no ligante para
o orbital centrado no metal (FAUST; HOIGNE, 1990).
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Analisando a Figura 1, observa-se que em pH 2,5 a espécie monomérica dos
hidroxi-complexos de Fe(lll) dominante é Fe(OH)?*. Segundo Faust e Hoigné (1990),
a banda de transferéncia de carga desta espécie estd na regiao abaixo de 390 nm,
com o maximo de absorgao na regiao de 290 nm, se sobrepondo ao espectro UV
solar (290-400 nm).

A irradiacdo desta espécie gera Fe?* e radical hidroxila conforme a reacéo (14).

Fe(OH)** + hv — Fe?* + *OH (14)

O rendimento quantico () para a geracdo de Fe?* varia de 0,067 (A= 365 nm)
a 0,113 (A= 313 nm), podendo aumentar na presenca de compostos organicos (WU,;
DENG, 2000; FAUST; HOIGNE, 1990; BENKELBERG; WARNECK, 1995).

O rendimento quantico para a geragdo de “OH varia de 0,14 (A= 313 nm), a
0,31 (A= 280 nm) (FAUST; HOIGNE, 1990; BENKELBERG; WARNECK, 1995).

O rendimento quantico é uma medida da eficiéncia fotbnica de uma reacao
fotoquimica, sendo definido como o nimero de mols de um produto formado, ou
reagente consumido, por numero de mols de fétons absorvidos (HATCHARD;
PARKER, 1956).

Outras espécies aquosas de ferro também sao fotoativas mas com rendimento
quantico menor. Como exemplo, podemos citar 0 Fe(H20)s>* e o Fex(OH)** que
possuem rendimento quéantico para a geracdo de ‘OH igual a 0,065 (A=240 nm) e
0,007(A=335 nm), respectivamente (WU; DENG, 2000).

As reagdes de geracao de radicais hidroxila sdo de grande importancia para a
descontaminagdo natural de aguas e da atmosfera (FAUST; HOIGNE, 1990) e tem
sido base para o desenvolvimento de processo de tratamento de descontaminagéo
de agua, solo e ar (PIGNATELLO, et al., 2006)

1. 3. 1. 2. Processo Foto-Fenton

Em 1894, H. J. H. Fenton relatou (FENTON, 1894) a oxidagao catalitica de
acido tartarico na presenca de sais ferrosos e peréxido de hidrogénio. Mais tarde,
este mecanismo foi amplamente empregado para explicar fenébmenos quimicos

naturais, a quimica bioldgica, sinteses e finalmente para o tratamento de efluentes.
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Este processo € muito interessante do ponto de vista termodinamico, ja que as
reagdes que geram compostos tdo reativos ocorrem sem a necessidade de alta
pressao e temperatura.

Apenas em 1934, foi proposto um mecanismo para a reagcao de Fenton,
baseado na geracdo de radicais hidroxila, um dos mais poderosos oxidantes
conhecidos (Tabelal) (HABER; WEISS, 1934).

Tabela 1. Potencial de reducéo de alguns oxidantes (WARDMAN, 1989)

Espécie E2 (V)
Fog + 2H" + 2e” — 2HF 3,08
HO® + H" + & —» H20 2,73
O(g) + 2H" + 26" - H20 2,43
O3(g) + 2H" + 26’ — Oy(g) + H20 2,08
H.O, + 2H" + 2" — 2H,0 1,76
MnOy4 + 8H" + 5" — Mn?* + 4H,0 1,51
HCIO + H" + & — %2 Clyg) + H20 1,63
Clyg) + 26" — 2CI 1,36
ClO2" + H" + e — HCIO, 1,28
%2 Oz + 2H" +2e” — H0 1,23

Na literatura, até préximo dos anos 90 encontram-se pouquissimos trabalhos
utilizando a reagao de Fenton para tratamento de efluentes. Como exemplo, pode-se
citar o trabalho de Eisenhauer (1964) que aplicou esta reagao na industria. Barbeni et
al (1987) apresentou um dos primeiros trabalhos utilizando a reagdo de Fenton para
a degradacdo de clorofentis. Somente mais tarde, em 1995, a potencialidade do
processo para o tratamento de efluentes foi enfatizada por Bigda (1995). Hoje séo
varios os trabalhos que apresentam a aplicabilidade do processo Fenton/foto-Fenton
em diferentes tipos de contaminantes e matrizes, tal como podemos envidenciar nas
revisdes elaboradas por PIGNATELLO, et al. (2006) e NOGUEIRA, et al. (2007).

A representacao da reacao de Fenton é apresentada na equacao 15 também
conhecida como reagéao térmica de Fenton:

Fe?* + Hx0, — Fe* + "OH + OH’ k=76 M"s™ (15)
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A reacdo entre o Fe** e o H2O, tem baixa energia de ativagdo (42+ 1 kM)
entre 20 e 300°C. Entretanto, o mecanismo da transferéncia de elétrons ainda nao foi
estabelecido na literatura. Nao ha evidéncias espectroscépicas de um complexo
formado entre Fe?* e H2O, no entanto para uma transferéncia que ndo envolva a
esfera de coordenacgédo, é necessaria a formagéao de um ion radical, como o H.O5™ *
0 que é termodinamicamente pouco provavel (PIGNATELLO et al. 2006).

Geralmente coloca-se que a equacgao (15) tem seu valor de pH étimo em 3.
Mas em relagdo ao Fe?* sua especiacdo é independente do pH abaixo de pH 3,
como pode ser observado na Figura 2. Na realidade, o pH 6timo observado na

reacdo de Fenton estd relacionado a especiagdo do Fe(lll) conforme mostrado na
Figura 1.
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Figura 2. Especiacdo de Fe(ll) em agua em fungdo do pH (1 mol L™ de forca i6nica) baseado nos
valores das constantes de hidrélise (adaptado de PIGNATELLO, et al., 2006).

Os ions férricos também sao importantes para a reacao de Fenton, pois reagem
com o H,0, mas com uma constante de velocidade menor que Fe?*, dando
continuidade para a reagao em cadeia gerando um ciclo de geragéao de Fe(ll)/Fe(lll),
conforme representado nas equacées 16 -19, formando também ions ferrosos e
radicais. As constantes de velocidade foram determinadas por diferentes autores
(RIGG et al. 1954; WALLING; GOOSEN, 1973; BUXTON; GREENSTOCK, 1988):

Fe* + Ho0, &= FeOOH* + H* &= ky;=0,001-0,01 M's™ (16)
FeOOH?*" — Fe?** + HO,® (17)
Fe?* + HO," — Fe* + HOy kis=1,3x10°M" s (18)
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Fe** + HO," — Fe®* + O + H* kie=12x10°M"s™ (19)

O Fe(lll) forma complexos com o H>O, sendo espectrofotometricamente
determinado o seguinte equilibrio (Equacdes 20 e 21):

Fe® + Ho0, & Fe(HO2)?* + H* (20)
FeOH?" + H,0; < Fe(OH)(HO,)* + H* (21)

A constante de equilibrio para a reacdo 20 varia entre 3,1 e 9 x 10°
(PIGNATELLO, et al., 1999; GALLARD, et al., 1999; EVANS, et al., 1949;). Para a
equacdo 21 foi deteminada k = 2(x0,5) x 10* (GALLARD, et al., 1999). Outras
férmulas de complexos sao propostas mas o equilibrio acima é o mais aceito.

A reacao limitante da regeneracao de Fe (ll) é geralmente a dissociacao
redutiva do complexo Fe(lll)-perdxido (Equacao 22 e 23):

Fe'"'(HO;™) — Fe' + HO,' (22)
Fe'"'(OH™)(HOz") — Fe' + HO," + OH~ (23)

As reacOes 22 e 23 tém somadas a constante de velocidade estimada em
0,0027 s (DE LAAT, GALLARD, 1999).

Como as equacgdes 22 e 23 tém uma constante de velocidade muito baixa, em
geral a reacao de Fenton ocorre em dois estagios, um muito rapido que depende da
reacdo de Fe®* (Equacdo 15) e o outro muito lento o qual depende da equacéo 16.
Isso pode ser um problema, pois pode ocorrrer no sistema um excesso de H.O», 0

qual pode atuar entdo sequestrador de radical (Equacéo 24):
H20z + *OH — HO,* + H.0 koa =27 x 10° M s (24)

O efeito prejudicial do excesso de H-O. na degradagdo de compostos
organicos foi observado na degradacao de herbicidas e efluentes o que demanda
uma atencdo especial para a utilizagdo da concentragdo adequada deste reagente
(PATERLINI; NOGUEIRA 2005; TORRADES, et al., 2003).
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Outra limitagdo para a reacdo de Fenton reside na presenca de alguns ions
inorganicos como o fosfato, sulfato, organosulfonato, fluoreto, brometo, e ions
cloreto que dependendo de sua concentragdo podem complexar fortemente os ions
ferro ou agir como seqUestradores de radicais (LU, et al., 1997a; ARSLAN ;
BALCIOGLU, 1999; MACKAY; PIGNATELLO, 2001; PIGNATELLO, 1992; KIWI, et
al., 2000; DE LAAT; LE, 2005).

Mas a reagdo de Fenton (Equacdo 15) pode ser afetada positivamente pela
presenca de ligantes, por exemplo, o complexo Fe'(C204)* reage rapidamente com
H20> (k= 1x10* M's™) (PARK et al., 1997).

Como discutido acima, a reacao limitante no processo Fenton estd na
decomposicao térmica do complexo intermediario entre Fe(lll)-H>O2. A fotoexcitagao
do complexo Fe(lll)-OOH aumenta a velocidade da decomposicao do H.O. e a
evolugédo de oxigénio em comparagao a reagao térmica (SUN; PIGNATELLO, 1993;
BOSSMANN, et al.,1998).

A reacao 25 tem sido proposta como fonte de Fe(ll) cujo rendimento quantico
para a produgcdo de Fe(ll) é de aproximadamente 0,33, determinado utilizando
lampada de arco de mercurio de média pressao (BOSSMANN, et al., 1998).

[Felll-OOHJ*** + hv — Fe(ll) + HO,’ (25)

A formacao e a fotdlise deste complexo é um dos mecanismos propostos para
a reacao foto-Fenton. Mas, o mecanismo mais aceito para o aumento da
degradacdo quando as solugdes contendo os reagentes de Fenton sdo irradiadas,
reside na fotdlise dos aquo-complexos de Fe(lll) que foram discutidos acima
(Equacao 14).

A fotélise destas espécies gera Fe?* que reage com o peréxido de hidrogénio
segundo a reagdo de Fenton (Equacdo 15), gerando um ciclo de regeneracdo do
Fe?.

A comparagdo entre a utilizacdo da reagdo de Fenton e foto-Fenton na
degradacao de um contaminante orgéanico foi estudado primeiramente por Pignatello
(1992), que observou um aumento na velocidade de degradagdo do herbicida acido
2,4-diclorofenoxiacético (2,4-D) sob irradiacao na presenca de peroxido de hidrogénio
e Fe®" em relagdo & reacdo na auséncia de luz. Este efeito positivo da luz sobre a
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reacdo de degradacdo foi atribuido & foto-reducdo de Fe* a Fe?*, que por sua vez
reage com H»O, dando prosseguimento a reacao de Fenton.

A utilizagdo da reagédo foto-Fenton, ainda facilita a degradagdo de &cidos
organicos de baixo peso molecular, como o oxdlico, acético e foérmico, que
geralmente se formam na reacdo de Fenton e por reagirem fracamente com "OH n&o
alcangam total mineralizagdo. Na presencga de luz esses acidos s&o mineralizados
via reacao fotocatalitica com Fe(lll) (PIGNATELLO, et al., 2006).

Outras reacbes fotoquimicas podem ocorrer durante a degradacdo do
composto, como a fotdlise do peroxido de hidrogénio (Equagdo 26). Porém, sua
absortividade méaxima é em 220 nm, tornando sua contribuicdo muito pequena para a

reacao foto-Fenton/solar.
H>O, + hv — 2 *OH (26)

A reagcdo de Fenton tem uma estreita faixa de pH o6timo, entre 2,5 e 3,0
(PIGNATELLO, 1992; NOGUEIRA; GUIMARAES, 2000). Esta faixa limitada é
decorréncia da precipitacao de Fe(lll) em valores de pH acima de 3, diminuindo
drasticamente sua interagdo com peréxido de hidrogénio e conseqiientemente a
producéo de *OH.

Abaixo de pH 2,5, a velocidade de degradacdo também diminui, apesar das
espécies de ferro permanecerem sollveis, pois altas concentragcbes de H* podem

sequestrar radicais hidroxila de acordo com a Equacao 27 (SPINKS, 1990):
‘OH+H*+e - H0 kor=7 x10°M " s (27)

Com o ajuste de pH para maxima eficiéncia do tratamento € também necessaria
neutralizagdo apds tratamento antes do descarte em corpos d"agua, isso dificulta a
para aplicacdo do processo Fenton/ foto-Fenton, principalmente para unido com
outros processos de tratamento.

Para superar a limitagcdo com relagdo ao pH, algumas estratégias tém sido
estudadas como a utilizacdo de complexos de ferro visando sua estabilizacao até
valores de pH préximos da neutralidade (APLIN, et al., 2001; SUN; PIGNATELLO,
1992), bem como a imobilizagdo de Fe em membranas (SABHI, et al., 2001). A
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reutilizacdo dos ions ferro é vantajosa visto que seu descarte tem limite imposto em
15mg L (BRASIL, 2005).

1.3.1. 3. Luz solar

De toda a radiagao solar que chega as camadas superiores da atmosfera,
apenas uma fracao atinge a superficie terrestre, devido a reflexdo e absorgéo dos
raios solares pela atmosfera. Esta fracao é constituida por uma componente direta e
por uma componente difusa (radiacao que é dispersada antes de atingir a superficie)
(SOUZA, 1994).

A terra recebe aproximadamente 1,7 x 10" kW de radiagdo solar, significando
1,5 x 10" kWh por ano. No entanto, a radiacdo efetiva que atinge a Terra varia de
acordo com varios fatores como a latitude geogréfica, data, tempo, hora do dia,
condicdes atmosféricas (aerossois, umidade relativa, etc ou simplesmente
nebulosidade).

A radiacdo solar tem uma intensidade de 1367 W m® (FROHLICH, BRUSA,
1981) e um comprimento de onda entre 200 nm e 5000 nm, o qual é reduzido para
280 nm e 4000 nm quando atinge a superficie do planeta devido a absorgcao pelos
diferentes componentes atmosféricos (principalmente ozbénio, oxigénio, didéxido de
carbono, aerosols e agua (nuvens)). A maxima intensidade esta entre 450 e 550 nm,
a qual corresponde sensivelmente a luz verde-amarelada. A Figura 3 apresenta o
espectro solar da radiacdo extraterrestre e da radiacdo que efetivamente chega a
superficie terreste.
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Figura 3. Espectro da irradiancia solar acima da atmosfera e a superficie terrestre (Adaptado
de RYER, 2007).
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A distribuicdo da radiagéo solar global (direta e difusa) média que alcangou o
Brasil entre 1995 e 1998 foi estimada por Pereira et al. (2000). Como podemos
verifcar na Figura 4 a regiao de Araraquara € propicia para a aplicagéo de processos
que utilizam a radiagéo solar devido a sua alta incidéncia. Este fato nos motivou a
empregar a radiacdo solar como fonte de irradiacdo nos processos foto-Fenton,

tema do presente estudo.

Figura 4. Distribuicdo média da radiacao solar global no Brazil estimada pelo modelo BRASIL-SR. Os
valores representam a média diéria total entre 1995 e 1998. Os numeros nos circulos
representam as estacdes de coleta de dados (adaptado de PEREIRA ,et al., 2000).

1. 3. 1. 4. Utilizacao de complexos de ferro em reacoes de Fenton e foto-Fenton

A utilizacdo de complexos orgéanicos de ferro na degradacao de contaminantes
em reacgOes foto-Fenton tem sido destacada como vantajosa, considerando a
estabilizacdo do ferro em uma faixa mais ampla de pH em relagcdo aquela na
auséncia de complexos.

Por outro lado, o aumento da carga organica resultante da adicao de ligantes
organicos tem sido considerada desvantajosa por alguns autores. No entanto, tem

sido demonstrado que o aumento da carga organica no sistema ndao é uma
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desvantagem, pois estudos mostram que, em geral, os ligantes sao totalmente
mineralizados durante o processo (LEE, et al., 2003).

Além de permitirem a utilizagado das reagbes de Fenton numa faixa mais ampla
de pH, os complexos de ferro também contribuem para o aumento da eficiéncia de
absorcao da luz, pois estendem a banda de absorcao para regiao do visivel (ZUO;
HOIGNE, 1992).

O ferrioxalato de potassio (FeOx) é um complexo de Fe(lll) bastante estudado
tanto em aplicagdes fotoquimicas, como em processos foto-Fenton. E bastante
sensivel & irradiacdo para comprimentos de onda entre 200 e 500 nm, gerando Fe?*
e CO, em meio acido (Equacbes 28-30) com um rendimento quantico (®) bem
conhecido, o que possibilita sua utilizagdo como actinbmetro quimico para medidas
da intensidade da irradiagdo absorvida em um sistema.

[Fe(C204)3]> + hv — [Fe(C204)2]* + C204 " (28)
C204 "+ [Fe(C204)s]® — [Fe(C204)2)* + C204% + 2C0O; (29)
02047 * + 02 —> Ozi. + 2002 (30)

Na presenca de ferrioxalato, o rendimento quantico de geragdo de Fe*
aumenta consideravelmente atingindo 1,24 em 300 nm. O Fe?*' foto-gerado é
consumido na reagao de Fenton (Equagéo 15), tornando o processo ciclico, razao
pela qual foi proposto para utilizagdo em processos foto-Fenton, cujos resultados
sdo bastante superiores aos obtidos com sais inorganicos de ferro, especialmente
sob irradiagédo solar (SAFARZADEH-AMIRI, et al., 1996).

A presenca de ferrioxalato no meio também suprime a absor¢cao de irradiacao
UV-Vis por intermediarios formados durante a degradacdo de alguns compostos
aromaticos. Na auséncia de ferrioxalato estes intermediarios diminuem a foto-
reducdo do Fe®* a Fe?* e a fotdlise do peréxido de hidrogénio. A fotélise do
ferrioxalato também gera Fe(ll)-oxalatos que reagem rapidamente com H>O»
gerando radicais hidroxila (Equagéo 31) (KWAN; CHU, 2003).

Fe(Il)-C204 + H20, + hv — Fe(lll)(C204)" + *OH + OH™ (31)
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Hislop e Bolton (1999) sugeriram que a eficiéncia de ferrioxalato em processos
foto-Fenton nao se deve unicamente a alta absorcao de radiacdo. Quando o radical
hidroxila ataca o composto alvo, ha a formagao de outros radicais (Equagéo 32), que
na auséncia de ferrioxalato reagem com o oxigénio, formando o radical hidroperoxila
(HO,") (Equagdo 33), menos oxidante que o radical hidroxila. Na presenca de
ferrioxalato ha geracdo continua de Fe?* (Equagao 34) que reage rapidamente com o
peréxido de hidrogénio (reacdo de Fenton, Equacdo 15) e impede a formacao de

outros radicais menos oxidantes.

*OH + HROH — *ROH + H,0 (32)
*ROH + O, — RO + HO,’ (33)
"ROH + [Fe(C204)3]> — RO + Fe?* + 2C,0,% + HC204 (34)

Analisando as Equagdes 32, 34 e 15, observa-se que apds a fotdlise inicial do
ferrioxalato, Fe?* pode ser gerado na auséncia de irradiacdo, possibilitando um
sistema ciclico de geragdo de Fe** — Fe® no escuro. Entretanto, este ciclo s6 é
possivel quando o radical organico formado (‘ROH) é faciimente oxidado, por
exemplo, como os gerados durante a oxidacdo do 2-propanol e metanol (HISLOP;
BOLTON, 1999). Caso contrario, o radical pode dimerizar-se convertendo-se
novamente no composto original (Equagdo 35) ou competir com o H»O» por Fe?**
(Equacao 36).

‘R+°R— R-R (35)
‘R + Fe** + H* — Fe** + RH (36)

O uso de ferrioxalato como espécie de ferro em processo foto-Fenton tem se
mostrado até 30 vezes mais eficiente que os processos UV/H20; e UV-Vis/Fe?*/H:05
na oxidagdo de BTX (mistura de benzeno, tolueno, xileno), 1,4 dioxano e metil-tert-
butil-éter. A utilizacdo de FeOx/H,O,/solar na degradagéao de tricloroetileno € mais
eficiente que os processos TiOa/H:Oz/solar e Fe**/HpOq/solar, 120 e 50 vezes,
respectivamente (SAFARZADEH-AMIRI, et al, 1996 (a e b)). Alguns compostos
resistentes ao tratamento biol6gico, como o EDTA e corantes, como vermelho
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reativo 235, também podem ser degradados pelo sistema FeOx/H>O./solar (APLIN,
et al., 2001; EMILIO, et al., 2002).

A presenca de altas concentragcées de sequestradores de radicais hidroxila,
como alguns alcoois e ions carbonato, pode diminuir a eficiéncia da reagdo de
Fenton. Na presenca de altas concentracées de sulfato, fosfato e tert-butanol, a
degradacao de 2,4-D é mais rapida quando se utiliza o sistema FeOx/H2O,/UV do
que quando se utiliza Fe**/H,0,/UV (LEE, et al., 2003).

O radical CO,"" gerado na fotdlise de ferrioxalato (Equacdes 28 e 37) é capaz
de iniciar o processo de redugéo de percloroalcanos de dificil degradagéo (Equacao
38). Essas espécies reduzidas podem entdo ser totalmente mineralizadas pela
reacdo foto-Fenton (HUSTON; PIGNATELLO, 1996), como representado nas
Equagbes 50-52.

C204" — CO, + CO™ (37)
CO," + CCly — CO, + CCl3" + CI (38)
CCly* + 02 — CClLOO* (39)
CCl;00" + Fe(ll) + H* — CCl:00H + Fe(lll) (40)
CCl:00H + Hz20 — 3H* + 3CI" + CO2 + 12 O (41)

Alguns estudos relatam a formacéo de complexos de ferro produtos de reacoes
entre o ferro e o composto alvo e/ou seus intermedidrios, durante o processo de
degradacdo (FAUST; HOIGNE, 1990; DENG, et al., 1997; SARRIA, et al., 2003;
GHISELLI, et al., 2004, BANDARRA, et al.,, 1996; PARK e CHOI, 2003). Como
exemplo, pode ser citada, a degradacdo do corante laranja &cido 7 (AO7) na
auséncia de H>O,, onde sdo formados complexos com Fe(lll), que sob irradiacdo
visivel sdo fotolisados, gerando Fe** e um radical AO7"" o qual inicia a degradagao
do corante (PARK; CHOI, 2003).

Sun e Pignatelo (1993) também atribuiram o segundo estagio da degradacao
de 2,4-D a fotdlise de complexos de ferro formados com produtos da degradacao
deste pesticida. Estes intermediarios, geralmente, sdo moléculas polidentadas

contendo grupos carboxila e hidroxila (Equagdes 42 e 43).

[RCO.-Fe]** + hv — [R"] + COz + Fe** (42)
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[ROH-Fe**+ hv — [RO]" + Fe** + H' (43)

A adicdo de certos ligantes durante uma determinada etapa da reacdo de
degradacao, também tem sido estudada com o objetivo de acelerar o processo. Um
exemplo é a adigdo do &cido cianurico que diminui de 24 para 8 horas o tempo de
degradacao do corante laranja Il. Este aumento na velocidade de degradacao deve-
se & formacdo de um complexo entre o &cido ciandrico e Fe** que catalisa a
decomposicao de H,O, na reacao de Fenton (BANDARRA, et al., 1996).

A possibilidade de utilizacdo de citrato de ferro(lll) em reacdes foto-Fenton para
tratamento de efluentes foi apontada por Zeep et al. (1992). Em relacao ao oxalato,
sua vantagem estd no fato de ser menos téxico, possibilitar a reacdo em altos
valores de pH (até pH = 9) e por ser o acido citrico bastante disponivel (é encontrado

em altas concentragées em suco de limao, por exemplo).

Com o aumento do pH, o acido citrico apresenta maior valor de rendimento
quantico para a geracao de Fe(ll) (Prei) que oxalato Em pH 2,7 em uma proporgao
molar de L: Fe(lll) 1:5 o rendimento quantico para geracao de Fe(ll) foi 0,65 e 0,28
na presenga de acido oxalico e citrico, respectivamente. No entanto, aumentando o
pH para 4, o ®r foi 0,30 e 0,45 na presenca de &cido oxalico e citrico,
respectivamente (ABRAHAMSON, et al., 1994; ZEEP, et al., 1992).

A explicagdo para a diferenga no ®r reside no fato de a foto-redugéo ser
sensivel a localizagdo do OH e a estrutura do complexo dimérico que pode ser
formado entre Fe e citrato e sua hidrélise, facilitando a transferéncia de elétrons
(ABRAHAMSON, et al., 1994).

A utilizacao do quelato de Fe com &cido citrico em pH 6 sem incidéncia de luz
nao resulta na degradacao de 2,4-D (SUN; PIGNATELLO, 1992). No entanto, sob
irradiacao, 100% de degradacéao de 2,4-D é atingida em aproximadamente 7 minutos
(SUN; PIGNATELLO, 1993).

A degradacdo de corantes usando solucbes de citrato de ferro(lll) em altos
valores de pH e auséncia de perdxido de hidrogénio foi estudada por Deng et al.
(1998). Bons resultados de degradagao foram obtidos principalmente em pH 2 e com
a proporgao Fe: cit 1:2.
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A total mineralizagdo de solugao contendo o herbicida alachlor foi obtida em
apenas 10 minutos de irradiacdo, em pH 5, na presenca de Fe(ll)-citrato/H.O»/ UV
(KATSUMATA, et al., 2006).

A quantificagdo e a formagado de radicais hidroxila na fotdlise de solugdes
contendo o citrato de Fe(lll) foi objeto de estudo, e os melhores resultados foram
obtidos em pH 3, usando a concentragao Fe/cit 60/30 uM onde aproximadamente
100 uM de *OH foram gerados. Esses resultados foram obtidos utilizando irradiagao
com lampada de poténcia de 250 W e A > 313 nm (ZHANG, et al., 2006).

Durante a irradiacdo de solugcbes contendo ions ferro e acido citrico foi
demonstrada a geracao de H2O2 no meio reacional(KWAN; CHU, 2007) .

Complexos de citrato de ferro(lll) também foram utilizados na oxidagdo de
As(lIl) em altos valores de pH (HUG, 2001).

Estes exemplos indicam a potencialidade de se usar citratos de Ferro nas
reacOes foto-Fenton. Devido a alta eficiéncia deste para valores de pH préximos ou
mais altos que a neutralidade sera um dos principais ligantes utilizados neste
trabalho.

Alguns quelantes como policarboxilatos ou macrociclicos (porfirina ou do tipo
piridil), podem reagir com HO,, organoperéxidos ou oxigénio e formar complexos

contendo oxo-ferro (ferril- Fe=0), onde o estado de oxidacao do ferro é +IV ou +V.

O mecanismo das reagdes que envolvem a formagdo ou a oxidagdo de

compostos pela reacdo com Ferril ainda nao é bem estabelecido.

A evidéncia espectroscopica da formacao de [(OH).Fe'=0]*" como produto de
oxidacéo do Fe(lll) por *OH foi obtido em solugéo alcalina por radiélise (Equacgao 44
e 45) (RUSH: BIELSKI 1986):

FeV0,2 + [e7] » Fe'O,* (44)

Fe"(OH)s + *OH — [(OH),Fe"'=0]*" (45)
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A formagéao de 2,4-dimetil-fenol ao invés de amino-fenol (que seria o produto da
oxidacdo por ‘OH) foi considerada, uma evidéncia da oxidacdo da 2,4-xilidina por
Fe(lV) durante a reagao de Fenton/foto-Fenton (BOSSMANN, et al., 1998).

A acdo de Fe(lV) na oxidacdo do ciclohexano empregando processo foto-
Fenton foi considerada, pois mesmo com a adigao de tert-butanol, que € um bom
sequestrador de radicais hidroxila e fraco para ferril, a reagéo de oxida¢ao continuou
a ocorrer. As seguintes reacdes (Equacdes 46 e 47) para a formacgao do ferril foram

propostas por Pignatello et al. (1999):

[Fe"-OOH** + hv < [Fe"-OOH*** (46)

[Fe|||_OOH]2+* N {Felll_ocH Fe|V=O} + 'OH (47)

A participacdo destas espécies de ferro com alta valéncia nas reagdes de
Fenton vem sendo cada vez mais aceita, mas sua fungao é extremamente pequena

qguando comparado ao de “OH.

1. 3. 1. 5. Outras modificacdes do processo de Fenton

Outros exemplos da utilizagdo do processo foto-Fenton modificado sdo o
processo eletro-Fenton, fontes sélidas ou catalise heterogénea (ferro suportado).

No processo denominado eletro-Fenton, os reagentes de Fenton sdo gerados
in situ. Os ions ferrosos podem ser produzidos pela dissolugdo oxidativa de um
anodo de sacrificio como o de ferro metalico, ou pela redugédo de ions férricos em
um catodo inerte como platina (CHOU et al. 1999; ARIENZO; CHIARENZELLI;
SCRUDATO, 2001; ARIENZO; et al., 2001; BRILLAS et al., 1998; OTURAN et al.,
1999).

Per6xido de hidrogénio pode ser produzido pela reducéo de oxigénio no catodo
(Equacao 48) (CHOU; et al. 1999; BRILLAS et al 2000; OTURAN et al., 1999)

05 + 2H* + 27 = H.0» (48)
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Apesar da geragéo dos reagentes in situ ser interessante em alguns casos, 0s
processos eletro-Fenton ainda apresentam muitas desvantagens como corrosao
gradual de eletrodos e a lenta producao de HxO. (equacédo 48) devido a baixa
solubilidade do oxigénio em agua, diminuindo a velocidade inicial e
consequentemente a eficiéncia da reagao de Fenton (PIGNATELLO, 2006).

Ferro em pé foi utilizado para a degradagdo de varios corantes com bons
resultados (TANG; CHEN, 1996). Normalmente, ferro zero € utilizado como agente
redutor (PEREIRA; FREIRE, 2005). Entretanto, Joo et al. (2005), demonstraram a
oxidagado do &cido benzdico a p-hidroxi-benzéico utilizando nanoparticulas de ferro
zero na presenca de ar sem adigdo de perdéxido de hidrogénio. O mecanismo
proposto foi a oxidacdo do Fe’ pelo O: gerando Fe** e H,O», os quais reagem

segundo a reacdo de Fenton produzindo radical hidroxila.

Uma mistura de goetita e magnetita também foi utilizada para tratar solo
contaminado com petr6leo e os resultados obtidos foram melhores que utilizando
FeSO4nas mesmas condi¢cdes (KONG, et al., 1998).

Um dos primeiros suportes usado para Fe na reacédo foto-Fenton foram as
membranas de nafion sendo um catalisador de Fenton efetivo (KIWI, et al., 2002;
FERNANDEZ, et al., 1999; DHANANJEYAN, et al., 2001; SABHI; KIWI, 2001). Um
dos grandes problemas da aplicagdo deste tipo de catalisador é o custo.

Um material nanocompésito de Fe>O3 e FexSisO1o juntamente com HxO; e luz
possibilitou a oxidacdo do corante orange |l com a mesma cinética que o processo
de Fenton homogéneo. Neste trabalho, o catalisador teve um bom tempo de vida util
(FENG, et al., 2003). A utilizacao de zedlitas modificadas também tem sido proposta
(BOSSMANN, et al., 2001, 2002).

A unido dos processos de tratamento oxidativos avancados aos sistemas
convencionais, principalmente o biolégico, tem sido uma alternativa proposta para
aumentar a eficiéncia e diminuir custos do processo (PULGARIN, et al., 1999;
PARRA, et al., 2000; NAM, et al., 2001). O POA pode ser utilizado como tratamento
dos compostos refratarios até torna-los biodegradaveis e a partir desse momento, os
microorganismos completam a mineralizagdo. Ou o contrario, primeiro o tratamento
biol6gico e depois o POA para tratar os compostos que nao foram mineralizados

pelos microorganismos (NAM, et al., 2001).
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Para a uniao dos processos, faz-se necessario avaliar a biodegradabilidade e a
toxicidade do efluente pois em muitos trabalhos, um dos principais fatores avaliados
é a oxidacao do composto alvo. No entanto, estudos tém mostrado que muitas vezes
o produto formado na oxidacdao é mais téxico que o composto alvo (FERNANDEZ-
ALBA, et al., 2002; PARRA, et al., 2000).

Assim uma correta avaliagéo da aplicagdo dos processos oxidativos avangados
inclui ndo apenas o desaparecimento do composto alvo, mas um estudo completo
da mineralizacdo da substancia em questdo e principalmente de sua toxicidade
utilizando diferentes organismos (FERNANDEZ-ALBA, et al., 2002).

1. 4. Testes de ecotoxicidade

Os testes de toxicidade tém sido cada vez mais usados nos estudos de
degradacao de contaminantes (EVGENIDOU, et al., 2007; OLLER, et al., 2006;
KJITVICHYANUKUL; SUNTRONVIPART, 2006; FERNANDEZ-ALBA, et al., 2002)
visto que esses ensaios tém por finalidade avaliar os efeitos das interacées dos
componentes fisicos e quimicos presentes nas aguas superficiais ou efluentes a
biota aquatica (ZAGATTO, 2000).

Os testes de toxicidade também complementam as analises quimicas e fisicas
pois compostos ndo mais detectados pelos métodos analiticos podem ainda

apresentar efeitos toéxicos aos organismos.

A toxicidade é uma fungdo da concentragdo da substancia quimica e da
duracdo da exposicdo (RAND; PETROCELLI, 1985). Os primeiros testes de
toxicidade realizados consistiam na exposicdo de um numero limitado de espécies a
substancias quimicas ou efluentes, em periodos de tempo que variavam de poucos
minutos a varias horas e, ocasionalmente, de 2 a 4 dias, sendo que os
procedimentos ndo eram padronizados. O primeiro procedimento padronizado foi
publicado por Doudoroff em 1951, e foi posteriormente incluido no Standard
Methods for the Examination of Water and Wastewater. Atualmente, existem varios
métodos padronizados de testes de toxicidade para inUmeras espécies marinhas e
de agua doce, plancténicas ou bentbnicas, incluindo algas, invertebrados, peixes
(ADAMS, 1995).
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Os testes em laboratério podem indicar tanto a toxicidade aguda como cronica.

Nos testes de toxicidade aguda os organismos aquaticos sdo expostos ao
efluente por um curto periodo (24 a 96 horas) e observa-se a letalidade ou a
imobilidade. Ja nos teste cronicos, avalia-se os efeitos da substancia tdxica em
doses sub-letais na reproducé@o e no crescimento, e podem ser incluidos também
efeitos comportamentais, bioquimicos e fisiologicos (ADAMS, 1995), por isso a
exposigdo dever ser por um periodo significativo ao ciclo de vida (American Public
Health Association - APHA; American Water Works Association - AWWA; Water
Environmental Federation - WEF, 1995).

A implantagdo de testes toxicolégicos no Brasil pela CETESB, foi no final da
década de 1970 (COMPANHIA DE TECNOLOGIA DE SANEAMENTO AMBIENTAL,
1986). Atualmente, a ABNT tem normas para testes de toxicidade com peixes,
Daphnia spp., Ceriodaphnia spp., Hyalella spp., bactéria Vibrio fischeri e ourigo-do-
mar (Exemplos: ABNT NBR 12173- Daphnia sp e ABNT NBR 13373- Ceriodaphnia
SpPp).

A escolha do organismo teste se baseia na sensibilidade, na facilidade de
manutencao em laboratério, reprodutibilidade, ter significado ecoldgico (relevancia) e
ter um ciclo de vida de curta duragdo (TAKENAKA, 2002).

Alguns dos organismos-teste mais utilizados, de acordo com Adams (1995),
sao peixes (Pimpephales promelas), microcustaceos (Daphnia similis e Ceriodaphnia
dubia), anfipodas (Hyalella azteca), larvas de insetos (Chironomus sp), algas verdes

(Selenastrum capricornutum) e algas marinhas (Skeletonema costatum).

Os cladéceros, e mais particularmente os dafinideos, tém emergido (por razdes
de praticidade bem como de sensibilidade) como o grupo chave para testes
ecotoxicologicos padronizados. Esses organismos, 0os mais utilizados em testes de
toxicidade, sdo amplamente distribuidos em corpos de agua doce e estdo presentes
em grande variedade de habitats. Apresentam um ciclo de vida curto (facilmente
cultivaveis em laboratério), requerem volumes pequenos de agua para teste e pouco
espago por seu pequeno tamanho. Constituem um importante elo em muitas cadeias
alimentares e uma significante fonte de alimento para peixes, além de serem
sensiveis a uma larga extensao de contaminantes (PERSOONE; JANSSEN, 1993;
TAKENAKA, 2002).
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Os claddceros Daphnia similis e Ceriodaphnia dubia sao amplamente utilizados
pela CETESB na avaliagéo da toxicidade aguda e cronica de efluentes industriais e
amostras de 4guas superficiais (COMPANHIA DE TECNOLOGIA DE
SANEAMENTO AMBIENTAL, 1991). Este organismo tem sido utilizado para avaliar
processos de tratamento de efluente (DELLAGRECA, 2007; IESCE, 2006;
NAWROCKI, 2005; DOHERTY, 1999; GOMEZ, 2001; BALL, 1997) e também foi
utilizado na avaliagdo do processo Fenton na neutralizacdo e destoxificacdo de
formalina (GEARHEART, 2006).

A Ceriodaphnia silvestrii, € uma espécie nativa brasileira e tem sido proposta
como forma de avaliar a qualidade de aguas no Brasil (FONSECA, 1997; COSTA,;
ESPINDOLA, 2000; RIETZLER; LOPES, 2000). Atualmente foi utilizada para avaliar
a qualidade da agua de Araraquara-SP (TAKENAKA, et al, 2006).

No presente trabalho, utilizou —se o microcrustaceo Ceriodaphnia dubia (que é
internacionalmente padronizado e muito utilizado pela CETESB) e Ceriodaphnia
silvestrii para a realizagao dos testes de toxicidade apds a aplicacdo do processo
foto-Fenton/solar.

1. 5. Os principais compostos-alvo

1. 5. 1. 2,4- diclorofenol - DCF

Clorofendis sao contaminantes comuns encontrados no ambiente de paises
industrializados sendo usados na industria de tratamento de madeira. Alguns
clorofendis (baixa massa molecular) servem como intermediérios na produgéo de
pesticidas (ANTONARAKI, et al., 2002). O DCF (Figura 5), por exemplo, & muito
utilizado na manufatura de herbicidas clorados (ORMAD, et al., 2001).

HO

Cl

Cl

Figura 5. Formula estrutural do 2,4-diclorofenol.
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Os clorofendis podem estar presentes na agua utilizada para consumo como
resultado da cloracdo de fendis, bem como subproduto de reacdes de hipoclorito
com &cidos fendlicos, biocidas ou ainda como produto de degradacao de herbicidas
fendlicos. Os mais comumente encontrados na agua sao o 2- clorofenol, DCF e
2,4,6-triclorofenol (ANTONARAKI, et al., 2002).

O DCF tem também como fonte geradora industrias de papel, que utilizam cloro
como agente branqueador da polpa, devido a reacéo entre os fragmentos fendlicos

de lignina com o cloro.

Testes da EPA mostraram sua absorgao pela mucosa. A inalagédo do DCF nao
irrita simplesmente o trato respiratério como também pode ter efeitos detrimentais
sobre os rins e na formagdo do sangue. Estudos mostraram que o DCF néo é
consumido por uma cultura climatizada de bactérias mistas, sendo assim pode
passar por uma estacdo de tratamento de esgoto convencional sem ser abatido
(ORMAD, et al., 2001).

Devido a todos os males que os clorofendis podem causar a saude humana,
aos organismos Vvivos € ao meio ambiente, é necessario estudar formas de

destruicdo dos mesmos.
1. 5. 2. Tebuthiuron (TBH)

Pesticidas € um termo utilizado para uma diversidade de produtos que sao
usados em um numero diferente de aplicacdes (MOURATO, 2000). Neste termo
estdo inclusas diferentes classes como os fungicidas, inseticidas, herbicidas,
nematocidas, entre outros sendo aplicado na agricultura e saude publica (YOUNES,
2000).

O numero de prejuizos associados a aplicacdo destes produtos para o
ambiente também é muito grande, gerando um exemplo complexo de impacto
ambiental. Sua acao toxica deve ser especifica para o organismo alvo, no entanto,
diversas vezes esses compostos podem atingir outros organismos, como 0s seres
humanos causando o envenenamento de agricultores.

Alguns pesticidas sdo persistentes e podem se acumular no ambiente,
contaminando agua, solo e ar.
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As principais formas de contaminacdo do ambiente por pesticidas sdo devido a
aplicacdo de grandes quantidades na agricultura, sendo utilizados muitas vezes de
forma inadequada ou em quantidade superior a recomendada, aos residuos da
fabricacao de pesticidas (CHIRON, 2000) e a lavagem dos vasilhames (FALLMANN,
1999).

O Brasil ja foi o terceiro maior mercado de pesticidas do mundo, atras apenas
de Estados Unidos e Japao (ESPOSITO et al.,, 1998). Gragas a adogdo de
estratégias da revolucao verde o Brasil passou a ser o quarto maior consumidor de
pesticida do mundo, mas ainda € o maior na América Latina (WAICHMAN, 2007;
SINDICATO NACIONAL DE INDUSTRIA DE PRODUTOS PARA DEFESA
AGRICOLA, 2003).

Os herbicidas sao os pesticidas mais utilizados no mundo. O Brasil em 1998
era o maior produtor mundial (55% da produg¢do mundial) (ESPOSITO et al., 1998).
Geralmente, os herbicidas agem pelo atague em 6rgaos e sistemas exclusivos de
vegetais, como por exemplo: cloroplastos (inibindo a fotossintese — TBH e Diuron),
6rgaos de crescimento (inibidores de crescimento - acido 2,4-diclorofenoxiacético) e
orgaos responsaveis pela divisdo celular (inibidores de mitose).

Dentre os herbicidas, destaca-se o produto comercial Combine®, que tem
como principio ativo o tebuthiuron (TBH) (Combine® 500 sc = 500g/L TBH + 663 g/L
ingredientes inertes- Dow agroscience, SP, Brasil) o qual € muito utilizado na regiao

de Araraquara e Ribeirdo Preto/SP, no cultivo de cana de agucar.

ﬂ CH
_CHs
H3(‘3 PN ,N/C\NH

_C C
HiC-C™X\ /I CH,
CHy N—N

Figura 6. Formula estrutural do herbicida tebuthiuron

A Tabela 2 apresenta a classificagao toxicolégica segundo a EPA, com base no
DLso.

Tabela 2. Classificagao toxicol6gica dos agrotdxicos segundo DLs, (EPA)

CLASSE DL50 DOSE CAPAZ DE MATAR
ToxicoLogica CATEGORIA  1\9Kg)  UMA PESSOA ADULTA
I Altamente téxico 0-50 1 pitada-1 colher de cha
Moderadamente 1 colher de cha-2 colheres
Il " 50-500
téxico de sopa
Il Pouco toxico 500-5000 2 colheres de sopa-1 copo
v Muito pouco >5000 1copo-litro

toxico
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O tebuthiuron, (1-(5-tert-butil-1,3,4-tiadiazol-2-il)-1,3-dimetiluréia) (TBH) age
como inibidor fotossintético. A meia vida deste composto é de 15 meses e quando
aplicado ao solo tem um tempo de residéncia de 3 anos destruindo os cloroplastos
das plantas.

Residuos de TBH foram detectados na grama, na cana-de-aclcar e em seus
produtos (LOH, et al.,1978; MCNEIL, et al., 1984). Também detectou-se TBH e seus
metabdlitos em leite bovino (RUTHERFORD, 1995). Esta contaminagéo pode chegar
ao leite de animais que pastam em areas que ja foram tratadas com TBH pois as
plantas que nascem podem conter TBH contaminando o animal.

A alta solubilidade do TBH (2,5 g L") permite sua lixiviagdo e este pode
contaminar aguas superficiais e subterraneas. Determinagdes feitas nas aguas para
o consumo na cidade de Ribeirdao Preto, estado de Sao Paulo, detectaram TBH e
alguns de seus metabdlitos (BONATO, 1999).

A DLso de TBH é de 644 mg Kg™' para ratos (KIDD e JAMES, 1991) e a classe
toxicolégica é Il pela EPA. A DLs, para daphnia magna é 225 mg L', mas a
diminuicdo do comprimento das daphnias ja é observada quando estas sdo expostas
a concentragdo maior ou igual a 44,2 mg L' (EXTOXNET, 2007; MEYERHOFF, et
al.,1985).

No solo, o TBH é degradado lentamente por microorganismos, nao é
fotodegradavel e nem ocorre sua volatilizado. E fracamente ligado ao solo e tem alta
mobilidade. Na 4gua ndo foi observada sua degradacdo mesmo apds 33 dias
(EXTOXNET, 2007; MEYERHOFF, et al.1985).

Devido a persisténcia de TBH no ambiente e a contaminagcdo da agua em
nossa regiao, faz —se necessario um estudo de degradacdo do mesmo.

Poucos trabalhos s&o encontrados sobre a degradagédo de TBH principalmente
utilizando processos oxidativos avangados. Os trabalhos desenvolvidos em nosso
grupo (TROVO, et al, 2005; PATERLINI; NOGUEIRA, 2005) utilizam processos
Fenton/foto-Fenton. Apenas mais um trabalho sobre degradagéao de TBH, no entanto
utilizando TiO,, foi encontrado (MUNEER, et al., 2005) durante a revisdo de
literatura.

O estudo de degradacaodeste herbicida e da melhoria da eficiéncia do
processo sao importantes, principalmente para uma potencial aplicagdo industrial
como a lavagem de vasilhames de agrotoxicos, ja que no Brasil, é feita a reciclagem
desses vasilhames (BAHIA...,2007).
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2. OBJETIVO

Estudar a influéncia dos complexos de ferro com &acidos carboxilicos no
processo de degradacao de compostos organicos tdxicos aplicando o processo foto-
Fenton/solar.

2.1. Objetivos especificos:

» Estudar a influéncia da complexacao de ferro pelos acidos citrico, succinico e
oxalico e o EDTA (in situ); ferrioxalato de potassio e citrato de aménio e
ferro(lll) (complexos isolados) na degradacao de diferentes compostos como
2,4-diclorofenol, 4-clorofenol, verde de malaquita, formol, diuron e tebuthiuron.

= Ampliar a faixa de pH em que seja possivel a utilizacdo do processo foto-
Fenton com alta eficiéncia de degradacéao dos compostos alvos.

= Avaliar pardmetros de ecotoxicidade e biodegradabilidade das solucdes apoés
o tratamento foto-Fenton.

= Determinar os intermediarios de degradacgao utilizando as diferentes espécies
de ferro.

= Avaliar a aplicagéo do processo foto-Fenton em efluentes da determinagéo de

Fe(ll) com 1,10-fenantrolina e de industrias de laticinio.



3. MATERIAIS E METODOS

3. 1. Reagentes

Os reagentes utilizados neste estudo sdo apresentados na Tabela 3.

Tabela 3. Reagentes utilizados, férmula molecular, peso molecular e fornecedor
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Reagente Foérmula Massa molecular Fornecedor
(g mol™)
2,4-diclorofenol CsH4CI0 163,00 Merck
4-clorofenol CeHsCIO 128,55 Merck
Acetato de sédio NaCzH302 82,03 Mallinckrodt
Acido acético H4C202 60,05 Merck
Acido Citrico H3CeHsO07.H20 210,14 Mallinckrodt
Acido oxalico H2C204. 2H0 126,07 Mallinckrodt
Acido Succinico C4O4Hs 118,09 Synth
Acido Sulfarico H>SO4 98,08 Mallinckrodt
(97,5%)
Citrato de amdnio e CeHgO7FeNH;3 26,10 Vetec
ferro (FecitNH;3)
Cloreto de sédio NaCl 84,99 Merck
Diuron (3-(3,4- CoH10Cl2N20O 233,09 Dr.
diclorophenil)-1,1- Ehrenstorfer
dimetil-uréia) GmbH
EDTA C10H240gN2oNas.2H,O 372,24 Mallinckrodt
Formaldeido CHx0O 30,03 Mallinckrodt
Hidroxilamina NH-OH.CI 69,49 Mallinckrodt
Metanol CH.O 32,04 Mallinckrodt
Metavanadato de NH4VO3 116,98 Vetec
amonio
Nitrato de Potassio KNO3 101,10 Mallinckrodt
Nitrato de sédio NaNO3 58,44 Mallinckrodt
Nitrato férrico Fe(NO3)3.9H.0 404 Mallinckrodt
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Orto-fenantrolina C12HgN2 180,20 Mallinckrodt
Oxalato de Potassio (COOK)2.H0 184,23 Nuclear
Oxalato de Verde (CazH2s5N2)2.2H.C204 928,00 Aldrich
Malaquita .H2C204

(triarilmethane-verde

basico 4)

Perdxido de H202 34 Merck/Synth
Hidrogénio (30%)

Sulfato Amoniacal de Fe(NH4)2(S04)3.6H20 392,14 Carlo Erba
Ferro (Il)

Sulfato Férrico Fe2(S04)3.5H0 489,90 Synth
Tebuthiuron (1-(5-tert-  CgH16N4OS 228,31 Dr.
butyl-1,3,4-thiadiazol- Ehrenstorfer
2-yl)-1,3-dimethylurea) GmbH

3. 2. Preparo de solucées

Todas as solucdes foram preparadas utilizando agua Milipore Mili-Q exceto as
solucbes de TBH que foram irradiadas no reator em fluxo, as quais foram
preparadas com agua de torneira. As solugdes de Fe(NOs)3.9H20, citrato de ambnio
e ferro (FecitNH3) 2,4-diclorofenol, 4-clorofenol, formaldeido, verde de malaquita,
fenantrolina, foram preparadas sem tratamento prévio. As solucdes de diuron e TBH
utilizadas no processo de degradacao foram preparadas a partir das formulagbes
comerciais (Herburon® e Combine®, respectivamente). H.O, 30% foi adicionado
diretamente a solucdo sem previa diluicdo. Para o ajuste de pH utilizou-se acido
sulfarico 9,0 mol L ou NaOH (1,0 mol L'™).

O ferrioxalato de potassio (FeOx) foi sintetizado na reagdo entre oxalato de
potassio e nitrato de ferro (lll) (HATCHARD e PARKER, 1956) (Equacao 49). Foram
adicionados com agitacdo 17 mL da solugédo de nitrato de ferro 1,76 mol L™ a 50 mL
da solucdo de oxalato 1,8 mol L. A solugdo apds a mistura apresentou coloragdo
verde, caracteristica do complexo ferrioxalato de potédssio. Nesta solucao foi
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adicionado um pequeno cristal de ferrioxalato como primeiro nucleo para

cristalizacéo.

3 K2C204. HQO + Fe(N03)3.9HQO — KgFe(CQO4)3.3HQO +3KN03 +9HQO (49)

O complexo foi recristalizado trés vezes em &agua e obteve-se rendimento
médio de 71%. Pela dissolugdo de quantidade suficiente do sélido deste complexo,
solucdo estoque 0,250 mol L™ de FeOx foi preparada e estocada no escuro por no

maximo uma semana.

Os complexos denominados neste trabalho “in situ” foram preparados pela
mistura das solugdes dos acidos organicos e nitrato férrico na proporgcdao molar 1:1
(exceto no casos especificados) e concentragéo 0,5 ou 1,0 mmol L. Esta mistura foi
feita diretamente na solugdo do composto alvo. Os &cidos utilizados foram o citirico
(Fecit), oxalico (FeAc.Ox) e o succinico (Fesucc). O EDTA também foi utilizado como
ligante. A Tabela 4 apresenta a formula estrutural, a constante de ionizagédo (ka),
apresentada como pka (-log ka), e a toxicidade dos &cidos utilizados como ligantes.

O &cido citrico e o citrato de aménio e ferro foram usados sem prévio preparo.
As solugbes de acido oxalico e succinico foram preparadas a partir da dissolugao
dos sélidos desses acidos mediante aquecimento. Para o preparo da solucado de
EDTA, além do aquecimento foi necessario a adigdo de 2 mol L' de NaOH.

Tebuthiuron e diuron em grau analitico foram utilizados para a construcao da
curva analitica para a determinagao destes herbicidas durante a irradiacao utilizando
o cromatografo liquido de alta eficiéncia (CLAE). Metanol e acido acético (grau
HPLC) foram usados nas analises por CLAE.
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Tabela 4. Ligantes utilizados neste trabalho.

Ligante = Férmula estrutural Toxidade* pK; **
Acido HO,}(/@ Nao tdxico (1) 4,21
Succinico : (2) 5,64
H'H H
HO 7O
Acido N&o téxico (1) 3,13
Citrico 2) 4,76
(3) 6,40
EDTA C10H140gN2Na2.2H,O  LDsgoral em ratos: 2g/kg (1) Pk
(2) 2,67
(3) 6,67
(4) 10,2
6
Acido 0 Caustico e corrosivo para (1) 1,27
oxalico 9] mucosa; Ingestao: (2) 4,27
HO gastroentestinites, problemas

C|:-J_| renais, convulsdo, coma,

colapso cardiovascular

*BUDAVARI, 2001
**MEITES, 1963

*kk

constante de dissociagao.

3. 3. Intensidade luminosa e dose de energia

Durante os experimentos a intensidade da radia¢do solar foi monitorada usando
radibmetro PMA 2100 Solar Ligth CO, na regiao UVA (320 e 400 nm).
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Foi demonstrado anteriormente (NOGUEIRA, et al., 2004) que sob uma mesma
dose de energia para diferentes tempos de exposicao, horarios do dia ou sob
condigdes de nebulosidade, pequenas variagdes das porcentagens da remogao de
COT e geragcao de CI resultantes da degradagédo do acido dicloroacético foram
obtidas, indicando que os resultados podem ser comparados. Desta forma neste
trabalho, os resultados s&o expressos em fungdo da dose de energia para facilitar a
comparagao dos resultados.

A dose de energia é fungao da intensidade luminosa e do tempo de exposicao

como descrito pela equagéo 50:

Dose de energia (J cm?) = I | (W cm?) dt (s) (50)

Em geral, nos estudos que se seguiram neste trabalho acompanhou-se o
tempo de irradiacdo e a dose de energia retirando aliquotas em igual dose de
energia. Com excegcao dos experimentos de degradagcdo de DCF nos quais as

solucdes foram expostas & irradiacéo solar até 2,55 J cm® (10 2 minutos).

A Figura 7 mostra a dose de energia que atingiu as solu¢gées em funcao do
tempo correspondente de irradiagdo para o estudo da degradagdo de diferentes
classes de compostos. Estas medidas foram feitas em diferentes épocas do ano, no
horério compreendido entre 9 e 16 horas, em condi¢des de céu claro.

80 Regresséo Linear
70 y=5x10%+1,5x10"'x

1 R=0,99941 sd=0,13411

o 2 4 6 8 10 12
. -2
Dose de energia (J cm ™)

Figura 7. Dose de energia e tempo necessario de exposigdo a radiagao solar nos experimentos
para degradacéo de diferentes classes de compostos.
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3. 4. Experimentos de Fotodegradacao

Para os experimentos foram utilizados frascos abertos de vidro ambar,
simulando reator tipo tanque, cujos diametros variavam de 9 a 15 cm, com o objetivo
de aumentar o volume de solugcdo, o que, no entanto, ndo altera a eficiéncia, uma
vez que a profundidade é constante (4,5 cm) (NOGUEIRA, et al., 2002).

A estes frascos foram transferidas as solugcdes do composto alvo e
adicionavam-se as solucgdes de ions ferro e ligantes. Em todos os casos, o pH das
solugdes era entdo ajustado entre 2,5 e 3 (exceto nos experimentos em que foi
avaliada a influéncia do pH) e acrescentava-se o peréxido de hidrogénio. A solucéao
foi exposta ao sol pelo tempo necessario para atingir a dose de energia requerida.

A Figura 8 apresenta um esquema simples do procedimento experimental na
fotodegradacéao de DCF.

b@ Vs0.=250 mL

0,5 mmol L' Fe**

lll 0,5 mmol L™ Ligante
g 4.5cm Immol L™ DCF
i Ajuste de pH = 2,5

6 mmol L™! H,0,

Figura 8. Esquema do procedimento experimental para fotodegradagdo solar de DCF com
geragéo in situ do complexo de Fe (lll).

Nos experimentos para avaliar a influencia do pH na degradagdo dos
compostos foram utilizadas solugdes contendo 1,0 e 0,5 mmol L' de DCF e TBH,
respectivamente. Para o preparo do complexo in situ, foram adicionadas no sistema
contendo DCF, solucdes de 0,5 mmol L™ de nitrato férrico e do 4cido organico. No
caso de TBH a concentragdo destes reagentes (Fel) foi 1,0 mmol L . A proporgao
molar utilizada foi 1:1. Para DCF utilizou-se o acido oxalico, citrico, succinico e
FeOx. Nos experimentos com TBH, o acido succinico nao foi utilizado mas utilizou-
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se o complexo citrato de amdnio e ferro. Apés a adicdo de Fel, o pH das solugdes
foram ajustados para valores que variaram de 2,5 a 7,5.

A concentragdo inicial de H,O; foi 6,0 mmol L para DCF e 10,0 mmol L para
TBH. No caso de TBH, o H.O, foi reposto apds total consumo, indicando na
discussao dos experimentos o tempo ou a dose de energia de reposicao.

Para os experimentos que ficaram muito tempo expostos ao sol, e que ao final
da exposicao tiveram uma porcentagem de evaporacao maior que 10%, os célculos

dos resultados foram feitos considerando-se a corregdo de volume.

3. 5. Aplicacdao do sistema foto-Fenton no tratamento de efluentes de
laboratorio de analise- degradacao de (1,10)-orto-fenantrolina

Para avaliar a degradagéao de orto-fenantrolina, tomou-se uma solugao aquosa
aproximadamente 1% (m/m) (aproximadamente 800 mg L' de COT). Esta solucédo
foi utilizada nos laboratérios didaticos do departamento de quimica analitica do 1Q-
UNESP-Ar, durante as préticas de determinacdo de ferro. Experimentos com
solugdo 0,1% de orto-fenantrolina também foram feitos. A estas solugdes adicionou-
se Fe(NOg); ou FeOx na concentragdo 1,0 mmol L™ e 10 mmol L™ de H0, com
reposi¢des a cada 30 minutos. As solugdes foram irradiadas utilizando luz solar em
reatores tipo batelada. A relagao inicial de [H202/Fe**] foi 10.

Também foram feitos experimentos utilizando residuos de laboratério
resultantes de determinacdes de Fe®*, durante a obtencdo deste trabalho. Estas
solugdes ja continham o ferro complexado por orto-fenantrolina e sua coloragéo era
avermelhada. Além da fenantrolina, estavam presentes nos residuos 4CF, Diuron,
Formol e TBH totalizando uma carga organica de 4500 mg de C L. Com esta
solugao foram preparados experimentos contendo Fe(NOg)s ou FeOx 1,0 mmol L™ e
10 mmol L™ de H20,. Também um experimento controle contendo apenas 10 mmol
L™ de H.0: foi feito.

A eficiéncia do processo foi avaliada pela remocao de COT e pela diminuicao

na banda de absorg¢ao da fenantrolina (267 nm).
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3. 6. Andlises Quimicas

3. 6. 1. Carbono Organico Total (COT)

A mineralizagcdo de matéria organica na solucdo durante fotodegradacao foi
monitorada por determinacdées de carbono organico total em um analisador de
carbono TOC 5000A — Shimadzu. Para a determinacdo de carbono total, a amostra
€ injetada em um tubo de combustdo a 680°C contendo platina suportada em
alumina onde ocorre a oxidacao catalitica a CO,. Para a determinagéo de carbono
inorganico a amostra injetada reage com o reagente CI (acido fosférico 25%), sendo
que todo carbono inorganico convertido a CO, é detectado por absorcdo no
infravermelho ndo dispersivo. A concentracdo de COT € dada pela diferenca entre
CT e CI. Padrées de Cl e CT foram preparados e armazenados conforme instrugdes
do manual do equipamento.

As amostras foram analisadas imediatamente antes e ap6s a fotodegradacao.

3. 6. 2. Perdxido de hidrogénio (H20,)

A concentragao de peroxido de hidrogénio residual é um parametro crucial no
processo de fotodegradagdo de contaminantes organicos por processos oxidativos
avancados (POA) que envolvam a adigdo deste oxidante, visto que uma vez
consumido a reacao de fotodegradacdo nao prossegue, sendo necessaria sua
reposicao.

A decomposicdo de peroxido de hidrogénio durante fotodegradagédo foi
monitorada espectrofotometricamente pela geracao de peroxovanadio formado pela
reacdo do peroxido de hidrogénio com metavanadato de aménio (Equacado 51),
sendo 0 maximo de absorcdo em 450 nm (NOGUEIRA, et al., 2005).

VO,” +4H" + H,0, - V0,” +3H,0 (51)



60

3. 6. 3. ions Cloreto (CI)

lons cloreto sdo gerados na fotodegradacdo de organoclorados como o DCF.
Os mecanismos propostos sugerem que ocorre substituicdo eletrofilica dos ions
cloreto pelos radicais hidroxila no anel aromatico (SUN; PIGNATELLO, 1993). A
concentragdo de ions cloreto gerados esta diretamente relacionada com a
concentragdo de DCF, pois a concentracdo de COT inclui a contribuicdo do ligante
para a concentragao de carbono organico total.

O mesmo vale para Diuron e 4-clorofenol (4-CF) que possuem cloro em sua
estrutura.

A geracdo de ions cloreto durante fotodegradacao foi monitorada por
potenciometria direta pelo método de adi¢cdo de padrao, para diminuir interferéncias
devido a efeitos de matriz, utilizando-se um eletrodo combinado sensivel a ion
cloreto (Cole-Parmer 800-323-4340). A forga i6nica das amostras foi ajustada para
0,1 mol L' com NaNOs (5 mol L™). Foi utilizada uma solugdo de NaCl 1,0 mol L
como padrao para as adicées multiplas.

A concentracdo de ions cloreto foi expressa como a porcentagem do total
tedrico da quantidade destes ions que poderia ser gerada apds degradagao dos
compostos. Vale ressaltar que total descloragdo ndo implica necessariamente em
total degradacao (COT), no entanto, implica na total conversao de DCF.

As amostras foram analisadas imediatamente apds a retirada de aliquotas (10
mL) durante a fotodegradacgéao.

3. 6. 4. Cromatografia liquida de alta eficiéncia (CLAE)

A concentragédo de DCF, 4CF, TBH e diuron foi monitorada por cromatografia
liquida de alta eficiéncia. Foi utilizado um equipamento Varian ProStar 230 com
detector UV-Vis ProStar 310, coluna Luna 5u C-18 fase reversa (250 X 4,60 mm).

Como n&o foi possivel analisar as amostras imediatamente apds a retirada de
aliquotas, extragbes sélido-liquido foram feitas a fim de parar a reagdo. Para estas
extracdes foram utilizadas colunas Sep-Pak C-18 (Waters) que foram condicionadas

com 5 mL de metanol a uma vazdo de 5-10 mL min". Cada amostra (5 mL) foi
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percolada pela coluna e a fase aquosa descartada. Os cartuchos foram
armazenados a 42 C no escuro € momentos antes da andlise era feita a eluicao das

amostras com 5 mL de metanol na mesma vazao de condicionamento.

A eficiéncia de recuperacdo dos clorofen6is nas mesmas condi¢ées aqui
estudadas foi reportada na literatura sendo de aproximadamente 99,4%
(NOGUEIRA; MODE, 2002).

Para verificar a eficiéncia de recuperacao dos herbicidas durante extracdo em
fase solida e verificar a possibilidade de utilizar o mesmo cartucho por mais de uma
vez, foram feitos testes de recuperacdo ap6s a extragdo em fase solida para
solucdes fortificadas em 3 niveis, 0,01, 0,05 e 0,1 mmol L de diuron e 0,01, 0,1 e
0,5 mmol L de tebuthiuron, preparadas a partir do respectivo padrao. Foram feitas
trés extragbes consecutivas com o mesmo cartucho e em triplicata. Para as trés
concentragdes utilizadas, a recuperacao variou de 102 a 109% e 92,8 a 101% para o
tebuthiuron e diuron, respectivamente. O coeficiente de variagdo ((desvio
padrao/média)*100) foi calculado pelo desvio obtido das trés recuperagdes e sua
respectiva média, apresentando coeficiente de variagdo de no maximo 3,7%.
Portanto, o cartucho pode ser utilizado pelo menos trés vezes, sem que ocorra perda
na eficiéncia de extragado na faixa de concentracao estudada.

A determinacao da concentragdo dos compostos foi feita por interpolagdo com
curva analitica. A proporgédo da fase movel, o comprimento de onda (A) utilizados
nas determinacdes cromatograficas estdo apresentados na Tabela 5. A faixa de
linearidade e os limites de deteccdo (LD) e quantificacdo (LQ) sdo mostrados na

Tabela 6. Os valores de correlagao (R?) indicaram boa linearidade (Tabela 6).

Os limites de deteccéo e de quantificacao foram calculados a partir dos dados
da curva analitica (Equacao 52 e 53), conforme recomendado pela IUPAC (Currie,
1994, 1999).

LD =3,3sb (52)

LQ=3xLD (53)

onde, s € o desvio padrdao da curva analitica e b € o coeficiente angular da

curva analitica.
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Tabela 5. Condigdes utilizadas nas determinacdes de herbicidas por CLAE. Q= 1 mL min™. t= tempo
de retengao, A=comprimento de onda de deteccdo e LD= limite de deteccgéo.

Substancia Q’!,Z%';};';'Ac t, (min) A (nm)
DCF 70:30 8,03 284
4ACF 65:35 6,0 280
TBH 60:40 7,3 254
Diuron 70:30 6,7 251

Tabela 6. Equacbes das curvas analiticas, intervalo de linearidade, coeficientes de correlacéo (R?),
limite de deteccéo (LD) e de quantificagdo (LQ) para os contaminantes estudados.

A intervalo de LD LQ
Substancia  cyrva analitica linearidade R? ) ;
(mmol L) (umol L)  (umol L)
2
DCF y=4,3 x10%+ 2,0x10°x  0.01-1,0 09999 49x10° 15x10
4CF y= 8,1x10* + 2,1x107.x  0:1-1.2 0,9999 10 30
-3
TBH y=7,0x10* + 1,3x107x ~ 0,01-06 09999 55x10¢  1.6x10
Diuron y=-8,4x10* + 2,5x107x  0,005-0,14 0,9993 24x10*  4,8x10"

3. 6. 5. Cromatografia liquida de alta eficiéncia acoplada a espectrometria de
massas (LC-MS).

A técnica de cromatografia de alta eficiéncia acoplada a espectrometria de
massas (LC-MS) foi utilizada a fim de identificar os intermediarios de degradagéo de
TBH. O equipamento utilizado foi um cromatégrafo a liquido (Shimadzu), com um
sistema de bomba binario LC-10-AD, detector SPD-10 AVP e auto injetor SIC-10A
acoplado a um espectrobmetro de massas VG Platgorm, Fisions, equipado com um
ionizador electron spray. Foi usado o modo de injecdo positivo. As voltagens de
fragmentacao foram, 25, 50 e 70 V e a vazao de solvente (MeOH: HAc 1% 60:40) foi

de 0,8 mL min™ e 1,0 mL min™" nas diferentes andlises.

Inicialmente, os experimentos de degradacao de tebuthiuron para determinagao
dos intermediarios foram feitos utilizando o reator solar em fluxo na vazdode 9 L h™,
Nestes experimentos, a concentracdo de tebuthiuron no caso dos experimentos com
FeOx foi de 1,0 mmol L e a concentragdo de H.O; foi de 6,0 mmol L™ a fim de

retardar a reacdo e possibilitar a identificacdo dos intermediarios. No caso de
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Fe(NO3); e Fe-Cit, a concentracéo de tebuthiuron e H,O, foi de 0,5 mmol L™ e 10
mmol L, respectivamente. As determinagdes por cromatografia liquida acoplada a
espectrometria de massas foi feita com fase moével metanol dgua 60:40 e voltagem
de fragmentacdo +50 V.

Posteriormente a esses estudos foi feito um estudo mais aporfundado dos
intermediarios de degradagdo de TBH na presenca de Fecit e Fe(NOs)s. A fim de
diminuir a velocidade da reagédo e facilitar a identificacdo dos intermediarios de
degradacao de TBH, nos experimentos contendo Fecit a concentragcdo de TBH foi
aumentada para 2,0 mmol L' (4 vezes maior que a concentragdo usualmente
empregada nos experimentos) e as concentragées dos reagentes foram diminuidas

para 0,5 mmol L™ de Fe(NOs)s e 4cido citrico e 6,0 mmol L de HzO5.

Para nitrato férrico foram mantidas as concentragdes de 0,5; 1,0; e 10 mmol L™
de TBH; Fe(NOs); e H2O., respectivamente, uma vez que a velocidade de reacao
nestas condicbes é bem menor que na presenca de acido citrico. O pH inicial das
solugdes foi 2,5.

A voltagem de fragmentacao usada nestes dois casos foi + 25 V com o objetivo

de diminuir a fragmentacao e facilitar a identificagdo do ion molecular.

3. 6. 6. Voltametria Ciclica

Essa técnica foi utilizada para o estudo da formacdo de complexos entre o
DCF, acido citrico, acido oxalico e o TBH com os ions ferro baseada na mudanca de

potencial nas solucbes contendo estes reagentes.

Para este estudo utilizou-se um potenciostato-galvanostato autolab 1357 e
eletrodo de carbono como eletrodo de trabalho. Como eletrodo de referéncia
Ag/AgCl e como eletrodo auxiliar fio de platina.

Nos estudos para a formacao do complexo entre Fe e DCF e acido citrico
utilizou-se 1,0 mmol L™ destes reagentes em pH 2,5 e 0,01 mol L' de KNO3; como
eletrélito. Estes experimentos foram feitos com solugbes recém preparadas de
Fe(NOs)s e no escuro para evitar a fotdlise de complexos que poderiam se formar
entre Fe e DCF.
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Solugdes contendo 1,0 mmol L™ de TBH e ferro onde a concentragdo de acido
citrico variou em relacao a concentracao de Fe (0,1 a 1) também foram estudadas

por voltametria. Neste estudo a concentragdo do KNOj3 foi 1,0 mmol L™.

3. 6. 7. Determinacdes espectrofotométricas

3. 6. 7. 1. Determinacao do corante verde de malaquita

O corante verde de malaquita apresenta maximo de absorbancia, em 616 nm. .
Desta forma, preparou-se uma curva analitica na faixa de concentracédo de 0 a 0,1
mmol L (espectrofotdmetro UVmini-1240 —Shimadzu) e a concentragdo do corante

foi determinada por correlacdo com esta curva.

3. 6. 7. 2. Determinacao espectrofotométrica de formaldeido

Formaldeido (formol) reage com &cido cromotrépico em presenca de acido
sulfdrico concentrado formando um monocation colorido, cujo maximo de
absorbancia € em 580 nm (LODGE, 1989).

O limite de detecgao do método é de 0,1 ug mL™" e ha poucos interferentes.

Para este estudo foi utilizada solu¢cdo de Formol (36,7%) estabilizada com
metanol (11,3%) e a partir desta solugdo foram preparados padrdes para a curva
analitica (entre 0 e 1,1 mmol L™).

Para analise foram retiradas aliquotas de 300 pL da solugéo e diluidas em 4,0
mL de agua. Misturou-se, entdo, 0,1 mL de &cido cromotropico 1%. Foram
cuidadosamente adicionados lentamente 6,0 mL de acido sulfirico concentrado,
esperou-se que a solugdo retornasse a temperatura ambiente e foi feita a medida de
absorbéancia.

3. 6. 7. 3. Determinacao de Ferro (ll)

A reagédo entre ions ferrosos e 1,10-fenantrolina origina um complexo de cor

vermelha, muito estavel, o qual constitui a base de um método espectrofotométrico,
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sensivel para a determinacao de ferro (SANDELL, 1995). A cor € independente do
valor de pH, no intervalo de 2,0 a 9,0. Este complexo, também conhecido como
ferroina, absorve na regido compreendida entre 490 — 540 nm. No centro do

complexo esta o ion ferro sendo unido a 3 moléculas de o-fen pelos nitrogénios.

Este método foi utilizado na determinagéo de Fe?* foto-gerado na presenca de
FeOx, Fe(NOs)s, diuron, TBH, 4CF e formaldeido.

A reacdo entre o-fen e Fe?* também foi utilizada para avaliar a degradacéo de

fenantrolina ao final dos experimentos com residuos de laboratérios de analise.

3. 6. 7. 4. Determinacao da Demanda Quimica de Oxigénio (DQO)

A determinacdo da demanda quimica de oxigénio (DQO) é um parametro
importante para estimar o potencial poluidor (no caso, consumidor de oxigénio) de
efluentes domésticos e industriais, assim como o impacto dos mesmos sobre os
ecossistemas aquaticos.

A determinagdo da DQO foi feita utilizando —se o método colorimétrico
(STANDARD METHODS FOR THE EXAMINATION OF WATER AND
WASTEWATER, 1998). Nesta analise foram utilizados tubos comercialmente
disponiveis que ja contém os reagentes (sulfato de mercurio e dicromato de
potéssio) necessarios para a medida. Nestes tubos adicionava-se 2 mL da amostra
e colocava-os no bloco para digestao. Foi feita curva analitica usando hidrogeno-
ftalato de potassio e a concentragdo de oxigénio foi medida em funcdo da absorcao
entre 420 e 600 nm por interpolagao com a curva analitica.

Determinag6es de DQO foram feitas para as amostras antes e apds irradiagéo
de experimentos contendo TBH na presenga ou auséncia de ligantes.

3. 6. 8. Espectrometria de Absorcao Atémica

A espectrometria de absorcdo atdmica foi utilizada para a determinacdao da
concentragdo de ions ferro total nos efluentes da industria de laticino. Solugdes do
efluente em acido sulfarico concentrado foram preparadas e injetadas em
espectrémetro Analyst 300, da Perkin Elmer tendo como atomizador a chama. A

concentragéo de Fe foi determinada por interpolagdo em uma curva analitica.
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3. 7. Testes de Ecotoxicidade

3. 7. 1. Cultivo de Ceriodaphnia spp (Crustacea, Cladocera)

Ceriodaphnia dubia Richard é oriunda de regides temperadas e Ceriodaphnia

silvestrii Daday, espécie nativa (Figura 9).

Figura 9. Fémeas de Ceriodaphnia dubia Richard (a) e Ceriodaphnia silvestrii Daday (b).
(Fotos: D.T.Okumura).

Tais dafinideos tém sido cultivados e mantidos ha muitos anos no Laboratério
de Cultivo e Ecotoxicologia do Departamento de Ecologia e Biologia Evolutiva da
Universidade Federal de Sao Carlos (DEBE/UFSCar), onde foram feitos os testes.

Os organismos foram cultivados, seguindo normas padronizadas
(ASSOCIACAO BRASILEIRA DE NORMAS TECNICAS, 2005), em 4gua
reconstituida (com dureza total de 40 a 48 mg CaCOgy/L, pH 7,0 — 7,6) em béquer de
2 L e mantidos em incubadora a 25°C e fotoperiodo de 16/8h claro/escuro. A
renovacdo do meio de cultivo das culturas-estoque foi realizada trés vezes por
semana, com auxilio de pipetas de didmetro adequado e ponta arredondada para
nao danificar os organismos, mantendo-se cerca de 120 individuos por béquer, a fim
de controlar a densidade e evitar interferéncias causadas por superpopulacéo.

Os organismos foram alimentados com 1 mL/L de uma mistura de leveduras
(fermento bioldgico seco Fleishmann® dissolvido em &gua destilada) e racdo de
peixe fermentada (Tetramin®) na proporcdo de 1:1, bem como com suspensdo da
alga cloroficea Pseudokirchneriella subcapitata (anteriormente conhecida como
Selenastrum capricornutum), em fase exponencial de crescimento, cultivada em

meio CHU-12, sob iluminacao e aeragao constantes (Figura 10).
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Para eliminar nutrientes do meio nao aproveitados pelas ceriodaphnias ou
metabodlitos da mesma, o sobrenadante foi descartado apds decantacdo em
geladeira e o precipitado, ressuspendido com agua de cultivo dos dafinideos. A
densidade de células da suspensao algacea foi, entdo, determinada por meio de
contagem em Camara de Neubauer, sob microscopio 6ptico. A partir desse dado,
calculou-se o volume a ser adicionado as culturas-estoque, para que a concentragao

fornecida fosse de 1 x 10° céls/mL.

Figura 10. Cultivo da alga cloroifcea Pseudokirchneriella subcapitata (A) e, em detalhe (B),
vista sob microscoépio 6ptico. (Fotos: R.A.TAKENAKA; R.M.B.SOTERO-SANTQOS).

3. 7. 2 .Preparo das amostras para determinacdes de toxicidade aguda,
DBOs e DQO

Antes das solugcbes serem submetidas aos testes de ecotoxicidade, DBO e
DQO, o pH destas foi elevado até 10 e depois reajustado em torno de 7,0. Com este
procedimento na maioria das solugdes ocorreu a precipitacdo de ferro. Essas
solugdes foram entdo filtradas em membranas 0,45 um em sistema a vacuo antes de
coletar amostra para o teste. Também foi medido o O, dissolvido da amostra, para
garantir valor maior que 6 mg L. S6 entdo as amostras foram submetidas as
determinagées.

Em algumas amostras, para extingdo do H,O. foi adicionada solugao de

catalase.
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3. 7. 3. Determinacao da toxicidade

A realizagao dos testes de toxicidade aguda (medida apds 48 h) seguiu normas
técnicas padronizadas (ASSOCIACAO BRASILEIRA DE NORMAS TECNICAS,
2004).

As amostras provenientes da degradacéo por foto-Fenton foram mantidas sob
refrigeracao até o inicio dos testes.

Nos testes, cinco neonatas (< 24 h) foram colocadas em copos plésticos
atéxicos, contendo 10 mL da amostra, sem diluicao (100%), em 3 ou 4 replicatas, os
resultados sao apresentados considerando o numero total de organismos que foram
expostos. Tal procedimento foi empregado para todas as amostras. Para o controle,
foram utilizados os mesmos numeros de réplicatas e de neonatas das amostras,
porém os organismos foram expostos somente ao meio de cultivo.

Durante o periodo de exposicdo (48 h), os organismos foram mantidos em
incubadora a 25°C, sem iluminagcdo e sem alimentagdo. Foram medidos pH,
condutividade e dureza no inicio e ao final dos testes. Apos 24 h e 48 h, registrou-se
0 numero de individuos iméveis ou mortos para cada amostra. Quando a
porcentagem de organismos imoOveis excedeu 10% no controle, o resultado foi
considerado invélido e descartado.

Adotou-se 0 seguinte critério para analise da toxicidade das amostras: ndo

téxico — imobilidade dos organismos-teste entre 0 e 10%; indicio de toxicidade —
imobilidade entre 10 e 40% e tbéxico — imobilidade igual ou maior a 40%;
(BARBOSA, 2000).

3. 8. Determinacao da Demanda Bioquimica de Oxigénio (DBOs)

A demanda bioquimica de oxigénio (DBO) foi determinada pelo método da
diluicdo e incubacdo a 20°C - 5 dias (STANDARD METHODS FOR THE
EXAMINATION OF WATER AND WASTEWATER, 1998). As medidas foram feitas
no laboratério Centerlab Ambiental- Araraquara-SP. As determinagdes foram feitas
para as solugdes de TBH antes e apds o tratamento foto —Fenton contendo ou n&o
ligantes de ferro.
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3. 9. Calculo do Numero de Oxidacao Médio de Carbono Orgéanico (NOC)

Em processos oxidativos, é interessante acompanhar a variagdo do estado de
oxidacao do carbono. Em efluentes a determinacdao do nimero de oxidacao como é
feito para uma unica substancia é praticamente impossivel. Desta forma, os valores
de COT e DQO podem ser combinados, conforme expresso na equagao 54 para
estimar o numero de oxidacdo médio do carbono na solugao (VOGEL, et al., 2000).

NOC = 4-1,5 (DQO/COT) 54
Onde:
NOC= numero de oxidacao médio de carbono orgéanico
DQO= demanda quimica de oxigénio
COT= carbono orgénico total

Os valores de NOC residem na faixa entre —4 e 4, valores fora desta faixa
indicam problemas na determinagdo de COT ou DQO. Algumas substéncias
apresentam valores de NOC fracionados como € o caso do fenol (NOC= —2/3). A
Tabela 7 apresenta o valor de NOC para alguns compostos, o diéxido de carbono e
seus ions derivados sao apresentados entre parénteses porque sao inorganicos
(VOGEL, et al., 2000).

Tabela 7. Numero de oxidagdo médio de carbono (NOC) para alguns compostos organicos (adaptado
de Vogel, et al., 2000)

NOC COMPOSTO

-4 metano

-3 etano

-2 metanol, etanol.propanol

-1 acetaldeido, benzeno

0 formaldeido, acido acético, benzoquinona,
diclorometano

+1 acido maleico

+2 acido férmico

+3 acido oxalico

+4 uréia, (CO,, acido carbdnico, carbonato e

bicarbonato)
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4. RESULTADOS E DISCUSSAO

4.1 Foto-Fenton e Foto-Fenton modificado na degradacao de diferentes
compostos orgénicos: influéncia da disponibilidade de ions Fe** no processo
Fenton.

Visando iniciar um estudo sistemético da influéncia da forma pela qual o ferro
(1) é adicionado ao processo Foto-Fenton, decidiu-se estudar a degradagdo de 4
classes de compostos organicos distintos (4-clorofenol, verde de malaquita
(corante), diuron (herbicida) e formaldeido) empregando diferentes fontes de ferro
(nitrato férrico (ferro “livre”), ferrioxalato e citrato férrico preparado in situ). Nesta
etapa objetivou-se verificar se a espécie de ferro altera a degradagdo de um
composto, assim como para uma mesma fonte de ferro ocorre variacbes de
resultados em funcao da estrutura do composto alvo, devido a possiveis interacoes

estruturais ferro-ligante e ferro-composto alvo.

Na escolha das estruturas dos compostos estudados, apresentadas na Figura
11, considerou-se as diferentes classes organicas a qual a molécula pertencia,
presenga de sitios ativos na molécula, tais como carboxilas, aminas, nucleos
aromaticos, como também critérios tais como toxicidade e uso difundido no setor

agro-industrial da regido.

A diferenga nos resultados de degradagao de 4-clorofenol (4CF) utilizando ferro
livre e citrato férrico (preparado in situ) (Figura 12A) é bem nitida, pois total
degradacgdo é obtida em 0,18 J cm? (aproximadamente 1 min) na presenca de

Fe(NOg)s, enquanto que com FeOx foram necessarios 2,037 J cm™? (11 min).

Comportamento inverso foi observado para o diuron (Figura 12C), no qual
FeOx resultou em maior velocidade de degradagdo do composto em relagdo a
utilizacdo de Fe(NOg3)s. A total remocdo de diuron utilizando FeOx foi alcancada em
0,2 J cm® enquanto que utilizando Fe(NOs)s foram necessarios 1,2 J cm™.

Por outro lado, apenas uma pequena melhora na remogao do corante verde de
malaquita (Figura 12 B) e formaldeido (Figura 12 D) foi observada na presenca de
complexos de ferro.
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Figura 11. Férmula estrutural dos compostos estudados.

Melhores resultados de remocdo de COT foram obtidos para o diuron e
formaldeido quando FeOx e o complexo Fecit foram utilizados (Figura 13 C e D),
mesmo considerando a maior concentragao de carbono orgéanico devido a presenga
dos ligantes. Entretanto, para o verde de malaquita (Figura 13 B), ndo houve uma

grande diferenca com relagao as diferentes espécies de ferro utilizadas.

De acordo com a literatura, o formaldeido é oxidado a acido férmico o qual
posteriormente é oxidado a CO, (MURPHY et al, 1989). Entdo, observa-se na Figura
13 D que a mineralizagdo € mais afetada que a conversédo do formaldeido a &cido
formico, sugerindo que o FeOx tem um efeito muito maior na oxidagédo de acido
formico a CO,. A medida da remocgao de formaldeido na presenca de acido citrico
nao foi possivel pois o acido citrico agiu como interferente na quantificacao,
resultando em uma solugéo de cor preta.

Verifica-se pelos resultados apresentados de remogao de composto e de COT
que os compostos que tiveram sua degradacao mais influenciada pela complexacao
do Fe foram o 4CF e o diuron.

Uma das diferencas estruturais entre o 4CF e o diuron estd no numero de
possiveis sitios de complexagado. O par de elétrons livres do nitrogénio e do grupo
carbonila s&o possiveis sitios de complexag¢éo no diuron, os quais podem complexar
o ferro mais fortemente que 4CF, diminuindo a disponibilidade dos ions ferro para a
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reagdo com perdxido de hidrogénio, prejudicando a eficicia da rea¢do de Fenton. O
mesmo pode estar acontecendo com o formaldeido pela complexacdo com a

carbonila.
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Figura 12. Remocao de diferentes compostos na presenga de nitrato férrico, ferrioxalato e
nitrato férrico com &cido citrico durante irradiacao solar. [4-clorofenol]= 1,0 mmol L™
(A); [Verde de Malaquital= 0,05 mmol L' (B); [Diuron]=0,1 mmol L' (C);
[Formaldeido]= 1,0 mmol L (D), —m— [Fe*] = 1,0 mmol L'; —e— [FeOx] = 1,0
mmol L™'; —A— [Fe*] = [4cido citrico] = 1,0 mmol L™"; [H,05] = 10 mmol L.
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Figura 13. Remocédo de COT para os diferentes compostos na presenga de nitrato férrico,
ferrioxalato e nitrato férrico na presenga de acido citrico durante irradiagéo solar. [4-
clorofenol] = 1,0 mmol L™ (A); [Verde de Malaquita]= 0,05 mmol L™ (B); [Diuron]=0, 1
mmol L (C); [Formaldeido]= 1,0 mmol L' (D), —m— [Fe*] = 1,0 mmol L'; —e—
[FeOx] = 1,0 mmol L"'; —A— [Fe*] = [4cido citrico] = 1,0 mmol L™; [H,05] = 10
mmol L.

A alta mineralizacdo de 4CF na presenca de nitrato férrico, pode estar
relacionada ao fato de solugdes de 4CF serem fotolisadas na presenca de solugbes
de Fe** em comprimentos de onda abaixo de 400 nm assim como acontece com o
fenol (SUN, PIGNATELLO,1993a). Esta fotdlise pode estar relacionada a formacao
de um radical fenoxil previamente descrito (DUFEK, et al., 1982) durante a irradiacdo
de Fe(ll)-4CF gerando Fe?* (Equagdo 55), o qual reage com H,O, conforme a

reacdo de Fenton (Equacao 15).
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Outra possivel explicacao é a formagao de intermediérios que podem agir como
transferidores de elétrons como as quinonas, que sdo capazes de reduzir Fe®*
regenerando Fe?* e consequentemente aumentando a degradacdo de 4CF (CHEN,
PIGNATELLO, 1997; GALLARD; DE LAAT, 2001).

FeOPhCI?* 'Y, [FeOPhCI*f—> [Fe**OPhCI]— [Fe**OPhCI]—> Fe? + ‘OphCl (55)

O motivo de na presenca de Fecit o 4CF ser facilmente degradado é que uma
parcela dos ions ferro presentes na solugdo, os quais ndo estdo complexados ao
citrato, podem estar interagindo com 4CF gerando a espécie 4CF - Fe que pode ser

facilmente fotolizada.

Avaliando os resultados obtidos para os experimentos controle, apresentados
naTabela 8 (A-D), verifica-se que os ions ferro contribuem significativamente para a
degradacao de 4CF em comparagdo a HpO,, pois na presengca de luz solar os
melhores resultados foram obtidos quando os ions ferro estavam presentes em

solucéo.

Na presenca de luz solar, os resultados podem ser explicados por ocorrer a
foto-reducdo de Fe®** (que em solugdes &acidas tém como espécie mais ativa o
Fe(OH)**) (Equagdo 14- FAUST; HOIGNE, 1990) abaixo de 400 nm,
compreendendo uma regido mais ampla que a fotélise do H,O,, que ocorre abaixo
de 300 nm. A contribuicdo no espectro solar de comprimentos de onda abaixo de
300 nm é muito pequena (Figura 3), o que explica a maior remogéo de 4CF na
presenca de Fe(NOs)s e FeOx quando comparada aos resultados obtidos somente
na presenga de H>O.. Nao foi verificada a fotdlise do 4CF durante o tempo de

irradiacao.

A baixa remocéao de 4CF (11%) na presenca de ions ferro e irradiacao (Tabela
8 A e B) pode ser explicada fazendo-se uma comparacdo com a remocao de 3-
clorofenol em 365 nm (MAZELIER; BOLTE, 2001). Em solugdo contendo 0,250 mol
L™ de Fe(OH)?** e 0,1 mol L™ de 3CF o rendimento quantico de remocéo de 3CF foi
0,07, um valor considerado baixo (MAZELIER; BOLTE, 2001). Também vale

ressaltar que as solucdes de 4CF foram irradiadas por no maximo 14 minutos.
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Ainda avaliando a Tabela 8 (E-G) verificamos que a irradiagéo solar € um fator
muito importante pois na auséncia da mesma, nos experimentos onde os reagentes
de Fenton ndo estdo combinados, ndo houve degradacdo. No entanto, quando
Fe(NOs)s e H,O, (Tabela 8(1)) estao juntos em solugéo a total remocao de 4CF na
auséncia de irradiacao ocorre rapidamente (5 minutos). Este comportamento pode
ser explicado fazendo-se um paralelo ao trabalho de Chen e Pignatello (1997) no
qual estudou-se a degradacéo de fenol.

Tabela 8. Resultados de remocéo de 4CF e COT para os experimentos-controle

Experimento Tempo (min) Remocaode Remocao de
4CF (%) COT (%)
(A) 4CF+FeOx solar 12,83 11 15,5
(B) 4CF+Fe(NOs)ssolar 12,83 11 0
(C) 4CF+H20: solar 13,77 2,6 10,4
(D) 4CF solar 13,77 0 0
(E) 4CF+H.02* 60 0 0
(F) 4CF+FeOx* 60 2 0
(G) 4CF+Fe(NOg3)s * 60 0 0
(H) 4CF+FeOx+H20,* 60 0 9,6
() 4CF+Fe(NOg3)3+ H.0O, * 5 100 30

Experimentos com irradiacao dose de energia = 2,04 Jcm™.
* auséncia de irradiacao
pH= 2,5

A fotdlise de fenol gera hidroquinona que pode agir como catalisador da
reducdo de Fe®" a Fe?*. O valor da constante de velocidade de oxidacdo do fenol na
presenca de Fe*/ H,O2 na auséncia de irradiacdo é 1,5 x 10°s™ (bem maior que a
apresentada na presenca apenas de Fe** ou H;0,). Assim a reacdo de Fenton
consome o Fe?* e este é rapidamente reposto pela reacdo com as hidroquinonas, o
que torna o processo mais eficiente. Este ciclo ocorre na auséncia de irradiagao
(CHEN; PIGNATELLO, 1997). Esta acgao catalitica aumenta a geragcio de ‘OH e

consequentemente a oxidacao de 4CF.

Na presenca de FeOx este ciclo ndo ocorre pois ferrioxalato gera Fe** apenas
sob irradiacao. Este resultado esta de acordo com a literatura ja que a remocéao de
acido dicloroacético na presenca de FeOx e na auséncia de irradiacdo também nao
foi observada (NOGUEIRA; GUIMARAES, 2000). Desta forma, verifica-se que a
espécie de ferro é fator determinante para obtencdo de melhores resultados na
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degradacao do 4CF, ja que a formacao de hidroquinonas, que depende da geracao
de Fe?*, influi fortemente na degradacéo da solugcdo de 4CF. Assim o fato de na
presenga de Fe(NOs)s; a degradagédo de 4CF apresentar melhores resultados pode
ser explicado pela formagado de uma rota de degradacgao alternativa ao mecanismo
proposto para a reacdo de Fenton. Na degradacédo de outros compostos alvo, tais
como diuron, a reagao de oxidagdo depende unicamente da reagédo dos ions ferro
com o peroxido de hidrogénio.

Esta hipétese é reforcada quando observa-se nos experimentos —controle que
na presenca de FeOx e irradiacao os resultados de remocgéo de diuron e COT sao
sempre maiores quando comparados aos outros sistemas (Tabela 9 (A — D)),
evidenciando que o aumentando da eficiéncia do processo esta relacionado a maior
geracdo de Fe?* e consequentemente radicais hidroxila devido & fotélise do FeOx.
Este comportamente também evidencia a diferenga no mecanismo de degradacao

entre 4CF e Diuron.

Na presenca apenas de FeOx sob irradiacao (Tabela 9 (A)) foram removidos
51% de diuron o que pode ser um indicativo que outros radicais provenientes da
fotdlise do FeOx (Equagbes 28-30), além do hidroxila, podem degradar Diuron.

Tabela 9. Remocéo de diuron e COT para os experimentos de controle.

Experimento Tempo (min) Remocaode Remocao

Diuron (%) de COT (%)
(A) D+FeOx solar 19,87 51 27
(B) D+Fe®* solar 19,87 20 0
(C) D+ H20O2 solar 17,67 8,0 0
(D) D solar 17,67 0 0
(E) D+ HxO* 60 0 0
(F) D+FeOx* 60 5,0 0
(G) D+Fe* * 60 2,8 0
(H) D+FeOx+H,0.* 60 1,6 0
() D+Fe**+H,0, * 30 100 30
D= diuron

Experimentos com irradiagao dose de energia = 2,04 Jem™>.
* auséncia de irradiagao.
pH=2,5

Na presenca somente de Fe(NOs)s (Tabela 9 (B)), observamos que menores
valores de degradacao sao obtidos quando comparados a FeOx (Tabela 9 (A)) o que
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reforga a idéia da complexagao de ferro por diuron, dificultando a participagéo destes
ions na reacao foto-Fenton (Equacgdes 14 e 15).

A remogéao de diuron e COT no sistema contendo nitrato férrico e H2O, pode
ocorrer na auséncia de irradiagao (Tabela 9 (I)), pois parte dos ions ferro (Ill) que
nao estdo complexados com diuron reagem com HxO, lentamente (Equacgdes 16 e
17) gerando principalmente radicais hidroperoxila que sdo menos reativos que 0s
radicais hidroxila (NEYENS; BAEYENS, 2003), mas que degradam diuron.

4. 2. Influéncia da estrutura do composto alvo no processo Foto-Fenton

As discussbes anteriores alertaram para o fato das interagbes ligante-ferro em
funcao do ambiente quimico preconizado por compostos alvo com sitios reativos tais
como 4CF e diuron, desta forma, decidiu-se ampliar as investigagbes sobre o0s
possiveis mecanismos concorrentes na formagdo de radicais oxidantes. Para tal,
decidiu-se explorar os compostos alvo 2,4-Diclorofenol (DCF) e Tebuthiuron (TBH),
buscando conhecer a contribuicdo da estrutura com varios sitios ativos e ligantes

frente as reacdes de Fenton e Foto-Fenton.

4. 2.1. Fotodegradacao de DCF na presenca de diferentes ligantes

4. 2. 1. 1. Estudo da influéncia da concentracao de FeL na degradacao de DCF

A concentracdo de ions ferro € um fator importante para a reacao de Fenton
(Neyens; Bayens, 2003). Assim estudou-se o efeito de sua concentragdo, bem como
a concentracao de Fe-Ligante na degradacao de DCF.

Neste estudo utilizou-se a concentragéo 0,25, 0,5 e 1,0 mmol L de Fe. Como
ligantes utilizou-se o EDTA e os acidos oxalico, citrico e succinico na propor¢ao
molar 1:1 FeL. Também utilizou-se o complexo FeOx.

Os resultados dos experimentos de degradacédo da solucdo 1,0 mmol L™ de
DCF na presenca de nitrato férrico e diferentes ligantes na concentragdo 0,25 e 0,5
mmol L' sdo apresentados nas Figuras 14 e 15, respectivamente. Um dos
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mecanismos propostos para a degradacao de DCF é o ataque eletrofilico do radical
hidroxila ao anel aromatico seguido da eliminagdao de ions CI~ (PANDIYAN, et al.,
2002; SUN; PIGNATELLO, 1993). Desta forma a medida de ions cloreto pode ser
considerada uma medida indireta da degradagéao de DCF.

Observando-se as Figuras 14 e 15 verifica-se que os melhores resultados de
degradacgdo foram obtidos na presenca de 0,5 mmol L' de Fe(NOs)s quando
comparados aos resultados obtidos com 0,25 mmol L'. A menor descloragdo
apresentada no sistema contendo 0,25 mmol L pode ser atribuida ao fato que a
menor concentracao de ferro diminui a velocidade da reagéo, que € o principal efeito
do ferro na reacdo (NEYENS; BAEYENS, 2003). Observa-se ainda que na
concentracdo 0,25 mmol L' os sistemas contendo os &cidos carboxilicos
complexados apresentaram uma eficiéncia de descloracdo em média 35% superior
ao Fe(NOg)s.

Observando a Figura 15 nota-se que os resultados de degradacdo de DCF
obtidos na presenca de Fe(NOs); estdo maiores ou se igualam aos sistemas
complexados de mesma concentragdo. Estes resultados também sdo maiores
quando comparados aos resultados obtidos com a concentracdo FeL 0,25 mmol L™
de Fe(NOs)s (Figura 14). Os resultados obtidos com 1,0 mmol L™ de Fe foram
semelhantes ao obtidos utilizando 0,5 mmol L™ e portanto ndo foram apresentados.

Apesar da alta geragao de ions cloreto, podemos verificar que houve uma baixa
remocao de COT (Figuras 14 e 15). Esta baixa remogédo de COT pode ser explicada
baseando-se no estudo de Ormad et al (2001), no qual houve a formacdo de
intermediarios mais persistentes que o DCF e a mineralizagcao destes intermediarios
s6 foi acelerada apés 43 minutos de reagao utilizando lampada de mercurio com
intensidade de 36 mW/cm™.

A maior eficiéncia do nitrato férrico na auséncia de ligantes na concentragao 0,5
mmol L pode estar associada a formagao de complexos foto-sensiveis entre DCF e
Fe(lll) e geragéo de transferidores de elétrons tal como discutido para 4CF.
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Figura 14. Porcentagem de remogao de COT, ions cloretos gerados e consumo de perdxido
de hidrogénio, durante a degradacdo de DCF para o sistema nitrato férrico e
diferentes ligantes. [Fel]= 0,25 x 10°: mol L pHinicia= 2,5. Dose de energia solar
2,6 J cm? (4,6 mW/cm®). (Fe(lll)= Fe(NO3)s= auséncia de ligante); [H.05] = 6,0
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Figura 15. Porcentagem de remocgéao de COT, ions cloretos gerados e consumo de peréxido de
hidrogénio, para o sistema nitrato férrico e diferentes ligantes 0.5 mmol L
(Fe:L1:1) com pH inicial igual a 2,5 . [H,0,] = 6,0 mmol L. Dose de energia solar
2,5 J cm’; (Fe(lll)= Fe(NO3)s= auséncia de ligante).

Esta rota alternativa a reacdo de Fenton pode ser a preferida para a
degradacdo de DCF, pois a adicdo de um forte agente quelante para Fe** como o
EDTA diminui consideravelmente a remog¢ao de DCF, como pode ser verificado na

Figura 16. Comportamento contrario foi observado na presenca de &acido citrico
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(Figura 17), o qual possui constante de complexagdo com Fe(ll) menor que EDTA: a
constante de complexacdo de Fe(ll)-citrato varia entre 3,33 e 10,60
(KONIGSBERGER, et al., 2000), enquanto que para Fe?* - EDTA o log da constante
de formacao é 14,2 (SKOOG, 1992).

Comportamento semelhante foi obsevado por Kwon et al. (1999) no qual a
adicao de EDTA praticamente para a decomposicdo de p-clorofenol durante a
reagdo de Fenton.

Considerando os resultados apresentados na Figura 17 observa-se que 0s
valores de geragédo de ions cloretos sdo semelhantes mesmo variando-se a
proporgcédo Fel. Desta forma, pode-se considerar que a melhor proporcao entre Fe:L
€ 1:1 conforme ja descrito por Sun e Pignatello (1992). Abrahamson et al. (1994) e
Timberlake (1964) também afirmaram que em meio aquoso a razao estequiométrica
entre ferro e citrato é 1:1, com a formagédo de um complexo mononuclear. Field et al.
(1974) afirmaram que as espécies presentes sao FeCit. Desta forma, os resultados
obtidos neste trabalho para proporcao estequiométrica do complexo entre Ferro e

acido citrico concordam com a literatura.

1001 -
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80 % B cr
: é 22 H,0,
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Fe(lll)  1:1 1:2 1:3 1:4 DCF
Fe:L (Proporgao molar)

Figura 16. Porcentagem de remocao de COT, ions cloreto gerado e consumo de peréxido de
hidrogénio, para o sistema contendo EDTA. Concentracéo inicial de Fe:L 0,5 mmol
L. [H0z] = 6,0 mmol L™, pH incial = 2,5. Intensidade solar 3,02 mW/cm?;.DCF=
fotdlise.
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Figura 17. Porcentagem de remocao de COT, ions cloreto gerado e consumo de peréxido de
hidrogénio, para o sistema contendo acido citrico. Concentragao inicial de Fe:L 0,5
mmol L. [H205] = 6,0 mmol L", pH incial = 2,5. Intensidade solar 3,6 mW/cmZ;
DCF= fotdlise

A degradagado do DCF também foi monitorada por CLAE e apds irradiagdo a
concentragcdo de DCF estava abaixo do limite de deteccdo, o que confirma a
conversao do DCF e indica que a remocao de COT nos sistemas contendo ligantes
se deve a fotdlise dos complexos de ferro e a degradacao de DCF e dos

intermediarios de reacao.

4. 2. 1. 2. Avaliacao da formacao de complexos entre ions ferro e DCF

Devido ao mesmo comportamento na degradacdo de 2,4-diclorofenol na
presenga e na auséncia de ligante (acido citrico), para as solugdes contendo 0,5
mmol L' de Fe em pH 2,5, suspeitava-se que nas condicdes utilizadas o complexo
Fe-acido citrico (Fecit) poderia ndao se formar. Desta forma avaliou-se a influéncia de
DCF e acido citrico sobre o potencial de reducao de Fe(lll) por voltametria ciclica.

A reducgao de Fe(lll) apresenta um pico mal definido em potencial de —1,15V,
como mostrado na curva a da Figura 18, que corresponde ao par redox Fe(ll)/Fe(lll).
Na presencga de acido citrico observa-se uma melhor definicdo na forma do pico e
um concomitante deslocamento do pico para potenciais menos negativos de -0,99 V
(Figura 18 curva b). Este comportamento é a evidéncia da formac¢ao do complexo

entre Fe (lll):acido citrico em valores de pH 2,5.
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O mecanismo electroquimico de oxidag¢ao-redugdo de complexos de citrato de
Ferro foi estudado por (BATTISTINI; LOPEZ—PALACIOS,1994). A definicao de duas
ondas no voltamograma na regido catédica (uma referente a Fe(ll) e outra a Fe(lll)
foi observada. A onda referente a Fe(lll)citrato estd na regiao entre -0,3 e -0,4.
Segundo os proprios autores, a reproducdo desse voltamograma foi dificultada
porque o aparecimento desta banda é independente do pH, mas varia com a razéo
da concentracao entre Fe e citrato; a forma como a solugao é preparada e o tempo
entre o preparo da solugdo e a obtencdo do voltamograma (BATTISTINI; LOPEZ-
PALACIOS,1994).
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Figura 18. Voltamogramas ciclicos da redugao de Fe(NO3) 3 em KNO3; pH 2.5 na auséncia (a) e
presenca de acido citrico na proporgdo 1:1 (b). [Fe(NO3) 5] = 1,0 mmol L™; [4cido
citrico] = 1,0 mmol L. [KNO3]=0,01 mol L Velocidade de varredura = 50 mV s ™.

A formacdo do complexo Fe-acido citrico também foi evidenciada por
espectroscopia na regido de UV-Vis indicada pelo deslocamento da banda com
maximo de absor¢cao em 300 nm (referente ao ferro) para 350 nm se estendendo até
450 nm. Também evidencia-se maior absorg¢do de luz visivel nas solugdes contendo

ligantes em relagdo & solugdo contendo Fe® (Figura 19).
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Figura 19. Espectros de UV-Visivel para as solugdes dos contendo Fe** e acido citrico nas
diferentes proporgées molares gcomplexos preparados in situ). [Fex(SOy4); = 5x107°
mol L'1; [acido citrico]o= 2,5 x10™ mol L’1, pH=2,5.

Considerando que Fe(lll) poderia estar sendo complexado por DCF, o qual
dificultaria a consequente liberagdo do metal para a reagao de interesse, investigou-
se a seguir a influéncia de Fe(lll) sobre a oxidacdo de DCF por voltametria ciclica. A
oxidacao voltamétrica de DCF apresenta apenas um pico bem definido em potencial
de +0,9 V. Na varredura reversa de potencial observa-se apenas um pico de
pequena intensidade em potencial de +0,08 V, indicando caracteristica de processo

nao reversivel como mostrado na Figura 20 (Curva a).

A adicdo de Fe (lll) ao sistema promove a diminuigdo da intensidade do pico
anddico concomitante a um deslocamento de 218 mV para potenciais mais positivos,
como demonstrado na Figura 20 (Curva b). Também observa-se a atenuagao do
pico anddico na varredura inversa. Esses resultados sugerem que DCF pode estar
agindo como agente complexante de Fe(lll).
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Figura 20. Voltamogramas ciclicos correspondente 4 oxidagdo de 1mmol L de DCF em KNOj
antes (a) e apés adicdo de 1mmol L' de Fe(NO3); (b). KNO5= 0,01 mol L.
Velocidade de varredura =50 mV s™.

A adicdo de &cido citrico em solugcao de DCF também foi investigada e os
voltamogramas sdo mostrados na Figura 21. E possivel observar que a adi¢do de
acido citrico também atenua o pico de oxidacdo do DCF devido as suas
caracteristicas anti-oxidantes e o desloca para valores mais positivos de potencial.
No entanto, quando Fe (lll) é adicionado a solugcao contendo ambos acido citrico e
DCF, observa-se que o pico referente ao DCF é restaurado. Esses resultados
indicam que a complexacao Fe(lll)/acido citrico é preferencial, sendo responsavel
pela liberagdo do DCF o qual é oxidado em potencial ao redor de +0,9V.

Esses resultados sdo confirmados pela redugdo voltamétrica do DCF na
auséncia e presenca de Fe(lll) (voltamogramas ndao mostrados). Embora DCF nao
apresente nenhum pico de reducéo observa-se o deslocamento do pico referente ao
Fe(lll) na presenca de DCF para regiées mais negativas de potencial evidenciando a
formacdo do complexo. Entretanto, este pico é deslocado para potenciais mais
negativos na presenga de acido citrico, demonstrando que os ions ferro tém
preferéncia pela complexagao com ions citrato mesmo na presencga de DCF.

A formacao e fotossensibilidade do complexo entre DCF e ferro explicam os
melhores resultados de degradacdo obtidos com nitrato férrico na auséncia dos

acidos carboxilicos.
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Figura 21. Voltamograma na regido de oxidagéo para a solugéo contendo 1,0 mmol L™ DCF
com adi¢ao de 3,0 mmol L de acido citrico e sucessivas adicbes de 1,0 mmol L™
de ferro; KNOz = 0,01 mol L. Velocidade de varredura = 50 mV s™.

Na presenca de ligantes, é possivel que ocorra a competicao pelo radical

hidroxila e pelo Fe?*3*

entre o DCF e o ligante, o que prejudica a reagao ao invés de
os efeitos se somarem para o aumento da sua eficiéncia, o que justifica o fato de a
degradacao de DCF na presenca de ligantes ndo ser maior que na auséncia dos

mesmos.

4. 2. 1. 3. Influéncia do pH na degradacao de DCF na presenca de diferentes
ligantes.

Um das limitacbes da reacdo de Fenton esta no pH 6timo em que a reacgao
pode ser utilizada que é entre 2,5 e 3,0. Desta maneira efetuou-se um estudo de

degradacao de DCF em fungao do pH inicial da solugéo.

Além do aumento na eficiéncia de degradacao, outra vantagem em se utilizar
ligantes na reagdo de Fenton consiste na possibilidade de esta rea¢do ocorrer em

valores de pH mais altos que 3.

Assim, aplicou-se o0 processo foto-Fenton contendo ligantes em diferentes
valores de pH variando-se entre 2,5 e 6. As Figuras 22, 23 e 24 mostram os
resultados obtidos na remocao de COT, geragao de ions cloreto e consumo de H>O,



86

para estes experimentos. Nos experimentos feitos na presenga de nitrato férrico e
sem adigao de ligante orgéanico o valor de pH utilizado foi 2,5. Nestas Figuras sao
apresentados os resultados até o valor de pH onde ndo ocorreu precipitagdo
perceptivel.

Como podemos verificar nas Figuras 22, 23 e 24, para todos os ligantes, os
melhores resultados foram obtidos quando o valor de pH utilizado foi 2,8.

Observou-se que os limites de valores de pH, onde inicialmente ndo houve
precipitacao, nos sistemas contendo acido succinico, oxalico e citrico foram 3,5, 5,0
e 6,0, respectivamente. Os resultados obtidos sdo bastante satisfatérios visto que
em 10x 2 minutos, obteve-se em praticamente todas as solug¢des resultados acima
de 70% de descloragéo.

Os sistemas complexados com &cido oxdalico e citrico apresentaram uma
eficiéncia de descloracdo em média 15% superior (até valor de pH =5) quando

comparados ao sistema com ferro livre (Fe(NO3)s3).
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Figura 22. Remogéao de COT, geragdo de ions cloreto e consumo de H,O, na fotodegradagao
de 1,0 mmol L' de DCF para o sistema contendo acido succinico e nitrato férrico
na propor¢ao molar 1:1 (0,25 mmol L"). [H205]o = 6,0 mmol L. Dose de energia
solar: 2,5 J cm’®; (Fe(lll)= Fe(NOs);= auséncia de ligante).
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Remocéao de COT geracgéao de ions cloreto e consumo de H,O, na fotodegradacao
de 1,0 mmol L' de DCF para o S|stema contendo &cido citrico e nitrato férrico na
propor¢éo molar 1:1 (0,25 mmol L ) [H202]0 6,0 mmol L'; Dose de energia solar:
2,55 J cm Z; (Fe(lll)= Fe(NOs)s= auséncia de ligante).
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Remocéao de COT geracao de ions cloreto e consumo de H,O, na fotodegradagéo
de 1,0 mmol L™ de DCF para o sistema contendo acido oxalico e nitrato femco na
proporg¢ao molar 1:1 de concentragao 0,25 mmol L. [H202]o = 6,0 mmol L. Dose
de energia solar: 2,60 J cm? (3,82 mW/cm?). (Fe(lll)= Fe(NOs)s= auséncia de
ligante)
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Neste caso, para a concentracdo 0,25 mmol L™ podemos dizer que a adigdo de
ligantes aumenta a fotodegradacao de 2,4-DCF e possibilita a utilizacao da reacao
de Fenton em valores mais altos que 3 sem que haja precipitacdo de Fe(OH)s
perceptivel.

4. 2. 1. 4. Estudo da fotodegradacao de DCF utilizando complexo isolado e
preparado in situ em diferentes valores de pH

A formacdo e a determinacdo da especiacdo dos complexos de ferro com
acidos carboxilicos em meio aquoso tém sido uma dificuldade apontada na literatura,
(ABRAHAMSON, et al., 1994; DENG, et al., 1997, 1998; ZEEP, et al. 1992), pois a
formacao destes complexos é muito sensivel ao pH do meio, visto que a especiacao
dos ions ferro (lll) (Figura 1) assim como as do acido carboxilico, também podem
variar como mostrado na Figura 25 para o acido citrico.
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Figura 25. Distribuigdo das espécies de &cido citrico (extraido de KONISGSBERGER, et al., 2000)

A especiacdo dos complexos em solugdo € muito dependente do pH. Com o
aumento do pH o complexo mononuclear passa para um dimero [Fes(H—Cit)s]?
(ABRAHAMSON, et al., 1994). Neste mesmo trabalho, utilizando célculos
computacionais, é sugerido que ha propensao pela coordenacdo de moléculas de
agua para hidrolisar e formar hidroxi-complexos ou ligacées com oxigénio e, entdo
formulas mais razoaveis para o dimero seriam [Fex(u-O)(Cit)2]* ou [Fea(u-
OH)2(Cit)2]*, mas também podem ser formados trimeros. Em seus calculos Zeep et
al. (1992) afirmam que 95% das espécies presentes no sistema em pH 4,6 a 8,0
contendo ferro e 4cido citrico seria FeOHcit". A confirmagédo da espécie FeOHcit" em

pH 4,0 - 6,0, a qual é a espécie fotoativa, também foi feita por Deng et al. (1998).
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Portanto, na literatura, ha muita discordancia quanto as espécies presentes em
agua resultantes das interacdes entre ferro e , por exemplo, ions citrato.

A fim de verificar se a degradacdo de DCF é influenciada pela especiagdo de
ferro e dos &cidos carboxilico, comparou-se a degradacdao empregando ions
complexados na forma de FeOx e preparados in situ pela adicao de acido oxalico a
solugdo de Fe(NOs)s. Neste estudo utilizou-se o FeOx que € um complexo que
possui estrutura bem caracterizada.

Os resultados de degradacédo de DCF na presenca de FeOx e de acido oxalico
(FeAc.Ox- preparado in situ) sao apresentados nas Figuras 26 e 27
respectivamente.

Analisando as Figuras 26 e 27, podemos verificar que o sistema in situ foi mais
eficiente que o sistema contendo FeOx. No sistema contendo &cido oxalico pode
estar havendo a competicdo entre o ligante e o DCF permitindo a formagédo do
complexo entre Fe e DCF o que contribui para a maior eficiéncia do processo, o que

nao ocorre na presenca de FeOx.
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Figura 26. Remogao de COT, geragdo de ions cloreto e consumo de H,O, na fotodegradagéao
de DCF 1mmol L™ para o sistema contendo 0,5 mmol L' de FeOx isolado) e 6
mmol L™ H,O, em diferentes valores de pH. Dose de energia: 2,5 J cm™.
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Figura 27. Influéncia do pH na fotodegradagéo de solucdo 1,0 mmol L' DCF utilizando nitrato
férrico e acido oxalico (in situ) 0,5 mmol L' proporcdo 1:1 Fe:L. Dose de energia
solar 2,5 J cm’®; [H,O,] = 6,0 mmol L.

O fato de na presencga de acido oxalico os resultados serem melhores também
pode estar associado a menor carga organica neste sistema, j& que a proporcao
entre Fe e acido oxalico € 1:1 e no FeOx a razao entre Fe e oxalato é 1:3.

Quando utilizamos o complexo in situ a reagdo ocorre sem precipitagdo até
valor de pH igual a 5. No entanto, quando utilizamos FeOx, nao foi observada
precipitacdo. Isto demonstra a maior interacdo e consequente estabilizacdo dos ions
ferro no complexo preparado, porém os resultados de descloracdo em pH 6 sao
muito baixos. A vantagem em se utilizar o complexo in situ esta no fato de seu facil e

rapido preparo diminuindo custos.

4. 2. 1. 5. Contribuicao do radical do ligante na fotodegradacao de DCF

Outra vantagem apontada na utilizacdo de complexos é que a fotdlise dos
complexos de ferro gera radicais (Equagdes 28-30) que também podem atuar na
degradacao (JEONG; YOON, 2004). Estes radicais sdo menos oxidantes que o
radical hidroxila e também providenciam uma rota de oxidagdo mais lenta que a

formagéo das quinolinas.
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Para verificar a contribuicdo do radical do ligante na fotodegradacao de DCF,
fez-se experimento no qual irradiou-se solugdo contendo ferro, &cido citrico e DCF
na auséncia de perdxido de hidrogénio.

A fotodegradagao foi acompanhada por determinagdo de carbono organico
total, cloreto e DCF. Os resultados de CLAE e de ions cloreto demonstraram que
durante a irradiacao na auséncia de H>O2 ndo houve remogao de DCF.

Baseados nestes resultados, concluimos que nas condigdes utilizadas, nao
ocorre fotélise e degradacdo de DCF por ataque dos radicais do ligante sendo
necessario o uso de peroxido de hidrogénio para sua degradacao.

Este resultado esta de acordo com a literatura pois a degradagdo de 3-
clorofenol (3CF) na presenca de apenas oxalato e luz solar, também nao foi
observada indicando que a remocédo destes compostos depende de radicais
hidroxila (MAZELIER ;BOLTE, 2001).

Como pb6de ser observado utilizando diferentes espécies de ferro, valores
distintos de eficiéncia de degradacao de DCF foram obtidos. Quando utilizou-se
baixa concentragdo de ferro, a adigao de ligantes aumentou a degradagao de DCF
no entanto, com o aumento da concentragdo de Fe® os resultados de degradacéo
foram semelhantes ou até maiores quando comparados ao sistema com ligante,
implicando que DCF pode ter uma outra rota de degradacdo em comparacao a rota
apresentada quando os acidos carboxilicos estdo presentes. A vantagem da
utilizacdo dos ligantes esta no fato de a reacdo de Fenton ter sido usada com
eficiéncia em altos valores de pH.

A formacao de complexos entre o Fe-DCF também influenciou positivamente a

degradacao deste composto resultando em altos valores de degradacao de DCF.

4. 2. 2. Degradacao de Tebuthiuron na presenca de diferentes ligantes

Conforme evidenciado a rota oxidativa na degradagédo do 4CF e DCF diferiu
sensivelmente daquela encontrada para o diuron, decidiu-se entdo investigar a
influéncia dos complexos na degradacdo do herbicida tebuthiuron (TBH) que
também é um derivado da uréia como o diuron, porém enquanto diuron apresenta
em sua estrutura um anel benzénico clorado o TBH apresenta um anel tiadiazélico

(Figura 6) e mais sitios de complexagéo que o Diuron.
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Os resultados obtidos com Fe(NOs); e FeOx (1,0 mmol L™ para esses
experimentos sdo apresentados na Figura 28.

Na presenca de Fe(NOs)s a remogao do composto € lenta, alcangando apenas
45% em 1,2 J cm® enquanto utilizando FeOx total remocéo foi obtida na mesma
dose de energia (Figura 28A). Em relacdo a remocgao de COT, as diferencas sao
ainda maiores, pois nenhuma remocao de COT é observada na presenca de
Fe(NOgs)s sendo que 75% de remocao de COT foi alcangada na presenca de FeOx
(7,5 J cm®) (Figura 28 B). Como podemos observar comparando as Figuras 12, 13 e
28 a degradacao de TBH é ainda mais influenciada pela espécie de ferro que a

degradacao de diuron.
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Figura 28. Remocao de Tebuthiuron (TBH) (A) e COT (B) na presenga de Fe(NO3); e
Ferrioxalato (FeOx), —m— [Fe*] = 1,0 mmol L"'; —e— [FeOx] = 1,0 mmol L.
[H205] = 10 mmol L. pH =2,5. [TBH]= 0,11 mmol L™

Além de Fe(NOs3)s e FeOx, também utilizou-se complexos gerados in situ pela
adicdo de acido oxalico (FeAc.Ox.) ou citrico (Fecit) ao sistema contendo Fe(NOs3)s.
Os ligantes &cido succinico e EDTA néo foram incluidos neste estudo pois néo
resultaram em alta remocao de DCF quando aumentou-se os valores de pH. Para
facilitar a comparacao dos resultados, os experimentos foram feitos em triplicata com
retiradas das amostras para as determinacbes de COT e composto apés as
solugdes atingirem a mesma dose de energia de 2,88J cm? (23,8+0,5 minutos de
irradiagdo), no mesmo horario de exposi¢cdo e em dias consecutivos. Para esses

experimentos a concentragdo de TBH foi aumentada para 0,5 mmol L™
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Quanto a remogao do composto na presenca de ligantes, praticamente todo o
TBH foi removido das solucdes de FeOx e Fecit, e apenas na presenca de FeAc.Ox
foi possivel detectar TBH (Figura 29). Os desvios-padrao relativos obtidos nos
experimento para a determinagcdo do composto por CLAE (referente a todo o
processo desde a amostragem até a determinacao) foram + 0,072; 0,083; 0,055;
6,10 % na presenga de acido citrico, oxalico, FeOx e Fe(NOgs)s, respectivamente:

Apesar de em 2,88 J cm@nio ter sido observada remocdo de COT na presenca
de nitrato férrico, houve remogéao média de 35 + 6,10% do composto.

Como em 2,88 J cm ~2 na presenca de FeOx e Fecit praticament todo o TBH j&
havia sido removido da solugdo, experimento retirando amostras quando as
solugdes alcancaram menor dose de energia solar, 0,18 J cm™, foi feito para facilitar
a comparacao dos resultados e verificar qual o ligante foi mais eficiente. Verificou-se
que a remogao de TBH foi de 92 e 51% nos sistemas contendo Fecit e FeOx,
respectivamente, indicando que para a remogao do composto, o Fecit se mostra o
melhor ligante.

Como podemos observar na Figura 29, o complexo de ferro que proporcionou
maior remocao de COT foi o FeOx atingindo em média 70% de mineralizagao.
Apesar de FeOx e Fecit ter a mesma concentracdo em carbono podemos verificar
que a remocgao de COT na presenca de Fecit foi em média 30% menor, igualando-se
ao valor obtido para FeAc.Ox. Na presenca apenas de nitrato férrico (representado
na Figura 29 por Fe(lll)) ndo houve remocgao de COT.

O fato de FeOx ser a melhor espécie para a remogdo de COT deve estar
relacionado a sua fotdlise. Utilizando a proporcdo molar 1:1 para Fe:L quando os
ligantes foram citrato e oxalato a velocidade de producdo de ‘OH na reacgdo foto-
Fenton foi 6,0 e 18 nM s em pH 4,6 e 4,9, respectivamente (ZEPP, et al., 1992).
Estes dados justificam o fato de FeOx apresentar maior remocgao de COT.

Os desvios-padrao relativos obtidos na determinagdo de COT foram =+ 2,8; 1,6;

1,8% para acido citrico, oxalico e FeOx, respectivamente.
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Figura 29. Remocao de COT e TBH utilizando diferentes espécies de ferro apés 2,88 J cm™? de
iradiagdo solar. [TBH] = 0,5 mmol L"'; [Fe(NOs)s]=[acido citrico]=[acido
oxélico]T[Fer] = 1,0 mmol L"; proporcdo molar Fe:L 1:1; pH= 2,5; [H,05] = 10
mmol L.

Fazendo-se novas adicoes de H.O» (Tabela 10) e com o aumento da dose de
energia verifica-se um aumento na remogao de COT para todos os sistemas, como
mostrado na Figura 30.

As solugbes contendo os ligantes atingiram praticamente a mesma remocgao de
COT, cerca de 90%, ao final da irradiagdo (23,5 J cm®). No entanto, podemos
verificar que FeAcOx resulta em degradacao mais lenta que Fecit e FeOx.

Como ja esperado, o nitrato férrico € o que apresenta menor remocao de COT
atingindo 60% de remogdo no tempo estudado (23,5 J cm?), apesar de nio
apresentar remogdo de COT na primeira hora de irradiagdo (7,55 J cm®). Ainda
pode ser verificado, que a curva referente a nitrato férrico esta em ascensao ao final
do experimento indicando uma tendéncia ao aumento da remog¢do de COT com o
aumento da dose de energia.

Tabela 10. Dose de energia e reposi¢cdes de H,O, efetuadas durante degradacdo de TBH com
diferentes espécies de Fe®*.

Dose de energia/ J cm® Tempo (aprox.) Sistema

2,88 25 min FeOx e Fecit.
7,55 1h FeOx, Fecit e FeAc.Ox
14,4 2h FeOx, Fecit e FeAc.Ox Fe(NOs)s3

19,8 3h FeOx, Fecit e FeAc.Ox
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Figura 30. Remocéo de COT durante irradiagdo de solugdo de combine® (TBH) na presenca
de diferentes espécies de ferro. Tempo maximo de irradiagao 4h (das 11 as 17 h-
23,5 J cm?). [TBH] = 0,5 mmol L'; —m— [Fe*] = 1,0 mmol L'; —e— [FeOx] =
1,0 mmol L'; —A— [Fe*] = [4cido citrico] = 1,0 mmol L™'; — + — [Fe*] = [acido
oxalico] proporgao molar Fe:L 1:1; pH= 2,5; [H.05]o = 10,0 mmol L™

Na presencga de Fe(NOgz)s, com o aumento da dose de energia, verificou-se que
em aproximadamente 14,4 J cm? (2h de irradiagdo) praticamente todo o TBH ja
havia sido removido (dado ndo mostrado) e apenas 15% da solugao foi
mineralizada. Esses resultados indicam que os intermediarios de degradagao
gerados na presenca de Fe(NOs); sdo mais recalcitrantes ao tratamento por foto-
Fenton que TBH.

Os experimentos-controle demonstraram que ndo resultaram em remogéo de
COT os experimentos na auséncia de luz assim como a irradiacdo de solucdes
contendo apenas TBH e na presenca de H>O,. Demonstrando que a presenga dos
ions ferro é importante para a degradacao do TBH (Tabela 11).

Na presenga de ferro e auséncia de peroxido de hidrogénio, observa-se na
Tabela 11 que para nitrato férrico ndo houve remogédo de COT. No entanto, houve
remogédo de 11% de TBH. Para os sistemas contendo os ligantes houve a remocao
de COT e TBH. A remocao de COT também esta associada a fotélise do carboxilato
(Equacao 28 - 30).

E importante ressaltar que o radical do ligante pode estar influenciando a
degradacao de TBH, o que nao foi verificado no caso do DCF, na presenca de acido
citrico (item 4. 2. 1. 5). Ressalta-se ainda que a dose de energia utilizada no estudo

com DCF e TBH apresenta valores préximos (2,55 e 2,88 J cm™, respectivamente)
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facilitando a comparacdo dos resultados. A oxidagdo de corantes, acido 2.4-
dicloroacético e arsénio por radicais de ligantes também é encontrada na literatura
(DENG, et al., 1997,1998; JEONG; YOON, 2004, 2005; HUG, et al., 2001).

Tabela 11. Experimentos-controle para a degradacao de TBH durante irradiacdo solar.

Sistema Dose de energia %Remocao de %Remocao de TBH
(J cm®) coT

Fe(N03)3 2,86 0 11

FeOx 3,14 8 10

Fecit (in situ) 5,70 5 9

[TBH] = 0,5 mmol L; [Fe(NOg)s] = 1,0 mmol L"; [FeOx] = 1,0 mmol L™;
[Fe*'] = [4cido citrico] = 1,0 mmol L'; pH= 2,5; [H502]o= 10,0 mmol L™.

Uma explicagdo para os melhores resultados de degradacdo de TBH na
presenca de ligantes pode ser a forte complexagao dos ions ferro pelo TBH, o qual
apresenta mais sitios passiveis de complexacado (elétrons livres do nitrogénio,

enxofre e carbonila) que o diuron.

Sao conhecidos varios compostos em que os anéis tiadiazois sdo usados como
quelantes (RAPER, 1996; BANISTER, et al., 1998). Anéis tiadiaz6is sao excelentes
doadores de elétrons e sao usualmente utilizados como componentes de condutores
organicos. Em alguns casos o interesse em se introduzir este anel em moléculas
esta nas interagdes intermoleculares que podem ocorrer entre os heteroatomos dos
tiadiazéis (YAMASHITA, et al., 1997).

A insercdo de anéis tiadiazdis em lubrificantes foi descrita visando melhorar a
acao anticorrosiva (HU, et al., 2006). Segundo os autores, essa melhora foi devido a
complexagéo em coordenacdo do anel tiadiazol com metais gerando um filme de
protecdo. A Figura 31 apresenta a proposta por Hu et al. (2006) de como o anel
tiadiazol pode orientar ligagdes planares e se coordenar em uma dupla complexagao

ou bidentado.

A idéia da complexacao também esta baseada no fato de que um composto
similar, o aminotiazol, é usado como agente complexante para a pré-concentragao
de metais em métodos analiticos (ALCANTARA, et al., 2004).
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Figura 31. Proposicao da interagdo entre ions ferro e o anel tiadiazol. Adaptado de Hu et al,

2006.

A forte complexagao, como ja dito acima, pode interferir na reacao de Fenton
por diminuir, ou ndo liberar, os ions ferro para esta reagéo, efeito ja verificado com
EDTA (SUN; PIGNATELLO, 1993a) e pela complexagao dos ions ferro pela matéria
organica de agua de rio (ZEPP, et al., 1992). A degradacdo do acido maleico
diminuiu quando se adicionou ions fluoretos a solugao de Fenton, devido a formacao
do complexo [FeFs]?” o qual é muito estavel reduzindo a quantidade de ferro livre
para a reacao de Fenton (FRANCH, et al., 2004).

4. 2. 2. 1. Avaliacao da formagao de complexo entre ions ferro e TBH

Quando os ions ferro estao presentes na solugdo aquosa, a fotodegradacao de
um composto organico pode ocorrer pela oxidacédo direta devido a transferéncia de
carga do ligante para o metal (LMCT- ligand-metal charge transfer) induzida pela
absorcdo de luz ou por radicais hidroxila, gerados pela irradiacao de solucbes de

Fe2* hidroxilados.

A transferéncia de carga e o rendimento quéantico da reacdo dependem da
natureza do ligante, podendo explicar a baixa reatividade do sistema quando o ferro
livre é adicionado. Como j4 dito, existe a possibilidade do TBH em solugéo de Fe**
formar espécies complexadas alterando a reatividade do sistema quando comparado
com a degradagao do TBH em presenga do complexo ferrioxalato. Os atomos e os
complexos sdo muito compactos e a repulsdo mutua entre os seus elétrons tem uma
forte influéncia na energia das transicoes eletrdnicas, assim diferentes espectros

eletrénicos serao obtidos.

Desta forma, um estudo por espectroscopia na regiao UV-Vis e por voltametria
foram conduzidos para verificar a formagao de complexos entre TBH e ferro.
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A Figura 32A apresenta os espectros para solugdes de TBH, Fe(NO3)s e da
mistura TBH + Fe(NOs); em valor de pH 2,5. Na Figura 32 B sdo apresentados os
espectros referentes as adi¢coes sucessivas de Fe(NOs); a solugdo de TBH. Os
espectros foram feitos com solucdes de concentragédo igual a 1,0 x 10 mol L.

Como podemos observar, na Figura 32A, a solugdo de TBH apresenta uma
banda de absorgao bem caracteristica em 254 nm. O aumento da concentragao de
Fe®* (Figura 32B) provoca um deslocamento da banda referente ao ferro (207nm)
para regidao entre 220-230 nm e o desaparecimento da banda do TBH. Também
define a banda na regiao entre 279 e 330 nm. No entanto, € dificil afirmar que esta
banda refere-se a formacao de um complexo entre ferro e TBH, pois segundo
Mazelier e Bolte (2001), Fe(OH)?** apresenta uma banda de absor¢do com o maximo
de absorcdo em 297 nm. A adicdo de ferro ao sistema pode estar definindo a banda
desta espécie e aumentando a absorcdo devido a alta concentracdo de ferro no

sistema, suprimindo a absorcao de TBH.

> —— TBH+Fe™ —— TBH: Fe* 1:4
3,0 —— TBH+Fe* em pH2,5 —— TBH: Fe*" 1:10
2,5 —— T TBH em pH2,5

L ER3t 9.
Fe® em pH2,5 —— TBH: Fe™ 1:20

ABS

200 250 300 350 400 450

Comprimento de onda (nm) 200 250 300 350 400 450
Comprimento de onda (nm)

Figura 32. Espectros de absorgao na regido UV para solugdes de TBH, Fe(NO3); e da mistura
TBH + Fe(NO3); em valor de pH 2,5 (A). Espectro referente a adigdes sucessivas de
Fe(NO3); a solugdo de TBH (B). [TBH] = 1 x 10* mol L™.

Como TBH também pode estar complexando Fe®', foi feito um estudo
espectrofotométrico, na regiao de UV-Vis, variando a concentracao molar de TBH
para verificar o comportamento das bandas referentes ao ferro. A concentrag@o
inicial de Fe®* foi de 1x10™* mol L™, Variou-se a proporgéo molar de TBH de 0,1 a 9
em relacdo a concentracdo de Fe?". A Figura 33A mostra os espectros de UV-Vis
para a solucdo contendo somente Fe?* (1x10™* mol L") e para a adicdo de TBH
resultando na proporcdo molar Fe** :TBH 1:0,1.



99

7

Como podemos verificar, na Figura 33A, o espectro da solugdo TBH:Fe é
semelhante a curva do Fe?*, exceto o aparecimento de um ombro na regido de 250
nm. Na regido de 290 a 350 nm ocorre aumento da absor¢do com o aumento da
fracdo de TBH, o que nao é esperado, ja que nao é observada qualquer absorgcao
acima de 275 nm para o espectro de TBH. Este fato pode estar relacionado com
uma possivel interagao entre TBH e ions Fe?*. O aumento desta banda é verificado
até proporcdo molar Fe? :TBH 1:2 (Figura 33B). Na proporcdo molar 1:2,5
verificamos que ha uma diminuicdo na banda referente ao TBH (aprox. 250 nm) e ha
a supressao da banda referente aos ions ferrosos (Figura 33C). O aumento da
absorgao na regiao referente aos ions ferro, devido a adicdo de TBH ao sistema até
proporgao molar 1:2, pode estar relacionado a formagéo de interacdes entre Fe** e
TBH. A diminuicdo desta banda apds a proporcao 1:2 pode significar o limite molar

para a formacao dessas espécies.

A formagao de espécies entre TBH e Fe?* pode justificar a menor degradacao
de TBH na presenca de nitrato. Como ja dito, ndo sé o TBH, mas os intermediarios
de reacao podem estar complexando os ions ferro. O fato de a reagdo continuar
ocorrendo deve estar relacionado a menor concentracdo de TBH em relacdo aos

2+/3+

ions Fe nos experimentos de degradacdo, deixando ferro disponivel para a

reacao de Fenton.

1,04 2,5 -

B

Fe*0,1 mmol L 2,0
Fe*:TBH 1:0,1

---- Fe* 0,1 mmolL"
—-—-Fe’*:TBH1:0,5
Fe®:TBH 1:1
Fe*:TBH 1:2
Fe*:TBH 1:2,5
Fe*TBH 1:3

—— TBH 0,1 mmol L'pH 2,5
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. . , - 250 300 350
200 250 300 350 400 Comprimento de onda (nm)
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C -+ --Fe* 0,1 mmolL"
—-—-Fe*":TBH 1:0,5
Fe®:TBH 1:1
Fe®":TBH 1:2
Fe*TBH 1:2,5
Fe®*:TBH 1:3

T
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Figura 33. Espectros de UV-Vis para a solugéo contendo Fe** (1x10™ mol L") e para a adigao
de TBH na proporgdo molar Fe= :TBH 1:0,1(A). Sucessivas adigées de TBH ao
sistema Fe*" :TBH 1:0,1(B). Detalhe da regi&o entre 290 e 360 nm (C).

Como observado nas Figuras 32 e 33 é dificil afirmar a formacdo de complexos
entre os ions ferro e o TBH, assim, a voltametria ciclica também foi usada para

investigar a formacao dessas espécies.

Como podemos verificar na Figura 34 (A), solugao 1,0 mmol de TBH em KNO3
apresenta um pico de oxidagdo em potencial de +1,2 V, como mostra a curva a da
Figura 34(A). No entanto, ap6s adicao de 1,0 mmol de Fe (lll) livre observa-se a
ocorréncia de novo pico de oxidagao em potencial ao redor de +0,60 V, como mostra
a curva b da Figura 34(A). Esse pico tem as caracteristicas voltamétricas de
complexos de Fe (ll)/Fe (lll) também observadas para complexos de Fe (lll): EDTA
(SHIMIZU, et al. 2007)

Desse modo, estes resultados sdo indicativos de que ha formagéo do complexo
Fe : TBH na presenga de Fe(lll) livre. No entanto, na presencga de ferrioxalato, o pico
ao redor de +0,60V ndo é observado, os voltamogramas ciclicos sao apresentados
nas curvas ¢ da Figura 34 (A). Esse comportamento é indicativo de que o complexo

de FeOx nao libera Fe (lIl) para subseqlente complexagdao com TBH.

Um outro dado interessante e conhecido na literatura (BANISTER, et al., 1998)
€ que alguns compostos com estrutura tiadiazol sdo sistemas com anéis muito ricos
em elétrons e podem agir como ligantes doadores de elétrons. Deste modo, é

possivel sugerir que TBH pode agir como agente complexante de Fe (lll) e reduzi-lo
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simultaneamente a Fe (ll), cuja espécie é detectavel por voltametria ciclica durante

oxidacdo do complexo em potencial ao redor de +0,60V.

A influéncia de &cido citrico no complexo de Fe-TBH foi investigado e mostrado
na Figura 34 (B). A adigdo de acido citrico ao complexo Fe —TBH promove a
concomitante diminuicdo do pico do complexo Fe-TBH em potencial ao redor de
+0,60V, como indicam as curvas b e ¢ da Figura 34 (B). Em concentragdo de 1,0
mmol L™ de acido citrico ndo se observa mais o pico referente ao complexo Fe- TBH,
sugerindo que a formacao do complexo Fe-acido citrico é preferencial a formacgéo do
complexo Fe-TBH.

A formagdo do complexo de Fe-TBH também foi comprovada pelo
comportamento dos voltamogramas ciclicos obtidos na regido de redugao de Fe (lll),
conforme mostra a Figura 35. Solugao 1 mmol L™ de Fe (Ill) em KNO3 apresenta um
pico mal definido na regido de —1,1 V. No entanto, a adicdo de TBH promove o
aumento do pico, formando um pico bem definido concomitante ao deslocamento
para potencial menos negativo, como demonstrado pela curva b da Figura 35.
Posteriores adi¢cdes de acido citrico ao complexo desloca o pico para potenciais
mais negativo (Figura 35 curva c). Estes resultados comprovam que adi¢cbes de
acido citrico ao complexo Fe-TBH forma um novo complexo Fe-acido citrico
preferencialmente ao Fe-TBH e que ocorre a formagcado do complexo entre TBH e
FeII/III.

10+ TBH (a) A o]~ TBH+Fe-1:1(a) B
81 —— TBH+Fe*(b) ——TBH + Fe + Ac. Citrico 1:1:0,1 (b)
6 —— TBH+FeOx (c) 84— TBH + Fe + Ac. Citrico 1:1:1 (c)
4 &
< 4
= 2 <
B 2 2
(I e——— =
—-\/ .
24
] 2
-4
4
-6
T T T T T T '6 T T T T T T
00 02 04 06 08 10 12 00 02 04 06 08 10 12 14
E/V E/V

Figura 34. (A) Voltamogramas ciclicos correspondente a oxidagdo TBH (a) na presenga de
Fe(NO3); (b) ou FeOx (1,0 mmol L) (c); (B) adicao de acido citrico (b e ¢) ao
sistema co1ntendo Fe: TBH (a). [KNO3]= 1,0 mmol L™ Velocidade de varredura
=50mVs .
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Figura 35. Voltamogramas ciclicos correspondente a redugao do complexo Fe:TBH (a) na
presenca de Fe(NO3); (¢) ou FeOx (1 0 mmol L") (b,c) em KNO; 1,0 mmol L™
Velocidade de varredura =50 mV's™'

A fotoatividade dos complexos entre TBH e Ferro foi avaliada em relagdo a
geracdo de Fe?*, na auséncia de H,O,. Para efeito de comparacdo neste estudo
também foram inclusos os compostos 4CF, diuron e formol. Desta forma, irradiaram-
se solugdes de TBH 0,5 mmol L, 4CF 1,0 mmol L, Diuron (D) 0,1 mmol L' e
formol (F) 1,0 mmol L™, na presenca de Fe(NOs)s ou FeOx 1,0 mmol L. Solucées
contendo apenas Fe(NOs); ou FeOx também foram irradiadas. As amostras foram
retiradas nos primeiros segundos de irradiagdo. Os resultados dessas

determinacdes sao apresentados na Figura 36.

—m— Fe® A 0,35 —M— FeOx B
- —Ww— TBH+FeOx
0,051—w— TBH+Fe® +
M s _— 0,30 —+— 4CF+FeOx -
—+— 4CF4F* t——+ ¥ DsFeO
3¢ 0’25_ +rFeUXx
0,04 ¥— D+Fe T —&— F+FeOx *
2 —&—F+Fe’ — 3 0,201
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& ——— % ©
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] n ]
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0,00 002 004 006 008 010 0,12 0,00 0,02 0,04 0,06 0,08 0,10 0,12
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Figura 36. Determinagao da [Fe®'] foto-gerados sob irradiacdo solar dos S|stemas na presenga
de 1,0 mmol L de Fe(N03)3 (A) ou FeOx (B). [TBH] 0 5 mmol L, [4CF] 1,0 mmol
! [Diuron] (D) 0,1 mmol L™ e [formol] (F) 1,0 mmol L.
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Como podemos verificar, a maior foto-geracdo de Fe®* ocorreu nos sistemas
contendo FeOx, o que era esperado devido ao alto rendimento quéntico na geragao
de Fe* ja relatado (ABRAHAMSON, 1994; SAFARZADEH AMIRI, 1996).

Para os sistemas contendo Fe(NOs)s, a maior geracao de Fe** se deu na
presenca de 4CF. Esse resultado estda de acordo com Chen e Pignatello (1997)
sobre a foto-geracdo de Fe®* por intermediarios de degradacéo de fendis. Também
explica a alta remog¢ao de 4CF, nestas condi¢cdes, quando comparado aos outros

compostos.

Se h& a formagao de complexos entre os ions ferro e os compostos diuron e
formaldeido, estes ndo sao tao fotoativos quanto os formados entre Fe e 4CF. Isto
explicaria o fato de a reagdo de degradacao ocorrer de forma mais eficiente para

estes compostos na presenca dos ligantes.

Para o TBH, podemos observar que na presenca de Fe(NOjz); ha uma
tendéncia em diminuir a geracdo de Fe** com o aumento da dose de energia (Figura
36A), o que nao foi observado para nenhum outro sistema. No entanto, na presenca
de FeOx e TBH ha alta geracao de ions ferrosos, com valores muito préximos aos
obtidos quando apenas FeOx é irradiado, indicando que a presenca de TBH nao
influencia a geragéo de ions ferrosos provenientes da fotolise de FeOx.

Estes resultados podem indicar que os intermediarios de reacdo de TBH estao
complexando Fe?* ou Fe* nos sistemas contendo Fe(NOs)s, e que estes complexos
nao sao fotolisados dificultando a participacao dos ions ferro na reagéo de Fenton, e

por isso a baixa eficiéncia de degradacéo.

Nos sistemas utilizando FeOx os resultados ndo diferem muito entre si, com
excecdo do formol ,que apresenta a menor geracdo de Fe?* em relacdo aos outros
compostos, indicando que a geracdo de Fe?* esta baseada na fotélise do complexo
FeOx,

Ainda para avaliar a possivel complexacdo de Fe?* por TBH outro experimento
foi feito comparando o consumo de H>O» na auséncia de irradiacdo e na presenca
de Fe®'/ 4-clorofenol (4CF) e Fe®/tebuthiuron. Um experimento controle contendo
somente Fe** também foi acompanhado. Pode —se observar (Figura 37) que ha um
rapido consumo de HxO, na presenca de 4CF e um consumo insignificante no

sistema contendo tebuthiuron quando comparado ao Fe®*/ H,O,. Estes resultados
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indicam que na presenca de TBH, Fe?* é gerado (Figura 36) no entanto estes fons
nao estao disponiveis para a reacdo com H,O» reforcando a idéia de complexacao

dos ions ferrosos pelo tebuthiuron (Figura 37).

12
T, 10 Te—e ° b d
[e) "tem =
£ 8- S ——=m
E 2
—~ 61 —m—Fe® + H,0,
O
= 4. . —e— TBH + Fe* + H,0,
= 2+
5] A\A\A —A— 4CF + Fe*" + H,0,
T T——a
O T T T T T T T T T T T T
0 5 10 15 20 25 30
Tempo (min)
Figura 37. Consumo de H,O, (10,0 mmol L") na presenca de: Fe* 1,0 mmol L (—m—);

[TBH] = 0,5 mmol L' (—e—) ou 1,0 mmol L' 4CF (—A—)

Com estes experimentos comprova-se a formagao do complexo entre TBH e
ferro, o que explica a menor eficiéncia de degradacao na presencga de Fe(NOs)s.

4. 2. 2. 2. Degradacao de TBH utilizando ferrioxalato de potassio (FeOx), Fe-
acido citrico (Fecit) e citrato de amonio e ferro (FecitNH;) em diferentes valores
de pH

Uma das principais vantagens em se utilizar complexos de ferro é a
possibilidade do processo foto-Fenton ocorrer em valores de pH proximos a
neutralidade. Assim a aplicagdo do processo de Fenton utilizando complexos de
ferro, Fecit, FecitNH, e FeOx em diferentes valores de pH na degradacao de TBH foi

feita.

4. 2. 2. 2. 1. Avaliacao da degradacao de TBH em diferentes valores de pH
utilizando Fecit

A fotodegradacdo de TBH na presenca de 1,0 mmol L™ de Fecit foi avaliada na
faixa de pH entre 2,5 e 7,5. Experimentos usando Fe(NO3); sem adicdo de acido

citrico foram feitos somente em pH 2,5 pois acima deste valor ocorre a precipitacdo
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de ferro prejudicando a reagdo de Fenton. A reposicdo do H»O» ocorreu apos
irradiacao solar de 1,9; 7,9; 16,2 J cm? para solucao de pH 2,5. Para as solucoes
em pH 4 o HO; foi reposto em 7,9 J cm; para as solugdes em pH 5 e 6 a reposicdo
foi feita em 14,3 J cm™? e para as solucdes contendo apenas Fe(NOs )z em 22,1 J

cm™.

Quando avaliados os resultados de degradagao dos experimentos feitos em pH
2,5, um efeito benéfico para a oxidagdo de TBH pode ser observado quando o
complexo Fecit é adicionado a solucdo (Figura 38A). O herbicida foi totalmente
removido apdés a dose de energia de 0,86 J cm? (7 minutos), enquanto usando
Fe(NOg)s apenas 40% de remogao foi obtida apés 2,8 J cm™ (Figura 38A).

L0 1.0 —0— pH=2.5-Fe(NO,),

0.8 0,8 —@— pH=2.5-Fe:cit
T 0.61 5 06 —o— pH=4.0-Fexcit
= O
= = .
M 0,41 O 044 —A— pH=5.0-Fe:cit
= oY

0,2 0,21 —v— pH=6.0-Fe:cit

0,0—o0—0—  —+ o0b—v 1 —*+—pH=T5-Feucit

o 1 2 3 4 5 6 ) 5 10 15 20 25
Dose de energia (J cm’z) Dose de energia (J cm'2)

Figura 38. Influéncia do complexo de ferro e do pH na oxidagao de TBH (A) e no decaimento
de COT (B). [TBH]=0,5 mmol L'1; [Fe(NOs)s]=[ acido citrico]=1,0 mmol L'1;
[H202]=10 mmol L.

Apesar da eficiéncia de degradacao usando o Fecit diminuir com o aumento do
pH, a remocao de TBH ainda € maior que a observada para o Fe(NO3);. Para a
solugdo em pH 6,0, 76% da concentracdo inicial de TBH foi removida apés 15
minutos de irradiagdo que resultou em uma dose de energia solar de 2,0 J cm™.
Aumentando ainda mais o valor de pH (7,5) (Figura 38 A), resultados similares sao
obtidos mas necessitam de uma dose de energia muito maior (7,5 J cm?). O
aumento do pH resulta em um menor consumo de HxO, (1,1 J cm?®) durante a
fotodegradacdo de TBH como pode ser visto na Tabela 12. A diminuicdo no
consumo de HO2 contribui para uma menor geragdo de radicais hidroxila e
consequentemente para uma menor eficiéncia de degradagao.

Comportamento similar é observado para a remoc¢édo de COT (Figura 38 B).

Apesar de a carga organica presente no sistema contendo Fecit ser maior que em
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Fe(NOs)s, a mineralizacdo aumenta de 16 para 85% quando o pH diminui de 7,5
para 2,5 apds uma irradiagdo de 7,5 J cm™.
Tabela 12. Velocidade inicial de consumo de H,O, durante degradagédo de TBH utilizando diferentes

valores de pH inicial nos sistemas contendo o complexo Fecit in situ e Fe(NOz)s em pH 2.5 apos 1,1 J
cm? de energia solar.

pH Velocidade**

(umol L' s™)
2,5 19
4,0 14
5,0 3,1
6,0 0,20
2,5* 0,75

* Fe(N03)3
** considerando reagéo de primeira ordem

No sistema contendo apenas nitrato férrico, as amostras retiradas nesta mesma
dose de energia nao evidenciaram nenhuma remogao de COT. Por outro lado, a
mineralizacao, neste sistema, comeca a ocorrer apds receber uma dose de energia
de 11 J cm?alcancando 64% de remocéo de COT em 23,5 J cm™ (quase 3 horas de
experimento) (Figura 38B). A mais alta remocdo de COT obtida no inicio da
irradiagdo usando Fecit pode ser parcialmente atribuida a fotdlise do citrato
(Equacao 56) (ABRAHANSOM, et al, 1994; DENG, et al.,, 1998), pois o citrato
acrescenta a solugdo 72 mg L™ de carbono (1.0 mM).

C(OH)(COOH)(CH2COOQOH), + 2Fe(lll) + hv. — CH3COCH3 + 2Fe(ll) + 3CO2 + 2H"
(56)

Entretanto a vantagem de utilizacdo do citrato é demonstrada pelos resultados
de CLAE onde se verifica a maior remocao de TBH neste sistema.

O aumento da degradacdo de TBH na presenca de citrato também pode ser
atribuido a fotoatividade deste complexo, o qual gera Fe(ll) com um rendimento
quantico relativamente alto. Quando o valor de pH aumenta, o Fe(OH)(Cit) é a
espécie dominante presente na solugao, a qual exibe baixa fotoatividade com um
rendimento quéntico de geracdo de Fe(ll) de 0,28-0,21 para pH 4-6 em 436 nm
(ABRAHANSOM et al, (1994); DENG, et al., (1998); HUG, et al., (2001), FAUST;
ZEEP, 1993). Isto explica a diminuicdo na degradacao de TBH conforme o valor de

pH foi aumentado.
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Entretanto, para todos os valores de pH o rendimento quéntico para a geragao
de Fe?* na presenca de citrato de ferro é maior que o observado para Fe(OH)**
(ABRAHANSOM, et al., 1994), espécie predominante na solugdo de Fe(NOs)s na
auséncia de ligante, o qual apresenta valor igual a 0,017+ 0,003 em 360 nm
(FAUST; HOIGNE, 1990), o que favorece a degradacdo de TBH quando citrato esta
presente.

Nota-se que nenhuma diminuicdo no COT foi observada quando a solugao de
TBH foi exposta a irradiacao na auséncia de ferro e H»O, indicando que este
composto nao sofre fotdlise e ndo houve perda por evaporacgao.

Além disso, ndo foi observada degradacao de TBH na presenca de Fecit e
H>O. em valores de pH entre 2,5 e 6,0 na auséncia de irradiacdo. Também nao foi
observada degradacdo na presenca de H.O, e auséncia de ferro sob irradiagao
solar.

Em contraste, na presenca de Fe(NOs); e HxO, e auséncia de irradiacdo em
pH 2,5, 7% de remogao de TBH foi observada ap6s 30 minutos de experimento.
Esta remocgéao ocorre devido a reagao térmica de Fenton (Equagdes 16, 17 e 15).

Na auséncia de H202 11%, 13% e 15% de degradacédo de TBH foi observada
sob irradiacdo solar na presenca de Fe(NOj3)s em pH 2,5 e Fecit em pH 2,5 e 6,0,
respectivamente apds 30 minutos. Na presenca de Fecit pH 6 também foi observada
a remocao de aproximadamente 6 % de COT. Esta remo¢ao de TBH na auséncia de
H-O, pode ser explicada pela geracdo de radicais hidroxila de acordo com a
Equacdo 14 ou também pela geragdo in situ de HxO2 nos sistemas contendo
complexos de ferro como prosposto para a degradagado de 2,4-D na auséncia de
H-O2> no sistema contendo ferrioxalato (JEONG; YOON 2005). Reacbes similares

(Equagbes 57-63) podem estar ocorrendo em nosso sistema na auséncia de HzOx.

Fe"'(C204)n>2" + hv— Fe?* + (n-1)C204% + C204~° (57)
C204" — CO, + COz™* k=2x10°M's'  (58)
CO; " +0; > COz+ 02" k=24x10°M's" (59)
Fe* + O, = Fe®" + O, k=1,5x10M"s" (60)
Fe"'(C204)n>2" + 0" O, + Fe'(Co04)n™ ™" k=1,0x10°M"s" (61)
Fe?" + Oy "— Fe* + HyO, + OH™ k=72x10M"s" (62)
Fe'(C204)n2?" + Ha0— Fe(C204)* + *OH + OH™ k=31x10°M's" (63)
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Em altos valores de pH, a espécie dominante ¢ O, ", a qual favorece a
formacgao de H.O. e conseqiientemente “OH.

Nas solugdes contendo Fecit, a precipitacdo ocorreu em todos o0s
experimentos, entretanto, apenas apdés longos periodos de irradiagéo (73 minutos -
10,6 J cm™?). Isto ocorre provavelmente devido & degradagdo do acido citrico e a
formacdo de espécies hidroxiladas de ferro, prejudicando a reagado foto-Fenton
(BALMER; SULZBERGER, 1999). Também a reagéo, representada na Equagéao 62,
gera OH™, o que também favorece a precipitacao.

A degradacado solar de citrato de ferro foi avaliada irradiando-se solucoes
contendo 1,0 mmol L' de Fe(NOs)s e 1,0 mmol L™ de &cido citrico em pH 6. Foi
observado que 15% da concentragéo inicial de carbono foi mineralizada em 41
minutos de irradiagdo (6 J cm®), atingindo um patamar onde ndo mais se observou
mineralizagao (Figura 39).

Este patamar sugere que compostos mais recalcitrantes sdao formados, como
exemplo temos a acetona, que tem sido proposta como um produto da fotdlise do
citrato (Equacéao 56) (ABRAHANSON, et al., 1994). O pequeno decréscimo no pH de
6,0 a 5,7 sugere que acidos carboxilicos de cadeia pequena também sejam gerados,
resultando em um residuo organico que sera degradado apenas com a adicao de
H2O2 ao sistema, atingindo um novo patamar em 54% de remocao de COT apés
dose de energia igual a 7,5 J cm™.

—@—sem H,0,
1,0 —Mm—com H,0,
~—
00—g o o
0.8- [ ] o—0—¢g
o m
|_
Q 0.6{"
Q
= 1 \
3 \
O 0,4+ ._.___.\.\.
0,2
0,0 T

0 5 10 15 20 25
Dose de energia (J cm®)
Figura 39. Mineralizagcdo de 4cido citrico na presenga e auséncia de H,O, (fotolise) durante

irradiacdo solar do citrato de Fe(lll). Condicdes iniciais : [Fe(NOjs)s] = [acido citrico]
=1,0 mM; pH = 6,0; [H,O,] = 10 mmol L™.
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Pelo menos cinco produtos de degradacdo foram detectados (tempo de
retencdo aproximadamente igual a 3,9; 4,5; 4,9; 5,6; 6,5 minutos) a partir da
irradiacdo de solugao contendo Fecit em pH 6 (Figura 40), na qual 87% de TBH
havia sido removido apds 78 minutos de irradiagdo solar (7,5 J cm?®). Estes
intermediarios foram degradados posteriormente como pode ser visto no
cromatograma final (23,5 J cm™).

60

—— TBH+Fe:cit-inicial
———7490J cm”
——23485Jem”

(o))
o
1

N
o
1
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—_
o
1

Tempo de retengéo (min)
Figura 40. Cromatogramas obtidos durante a degradagao de TBH na presenca de Fecit in situ.

Condicoes iniciais: [TBH] = 0,5 mmol L'1; [Fecit] = 1,0 mM; [H>O5] = 10 mM; EH =
6,0. Adicao de acido citrico: 7,50 e 19,782 J cm?®. Adicéo de H,O,: 10,604 J cm

Analisando o espectro de absorcao das solugbes de TBH em pH 6, durante a
irradiacao, observa-se uma diminuigdo da absorcao na regido em torno de 254 nm, a
qual pode ser atribuida ao TBH e seus intermediarios de degradacao (Figura 41). O
espectro ap6s 23,5 J cm™ (3 horas) apresenta uma banda de absorgéo entre 250 e
300 nm a qual corresponde a absor¢cao do complexo Fecit pois de acordo com os
cromatogramas, a maior parte dos intermediarios ja foi degradada. Esta absor¢édo do
complexo Fecit também diminui consideravelmente devido a degradacdo do
complexo apdés um longo periodo de irradiacao (6 horas) como pode ser visto no
espectro da amostra retirada apés 26,4 J cm™, onde a banda com absorgdo maxima
em 219 nm corresponde aos ions Fe3+(Figura 41).
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3,0
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] TBH + Fecit 7,5 Jcm™
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Figura 41. Espectro de absorgao na regidao UV-Vis durante a degradagao de TBH com Fecit em
pH 6. Condigdes iniciais: [TBH] = 0,5 mmol L™ [Fecit] = 1,0 mM; Adigbes de acido
citrico 7,50 e 19,8 J cm™. [H,0,] = 10 mM adi¢&o de H,O, em 10,6 J cm™.

Quando a concentragao inicial de Fecit (pH 6,0) foi aumentada para 3,0 mmol L’
' um pequeno aumento na oxidagdo do TBH foi observado alcancando 96% de
oxidacdo apés 65 min (6 J cm™) (Figura 42 A). Por outro lado, a remogao inicial de
COT apresentou um comportamento similar entre as solugées de concentragéo 1,0
and 3,0 mmol L' (Figura 42 B). Entretanto, apés longo periodo de irradiacdo a
solugdo contendo 3,0 mmol L' de Fecit apresentou melhores resultados de
degradacao alcancando 48% de remocgéao de COT. A precipitagao nesta solugao foi
apenas observada ao final do experimento (19,8 J cm™) enquanto que na presenca
de 1,0 mmol L™ ocorre a partir de 10,6 J cm™.

O aumento na concentragao inicial de Fe(NOs)s (pH 2,5) de 1,0 para 3,0 mmol
L' resultou em um consideravel aumento na eficiéncia de degradacdo pois a
mineralizacdo comeca a ocorrer logo nos primeiros instantes de irradiacdo, o que
ndo era observado para a concentragdo 1,0 mmol L. Usando 3,0 mmol L
Fe(NOg)s, 44% de remocdo de COT foram obtidos apés 42 min (6,3 J cm?),
enquanto para a mesma dose de energia nao foi observada mineralizacao

empregando solugéo 1,0 mmol L™ Fe(NO3)s (Figura 42 B).
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Figura 42. Influéncia do aumento da concentracdo de Fecit oxidacdo de TBH (A). Influéncia da
concentracdo de ferro na remocgdo de COT (B). Condigdes iniciais: [TBH] = 0,5
mmol L™'; [Fe(NO3)s] = [acido citrico] = 1,0 € 3,0 mmol L™; [H,O5] = 10 mmol L; pH
= 2,5 (Fe(NOs)3) e pH = 6,0 (Fecit).

Estes resultados podem ser explicados pelo aumento na cinética de reacao
devido a maior concentracdo de ferro (PEREZ, et al., 2002), a qual ocasiona um
mais rapido consumo de H,O, (Tabela 12) o que certamente promove uma maior
geragdo de radiciais hidroxila e consequentemente induz a um aumento na
velocidade de mineralizacéo.

Apesar do consideravel aumento na mineralizagdo de 60 para 82% quando
aumentou-se a concentracdo de Fe(NOs)s de 1,0 mmol L para 3,0 mmol L,
respectivamente, este resultado foi obtido em valor de pH igual a 2,5 enquanto
usando citrato de ferro a degradagao pode ser feita em valores de pH préximos ao
neutro, 0 que é uma vantagem para a aplicagdo ambiental. A limitagdo aqui ainda se
encontra na quantidade de ferro que estd acima dos limites exigidos por lei para
descarte.

Considerando que o citrato de ferro € decomposto durante o processo levando
a precipitacéo do ferro apés um longo periodo de irradiagdo (80 min 7,5 J cm®), uma
nova aliquota de acido citrico (0,187 mmol em 190 mL) foi adicionada a solucéo de
TBH quando o patamar foi atingido (7,5 J cm™) a fim de aumentar a mineralizagdo e
evitar a precipitacdo. Depois que o H;O: foi totalmente consumido (10,6 J cm™), uma

nova adicao foi feita (1,7 mmol em 170 mL). Como pode ser observado na Figura 43,
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as novas adigdes de acido citrico e H,O, aumentaram a degradacao de TBH e a
remogao de COT em apenas 15% ap6s 208 min (19,8 J cm™).

1,4 — —
i A —M— Unica adigao: inicial | B &dlgao de &cido citrico)
1,0 —O— mais adigdes de &c. citrico O\ (0,187 mmol)

=)
1 "

\ 1,21
0.8 @ ~— Adigéo de H,0,
é l\ ° e < (1,7 mmol)
Mmoo |\ '5 0.8 No
= 0,61 o M o
E o) = e n
= 5 O 0,64 O
0.4+ © ] 0—0
adicéo de &cido citrico 0.4
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Figura 43. Efeito de novas adi¢des de acido citrico na oxidagdo de TBH (A) e na remocéo de
COT (B) durante a irradiacdo solar. Condigdes iniciais: [TBH] = 0,5 mmol L;
[Fe(NOs); = acido citrico] = 1,0 mmol L™; [H,0,] = 10 mmol L™'; pH = 6,0. Adicao de
0,187 mmol de &cido citrico em 7,5 J cm™? e 1,7 mmol H,O, em 10,6 J cm™.

4. 2. 2. 2. 2. Degradacao de TBH utilizando citrato de aménio e ferro (lll)-
(FecitNHs): influéncia do pH e comparacao com Fecit (in situ)

A comparacdo dos resultados de degradacgdo utilizando complexos de ferro
previamente preparados e formado in situ pela adicdo de precursores foi um dos
objetivos propostos nesta tese.

A alta solubilidade dos citratos de ferro em agua dificulta sua cristalizacao neste
meio. A obtengado destes sélidos geralmente se da em meio orgénico. O citrato de
amoénio e ferro foi sintetizado em 1998 (MATZAPETAKIS, et al., 1998) e foi o
primeiro complexo mononuclear de citrato de ferro isolado que é soluvel em agua. A
formula determinada pelos autores foi (NH4)sFe(CsHsO7)2. 2H20, onde o ferro esta
octaedricamente coordenado a dois citratos.

O citrato de amoénio e ferro (Ill) € um sélido, disponivel comercialmente e muito
soluvel em agua o que facilita sua adicdo aos sistemas de tratamento, sendo assim

foi empregado como espécie de ferro na degradacao de TBH.
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A remocéo de TBH foi eficiente como pode ser verificado na Figura 44A. Para
o sistema com pH inicial igual a 2,5 praticamente total remocao de TBH foi obtida em
apenas 12 minutos de irradiacao (0,86 J cm®). Aumentando—se o pH inicial das
solugdes, a remocao de TBH é mais lenta e praticamente ao final do experimento
(18 J cm® aproximadamente 3 horas e 30 minutos) 99 e 96 % de TBH foram

removidos das solugdes de pH 6 e 7,5, respectivamente.

Observando a Figura 44 B verificamos que a utilizagdo do FecitNH3
proporcionou total remocédo de COT ap6s aproximadamente 3 horas de experimento

(14 J cm™) quando o pH inicial da soluc&o foi ajustado para 2,5.

Com o aumento do pH inicial para 6, foram obtidos 44% de remocdo de COT
(18 J cm™). Testou-se também seu emprego sem o ajuste de pH, o que resultou
numa solucao de pH inicial 7,5. Como verifica-se os resultados de remogao de COT
sdo semelhantes aos do experimento em que se utilizou o valor de pH inicial igual a
6 (Figura 44 B).
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Figura 44. Remogéo de TBH (A) e COT (B) para o sistema de fotodegradacao solar utilizando
o complexo comercial C|trato de aménio e ferro em diferentes valores de pH inicial.
[FecitNH3] = 1,0 mmol L™ ; [H202] = 10 mmol L™ ,[TBH] = 0,5 mmol L. Reposicoes de

H.O,: pH 2,5: 1,88; 490e114Jcm pH6 6,12 J cm?; pH 7,5: 7,84 J cm™.
controles: solugdes na auséncia de H,O,; fotollse apenas Fe0|tNH3

Quando solugdes de TBH foram irradiadas na presenca de FecitNH; e
auséncia de H>O» (controle) podemos verificar que ao final do experimento (18 J cm’

%), 27 e 6,0 % de COT foram removidos das solucdes de pH inicial 2,5 e sem ajuste
de pH (7,5). A irradiacao do FecitNH; resultou em 16% de remocéo de COT (18 J
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cm™®). No entanto como verifica-se na Figura 44A, ao final do experimento (18 J cm’
%) na solugdo controle de pH 2,5 houve também a remogao de 26% (18 J cm™) de
TBH indicando que a fotoatividade deste complexo gera radicais capazes de oxidar
o0 TBH. Na solugdo onde o pH nao foi ajustado houve uma pequena remocao de
TBH de aproximadamente 7% (18 J cm™).

Comparando-se ao sistema onde o complexo Fecit em pH 6 (Figura 38),
verifica-se que a remogao de COT é praticamente a mesma, em torno dos 37% (17,8
J cm®). Ja& na remogdo de TBH, o complexo FecitNHz se mostrou um pouco melhor
resultando em uma remogdo 10% maior que para o sistema Fecit (na dose de

energia 6,0 J cm™).

Em relagdo aos experimentos na auséncia de H>O,, com o complexo Fecit em
pH 6 (pagina 105) a remogao de COT foi de aproximadamente 6% e a remogao de
TBH foi ligeiramente maior em torno dos 13% sendo esses resultados maiores

quando comparados ao sistema FecitNH3 sem ajuste de pH (14,4 J cm™).

Os espectros de absorgcao para os sistemas Fecit e FeciNH; mostra que no
sistema contendo o complexo FecitNH3 praticamente ndo se observa a banda
referente ao Fe®, pois ndo ha uma definicio de banda na regido abaixo dos 250 nm.
Também pode-se observar que ha uma maior absor¢do na regiao entre 400 e 250
nm no sistema contendo FecitNHs; em relagdo ao sistema Fecit, 0 que é muito

interessante para a utilizagao da luz solar.

Apesar de a maior parte do espectro dos raios solares ser constituida por
comprimentos de onda na regido do visivel o fato de FecitNH3 ter maior absor¢ao
nesta regido ndo resultou em melhor degradacéo que o sistema Fecit indicando que
no valor de pH 2,5 a espécie mais fotoativa possa ser o Fe(OH)?* ou ainda que a
contribuicdo destas espécies na geracao de radicais hidroxila € significativa para o
sistema. Mas esta maior absor¢do na regido visivel pode explicar os melhores
resultados obtidos na remogao do composto na presenga de FecitNH; do que Fecit,

nos sistemas onde nao houve a adicao de HO..
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Figura 45. Espectros de absorgdo no UV-Vis para solugdes 1,0 x10* mol L' de Fecit
(Fe(NOs)s+ acido citrico) e FecitNH; em pH 6.

Para o sistema contendo FecitNH3; a oxidacdo de TBH foi de aproximadamente
95% e a remocao de COT foi de 31% e na mesma dose de energia. Quando o
sistema Fecit na presenca de H>O, tem o valor de pH inicial elevado a 7,5, temos
77,7 % de oxidacdo de TBH e a remocgao de 20% de COT ao final de 1 hora de
irradiacdo (7,5 J cm™®). O fato de melhores resultados de degradacdo em pH 7,5
terem sido obtidos quando o complexo FecitNH; foi empregado, pode estar

relacionado a maior estabilizagdo dos ions ferro neste complexo.

Comparando—se os valores de velocidade inicial de consumo de H>O2 (Tabelas
12 e 13), verifica-se que para os experimentos em pH 2,5 o consumo de perdxido
em Fecit € maior que no sistema contendo FecitNHs. Isto explica o fato de neste
valor de pH (2,5) os resultados de remocao de COT e de TBH (Figura 38) serem
melhores quando comparados ao sistema que usa o complexo comercial (Figura
44).

Tabela 13. Velocidade de consumo inicial de H,O, em diferentes valores de pH utilizando
FecitNH3 no processo foto-Fenton/solar.

AMOSTRA pH TEMPO (s) V (umolL's")*

FecitNH3 2,5 490 16
FecitNH3 6,0 490 3,1
FecitNH3 7,5 558 1,5

*considerando reagao de 1% ordem.

Aumentando-se o valor de pH, podemos observar que o consumo de HxO, é
maior no sistema contendo o FecitNH3; (Tabela 13) do que no sistema contendo Fecit

(Tabela 12). Esse fato pode explicar a pequena melhora na remocao de TBH (Figura
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44A e Tabela 14) com o aumento do tempo de exposicéo (6,0 J cm™) apesar de nao
resultar em um aumento expressivo na remocgédo de COT a qual € praticamente a

mesma nos dois sistemas.

Esse maior consumo de H>O, também pode ser devido a reagdes paralelas a
reacao de Fenton. A formacao de espécies entre Fe(ll) e carboxilatos que reagem
mais rapidamente com o peréxido de hidrogénio que o Fe**(cerca de 4 ordens de
magnitude) ja foi demonstrada (Equagdo 64 , SEDLAK; HOIGNE, 1993). Se o
complexo comercial apresentar o mesmo comportamento, essas observagdes
podem ser usadas para explicar o consumo de H,O, e a oxidagdo de TBH sem um
aumento muito significativo na remogéo de COT.

Fe'(C204) + H202 — [Fe"(C204)]" + *OH + OH k= 3,1x10* M''s™ (64)

Aumentando o valor de pH verificamos que melhores resultados de
degradacao sao obtidos quando o complexo FecitNH3; é utilizado em relagdo aos

resultados obtidos para o sistema Fecit.

Tabela 14. Velocidade de oxidagdo de TBH em diferente valores de pH utilizando FecitNH3; no
processo foto-Fenton/solar

AMOSTRA pH DOSE (Jcm?®) TEMPO (s) V (umolL's™)*

FecitNH3 2,5 0,179 155 0,97
FecitNH3 6,0 0,179 138 0,17
FecitNH3 7,5 0,179 134 0,22
FecitNH3 6,0 5,993 3610 0,13
Fecit 2,5 0,179 80 5,15
Fecit 6,0 0,179 95 0,85
Fecit 6,0 5,993 3600 0,11

*considerando reacdo de 1% ordem

4. 2. 2. 2. 3. Degradacao de TBH em diferentes valores de pH utilizando FeOx

Os resultados obtidos variando-se o pH quando utilizou-se FeOx na
degradacao de TBH sao apresentados na Figura 46. Verifica-se que em pH 2,5 apés
aproximadamente 1,0 J cm? total remocdo de TBH foi obtida (Figura 46 A).
Aumentando-se o pH, 80 e 63% de TBH foi removido em pH 5 e 6, respectivamente
e praticamente total remogdo do composto foi obtida em 6,0 J cm™. Com relagéo a
remocao de COT, 80, 44 e 34 % foram obtidos em pH 2,5, 50 e 6,0,

respectivamente em 10 J cm®.
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Figura 46. Remocéao de TBH (A) e COT (B) para o sistema de fotodegradagao solar utilizando
o complexo FeOx em diferentes valores de pH inicial. [TBH]=0,5 mmol L™;
[Fe(Ox]=1,0 mmol L; [H,05]=10 mmol L. Reposicao de H,0, = 3,4 J cm™ pH =2,5;
8,0 J cm?pH=5.

A principal implicacdo na reagdo de Fenton com a alteracdo do pH esta
relacionada com a mudanga na especiacao dos ions ferro e de seus complexos.

Em pH 3 em uma solugdo contendo 6 umol de Fe(lll) e 18 umol de oxalato as
principais espécies presentes foram Fe(C>04)" e Fe(C204)2". Com 0 aumento do pH
para 4 as principais espécies presentes, passam a ser Fe(C204)2~ e Fe(C204)s> que
sao as espécies de Fe-oxalato mais fotoativas e neste pH os resultados tendem a
ser os melhores porque a constante de oxidagéo desta espécie na presenga de H>O»
é da ordem de 3 x 10* M's™", maior que para Fe** que é da ordem de 53 a 76 M's™.
Acima deste valor de pH a concentracdo destas espécies diminui e Fe(OH)," esta
presente em grande concentragdo e a precipitacao tende a ocorrer diminuindo ainda
mais a eficiéncia da reacdo (BALMER; SULZBERGER, 1999). A degradacédo de
corantes na presenga de FeOx também aumentou com o aumento do pH até 4 e
depois tendia a diminuir (DENG, et al., 1997).

Para solugdes em que adicionou-se quantidade de oxalato maior que 180 umol
a espécie mais fotoativa, Fe(C204)s>, é a principal espécie formada na faixa de pH
entre 3 e 6 e por isso os resultados de degradacao nao diferem muito entre si neste
intervalo de pH. Vale ressaltar que as afirmacdes de Balmer e Sulzberger (1999) sao
para sistemas onde o H>O, nao foi adicionado inicialmente.

A influéncia do pH na geragao de radicais hidroxila na reagéo de Fenton onde o
ferro é adicionado como FeOx foi estudada por Jeong e Yoon (2005). A eficiéncia da
reacao foi atribuida a geragado dos radicais provenientes da fotélise do FeOx além

das diferentes espécies de ferro formadas com o aumento do pH. Estes autores
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verificaram que aumentando o pH a espécie radicalar predominante € o superdxido
o qual reage com Fe?* para formar H»Oz, que reagird na reacdo de Fenton. Entdo,
com o aumento do pH a tendéncia é que aumente a degradagao do composto alvo.
No entanto, quando inicialmente se adiciona H,O» ao sistema, tem - se um excesso
deste reagente que pode agir como sequestrador de radical, também a reacao de
formagcdo do superdxido comega a competir pelo ferro dificultando a reagao de
Fenton. Desta forma, o aumento do pH tende a diminuir a oxidagdo do composto,
como observado neste trabalho.

Analisando os resultados verifica-se que a utilizacdo de ligantes de ferro na
degradacdo de TBH apresenta os melhores resultados sendo os ligantes citrato
férrico mais eficiente na degradacao em altos valores de pH que FeOx. Como a
maioria das solucbes apos o tratamento ndo apresentou total mineralizagdo, um
estudo foi feito a fim de verificar a toxicidade da solugdo em fungao da complexagao
de ferro .

4. 2. 2. 3. Testes de toxicidade e parametros de biodegradabilidade

A toxicidade da solugao final € uma preocupacdo que deve ser levada em conta
apos a aplicacao dos POA pois, nem sempre a remocao do composto alvo e a alta
mineralizacdo geram solugbes com baixo indice de toxicidade (Fenandez-Alba, et
al., 2002, SARRIA, et al., 2002 , PARRA, et al., 2000).

Na avaliacdo da ecotoxicidade das solucdes resultantes dos experimentos de
fotodegradacao de tebuthiuron na presenca de Fecit foram utilizados os organismos
ceriodaphnia dubia (CD) e ceriodaphnia silvestriii (CS). Os resultados dos testes de
ecotoxicidade s&o mostrados na Tabela 15. Vale ressaltar que as solugdes utilizadas
na realizacao dos testes de ecotoxicidade e avaliagdo da biodegradabilidade tiveram
o valor de pH aumentado para 10, para a precipitagdo dos ions ferro, foram filtradas
(membrana 0,45 um) e o valor de pH foi novamente ajustado para 7, além disso, o

H20. foi extinto (usando catalase) das solugdes por ser téxico aos organismos.

Observando a coluna que indica a imobilidade dos organismos, ceriodaphnia
dubia verifica-se que a toxicidade diminuiu consideravelmente com o tempo de
reacdo apresentando ao final do experimento (14,4J cm™ aproximadamente 1 hora e
48 minutos) apenas 25% de mortalidade. Este valor é considerado como indicio de
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toxicidade (BARBOSA, 2000). Para ceriodaphnia silvestriii (CS), observa-se um
comportamento semelhante ao da ceriodaphnia dubia apresentando uma diminuicao
da toxicidade com o passar do tempo e em 7,5 J cm™ a imobilidade observada foi de
60 %. A medida em 14,4 J cm™ foi desconsiderada, pois neste teste a imobilidade do

controle foi maior que 10%.

A toxicidade apresentada pela solugao resultante do tratamento foto-Fenton é
referente aos intermediarios de degradacdo de TBH j& que os resultados

cromatogréaficos ndo acusam a presenca de TBH a partir da dose de energia 1,1 J

cm™.

Tabela 15. Resultados da mortalidade dos organismos ceriodaphnia dubia(CD) e silvestriii(CS) para
os experimentos de fotodegradagao na presenca de Fecit (in situ).

Amostra/ Imob. CD Imob CD. Imob. CS Imob. CS
Jcm? 24h(%) 48h (%) 24h (%) 48h (%)

Controle 0 0 0 7
Combine® 100 100 * *
Inicial 100 100 67 93
2,9 87 93 60 93
7,5 0 60 7 60
14,4 15 25 * *

CD = Ceriodaphnia dubia

CS = Ceriodaphnia silvestriii

Imob = imobilidade do organismo

nd= ndo determinado

*mortalidade do controle > 10%.

[Fe(NOs)s]=[acido citrico]= 1mmol L' [H202] = 10 mmol L™ com novas adicdes em 2,9
Jem? (para7,5Jcm?) e 8,2e 12,9 J cm®(para 14,4 J cm?), pH 2,5.

A alta toxicidade e a baixa biodegradabilidade dos efluentes s&o os principais
fatores que justificam a aplicacdo de POA em substituicdo aos processos
convencionais de tratamento de efluentes. A possibilidade de acoplamento entre os
processos quimicos e biolégicos reside na transformacdo de matéria nao
biodegradavel em biodegradavel, ou seja, no aumento da biodegradabilidade do

efluente.

Em geral, para verificar a biodegradabilidade das solugées, utiliza-se a razéo
entre a demanda bioquimica de oxigénio (DBO) e a demanda quimica de oxigénio
(DQO) (KJITVICHYANUKUL; SUNTROVIPART, 2006; TRUJILLO, et al., 2006).
Geralmente sao aplicados processos bioldgicos para efluentes que tenham a relagao
DBO/ DQO maior que 0,33 (SARRIA, et al., 2002).
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O decreto de lei estadual 8468 (COMPANHIA..., 2007) permite a emissdo em

canalizagdes publicas ou privadas de efluentes com DBO menores que 60 mg L.

Assim julgou-se necessério, além da avaliacdo da ecotoxicidade da solucéo,
fazer um estudo de sua biodegradabilidade. Observando a Tabela 16, verifica-se
que todas as solugcbes que passaram pelo processo foto-Fenton modificado
atingiram valores de DBO/DQO maiores que 0,33 evidenciando que o processo foto-
Fenton aumentou a biodegradabilidade das solucbes. Além disso, todas as solucbes
atingiram valores de DBO menores que 60 mg de Oz L' o que permitiria seu
descarte segundo a legislacao apdés adequacao da concentragdo de Fe ao limite
imposto (BRASIL, 2007).

Verifica-se que logo nos primeiros minutos de reacdo (2,9 J cm™®) maior
remocao de DQO (76%) em relagao a DBO (51%) €& obtida. Isso indica que a
remocdo é preferencial em compostos ndo biodegradaveis, o que implica em
aumento da biodegradabilidade da solugdo. O aumento da biodegradabilidade apo6s
aplicacao de processo Fenton e foto-Fenton foi observado por vérios autores
(OLLER, et al., 2006; KJITVICHYANUKUL, SUNTRONVIPART, 2006; FERNANDEZ-
ALBA, et al., 2002; PARRA, et al., 2000; RIVAS, et al., 2001).

Tabela 16. Parametros de biodegradabilidade para os experimentos de fotodegradacédo na presenga
de Fecit.

Amostra/ DBO Remocao DQO Remocao DBO/ COT
J cm™ (mgL") DBO(%) (mgL') DQO (%) DQO (ppm)

Combine® 48,9 140 0,35 59
Inicial 114 457 0,25 131
2,9 56,2 51 108 76 0,52 67,3
7,5 15,4 87 38,0 92 0,41 18,0
14,4 17,1 85 46,0 90 0,37 18,0

[Fe(NO;)s] = [4cido citrico] = 1,0 mmol L™"; [H202] = 10 mmol L com novas adigdes em 2,9; 8,2 e 12,9
J cm'z, pH =2,5.

Com o aumento do tempo de irradiacao verifica-se que a remocao de COT
tende a se estabilizar, assim como a remocao de DBO e DQO. Esse comportamento
também é verificado na literatura. Para aumentar a biodegradabilidade de efluente
de hospital diversos parametros do processo foto-Fenton tiveram que ser alterados
para se obter um valor maximo de biodegradabilidade (KJITVICHYANUKUL;
SUNTRONVIPART, 2006)



121

Também com o aumento do tempo de irradiagdo existe uma tendéncia em
diminuir a biodegradabilidade (Tabela 16,). Esta diminuicdo pode estar relacionada a
maior remogao de moléculas biodegradaveis (entre 2,9 e 7,5 J cm™ foram removidos
36% e 16 % de DBO e DQO, respectivamente) que devem estar em maior
propor¢do. Apesar disso, o valor observado para o ultimo ponto (14,4 J cm?) da
solugdo ainda apresenta indice de biodegradabilidade. A diminuicdo da
biodegradabilidade apds a aplicagdo do processo Fenton em um efluente com alto
indice de substancias biodegradaveis ja foi relatada (TRUJILLO, et al., (2006)) e a
explicacao para este comportamento estda na oxidacao destas substancias a CO

resultando na diminuicao da razao DBO/DQO.

Outro fator utilizado para estimar a biodegradabilidade foi o numero de
oxidacdo médio de carbono organico (NOC) presente nas solucdes que relaciona 0s

resultados de COT e DQO conforme equagéo 54.

O numero de oxidagdo médio apresenta valor entre 4, referente a CO2 que é 0
estado de maior oxidagao de C, e —4 , referente a CH4 que é o estado mais reduzido.
Geralmente, um aumento no numero de oxidagdo implica em um aumento na

biodegradabilidade.

Podemos verificar que inicialmente a solugdo sem tratamento apresenta NOC
igual a —1,14 (Figura 47). Este valor foi aumentado para 1,5 j& nos primeiros 30
minutos de reacdo (2,9 J cm™). Este resultado sugere que 0 emprego do processo
foto-Fenton foi capaz de oxidar as substancias presentes na solucao,
transformando-as em substancias biodegradaveis, ja que nesta dose de energia foi 0
ponto onde a solugao atingiu maior indice de biodegradabilidade. Ap6s esta dose de

energia, o valor de NOC tende a diminuir com o tempo de reagao.

Segundo, Vogel et al. (2000) sao trés os fenbmenos que podem ocasionar uma
diminuicdo do valor de NOC: a redugdo e remocdo fisica de organicos e a
descarboxilaggo.

O meio reacional do processo foto-Fenton é extremamente oxidante
dificultando que reacgdes de redugao ocorram. A possivel formagao e evaporagao de
compostos volateis ndo podem ser descartadas ja que o reator usado é aberto. Mas
neste caso, o principal fendmeno que esta ocorrendo é a descarboxilacido que pode

ser observada pela diminuicdo da concentragéo de carbono organico nas amostras.
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Isto significa que a partir de 2,9 J cm® as moléculas tendem a serem oxidadas
diretamente a COg, diminuindo o NOC e como conseqliéncia também a
biodegradabilidade. E isso é evidenciado visto que os valores de biodegradabilidade
acompanham o comportamento do NOC, apresentando uma diminuicdo com o

tempo de reacao.
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Figura 47. Resultados de biodegradabilidade (—O—) e de NOC (—O—) durante a degradagéo de
TBH utilizando processo foto-Fenton/Fecit in situ/Solar. [Fe(NO3)s] = [acido citrico] = 1,0
mmol L'1; [H202] = 10 mmol L' com reposicbes em 2,9;8,2e 129 J cm'z; pH=2,5.

Apesar da diminuicao de NOC e de biodegradabilidade, estes valores ao final
do experimento (14 J cm®) ainda indicam maior biodegradabilidade do que os
valores iniciais, 0 que demonstra a grande eficiéncia do processo foto-Fenton solar
para aumentar a biodegradabilidade desta solugdo. No entanto, ap6s a dose de
energia considerada, conforme evidenciado na Tabela 15, a porcentagem de
organismos imoéveis apds 48 horas é de 25%, 0 que pode ser considerado como
baixa toxidade do meio. Estes achados estdo de acordo com a literatura, no qual
pode-se encontrar compostos biodegradaveis, mas com alguma toxidade, ja que o
conceito de ecotoxicidade relaciona além do efeito toxico a razdo concentragao por
tempo de exposicao (OLLER, et al., 2006; PARRA, et al., 2000)

Observando a Tabela 16 verifica-se que a relacdo DBO/DQO para Combine® é
0,35 que representa possibilidade de biodegradabilidade, ja que valores entre 0,2 e
0,4, correspondem a efluentes parcialmente biodegradaveis (SARRIA, et al, 2002).
O resultado de NOC para a solugdo de Combine® foi 0,4 mostrando que esta

solugdo tem um baixo grau de oxidagdo, que indiretamente é um indicativo da
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dificuldade de biodegradar esta solucdo. Desta forma, a utilizacdo de POA é
indicada, pois este processo é indicado devido a alta eficiéncia do processo, na
degradacao deste composto que se mostrou muito toxico (Tabela 15) a
Ceriodaphinia Dubia.

A DLsy de TBH para Daphnia magna é de 225 mg L (aproximadamente 1
mmol L") (MEYERHOFF, et al., 1985). Os resultados de toxicidade obtidos com
Ceriodaphinia Dubia nos levam a deduzir que estes organismos sao mais sensiveis
ao TBH que a Daphnia magna ja que expostos a uma concentragdo de 0,5 mmol L™

(114 mg L") de TBH em 24 horas todos os organismos foram mortos (Tabela 15).

Os testes de ecotoxicidade e a determinagdo dos parametros de
biodegradabilidade também foram feitos para as solugdes dos experimentos na
presenca de Fe(NO3)s. As solugdes resultantes do tratamento na presenca de nitrato
férrico apresentaram baixa toxicidade (Tabela 17). No entanto, a biodegradabilidade

tende a diminuir com 0 aumento do tempo de reagao.

Apbds a remogao dos fons ferro, a solugdo resultante do tratamento (14,4 J cm™)
poderia ser descartada diretamente na rede de esgoto, pois apresenta valores de
DBO menores que 60 mg L', apresenta baixa toxicidade frente a CD e CS e a
relagcado DBO/DQO esta muito proxima a 0,33.

Os valores de toxicidade e de biodegradabilidade apresentados para o
tratamento foto-Fenton utilizando Fe(NQOg3)s (Tabela 17) indicam a possibilidade da
combinacado do processo foto-Fenton com o biolégico logo na primeira hora de
tratamento (7,5 J cm), ja que é atingida a redugéo de carga organica conduzindo ao
status de biodegradabilidade do efluente. Resultados interessantes foram obtidos
por Kjitvichyanukul e Suntronvipart (2006), com a utilizagéo de tratamento biol6gico
posteriormente ao tratamento foto-Fenton (ap6s a extingdo de H»O,) em solucdes
que apresentavam até 30% de toxicidade. Neste mesmo trabalho, ao final do
tratamento, 95% da carga organica do efluente havia sido removida.

Esta possibilidade pode ser considera, ja que os organismos do lodo ativado
podem atuar na degradacao de efluentes pouco téxicos, pois, em geral, estes
organismos sdo mais resistentes do que os utilizados para a avaliagdo da

ecotoxicidade (Pulgarin, et al., 1999).
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A combinagado dos processos é uma ferramenta desejada, pois possibilita a
reducdo de custos operacionais do tratamento oxidativo (OLLER, et al., 2006;
KJITVICHYANUKUL; SUNTRONVIPART, 2006, POOLE, 2004; PARRA, et al., 2000,
PULGARIN, et al. 1999; RIVAS, et al., 2001; SARRIA, et al., 2002).

Tabela 17. Parametros de ecotoxicidade e biodegradabilidade para os experimentos de
fotodegradacéo na presenga de Fe(NOs)a.

Amostra [TBH] Imob Imob Imob. CS Imob CS. DBO DQO DBO/ COT

/Jdem?  mmol L (co/g 24h gg 48h 24h (%)  48h (%) (mgL") (mgL") DQO (ppm)
Inicial 0,55 100 100 nd nd 48,9 140 0,35 58,3
7,5 0 5 45 5 50 41,6 118 0,35 454
14,4 0 0 5 15 15 17,6 61 029 220

CD- Ceriodaphinia Dubia

CS- Ceriodaphinia Silvestriii

Imob. imobilidade

nd = ndo determinado;

[Fe(NO3)s] = 1,0mmol L™; [HO02]o = 10 mmol L™, pH; = 2,5.

Comparando—se os dois sistemas, Fe(NOs); e Fecit, no que diz respeito aos
parametros de toxicidade, a utilizagao de nitrato férrico resulta em solugdes menos
téxicas, mostrando que apesar da menor eficiéncia na degradacdo de TBH os
compostos gerados apds 2 horas de irradiacdo (14, 4 J cm™®) praticamente nao
apresentam toxicidade e sdo biodegradaveis, indicando que o processo foto-Fenton
foi muito eficiente mesmo na auséncia de ligantes. Porém, sua aplicagcdo na
presenca de Fe(NOs); fica condicionada ao valor de pH 2,5. Entre as hipoteses para
explicar a diferenca apresentada na toxicidade entre Fe(NOs)s e Fecit esta a
formagdo dos mesmos intermediarios com diferentes concentragées ou a formacao

de intermediarios distintos em cada sistema.

Fernandez-Alba et al. (2002) ap6s avaliar a toxicidade de solugbes do mesmo
herbicida, proveniente do tratamento com foto-Fenton e TiO,, verificaram que as
solugbes apresentavam diferentes toxicidades e concluiram que os intermediarios
gerados nos dois processos deviam ser diferentes. Diferentes valores de toxicidade
no tratamento utilizando processo de Fenton para o inseticida dimetoato também
foram encontrados usando diferentes espécies de ferro. Os autores indicam que
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esta diferenca esta relacionada aos diferentes intermediarios formados na reacéao
(EVGENIDOU, et al., 2007).

Os resultados de NOC para os experimentos na presenga de Fe(NO3)s estao
apresentados na Figura 48. Como podemos verificar, o estado de oxidagao diminui
com o tempo de reagdao. Este comportamento deve estar associado a
descarboxilacdo da solucéo
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Figura 48. Resultados de biodegradabilidade e de NOC durante a degradacdo de combine®
utilizando processo foto-Fenton/ Fe(NOs)s. [Fe(NO3)s]= 1,0 mmol L'; [H,O,] = 10 mmol
L”, pH 2,5

Para efeito de comparacdo foram feitos experimentos na presenca de outro
complexante, o ferrioxalato (FeOx). Para avaliar a toxicidade isolada proveniente do
ferrioxalato, fez-se os testes de ecotoxicidade para o oxalato de potassio na
concentragdo 3,0 mmol L™, que é a concentragdo do oxalato no complexo FeOx. Os

resultados para esses experimentos sdo apresentados na Tabela 18.

Comparando-se os resultados na presenca de FeOx (Tabela 18) com aqueles
na presenca de Fecit (Tabelas 15 e 16) podemos verificar que apés 2,9 J cm? a
toxicidade é equivalente. Mas a aplicagao do processo foto-Fenton na presenca de
FeOx se mostrou mais eficiente em relagcdo ao aumento da biodegradabilidade.

Com relagdo a ecotoxicidade verifica-se que a aplicagdo do processo foto-
Fenton contendo Fecit in situ se mostrou mais eficiente que o FeOx visto que na
dose de energia solar de 7,5 J cm™? a solugdo contendo Fecit apresentou 60% de
imobilidade enquanto FeOx apresentou 75%. Em relacdo a biodegradabilidade os

resultados sdo semelhantes.
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Tabela 18. Parametros de toxicidade e biodegradabilidade para os experimentos de fotodegradagao
de TBH na presenca de FeOx.

Amostra/ [TBH] Imob. CD Imob. CD Imob CS. Imob CS. DBO DQO DBO/ COT

Jem?  mmolL! 24h (%) 48h (%) 24h (%)-  48h (%)- (mgL") (mgL") DGO  (pPM)
Inicial 0,54 100 100 nd nd 94,3 282 033 1284
2,9 0 70 95 85 90 39,4 3 1,09 30
7,5 0 75 75 60 70 14,6 34 043 17
K2C.0, 100 100 nd nd 58,6 20 293 67,62

CD- Ceriodaphinia Dubia.
CS- Ceriodaphinia Silvestrii.
Imob.= imobilidade.

nd = ndo determinado.

FeOx= 1,0 mmol L™; [H,02] = 10 mmol L™ com nova adigdo em 2,88 J cm™ , pH; = 2,5. K,C,0, 3.0
mmol L

Observando os resultados de toxicidade e biodegradabilidade apresentados
nas Tabelas 15, 16, 17 e 18, verifica-se que o uso de Fe(NOg)3 resultou em solugbes
menos téxicas e biodegradaveis. Este melhor desempenho pode estar associado ao
fato que na presenga de ligantes ha a formacao de &cidos organicos de cadeia curta,
como o oxdlico, que é tdxico (DLsp= 375 mg/Kg — ratos) e até mutagénico
(Escherichia coli) para algumas espécies apesar de ser biodegradavel. (BUDAVARI,
2001).

Apesar da baixa toxicidade das solugdes resultantes do tratamento com
Fe(NOgs)s é importante ressaltar que a aplicagao do processo obtendo altos valores
de degradacéo fica condicionada ao valor de pH igual a 2,5. Assim, fez-se também
os testes de ecotoxicidade para as solugdes com ligantes onde o tratamento foi
aplicado em valores de pH préximos ao neutro.

Observando as Tabelas 19 e 17 podemos verificar que em altos valores de pH
os resultados de biodegradabilidade foram maiores para Fecit que os valores obtidos
para nitrato férrico, no entanto, a toxicidade de Fecit pH 6 € maior que Fe(NOg)s.

Os valores de NOC sao bem altos indicando um alto indice de oxidagdo das
moléculas e que a maior parte destas ainda ndo esta sendo convertida diretamente
a CO,. Considerando que os valores de NOC estdo entre 1 e 2, de acordo com
Vogel et al. (2000) estes valores sdo caracteristicos de acidos carboxilicos de cadeia
curta como o acido maleico e o férmico, respectivamente. O &cido foérmico, por

exemplo, é nocivo a organismos aquaticos, apresentando DLsy para Daphnia magna
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de 34,2 mg/L (0,7 mmol L). Apesar disso, este acido é altamente biodegradavel
(98% em 14 dias) (FICHA...,2007).

Desta forma, a possibilidade da uniao de tratamentos nao pode ser excluida,
pois os organismos presentes no lodo ativado sdo mais resistentes que os

organismos usados para avaliar a toxicidade (OLLER, et al., 2006).

Tabela 19. Parametros de toxicidade e biodegradabilidade para os experimentos de fotodegradagao
na presenca de Fecit in situ.em altos valores de pH

Amostra pH [TBH] Imob. CD Imob. CD DBO DQO DBO/ COT NOC

mmol L' 24h (%)  48h (%) (mg L) (mgL") DQO (ppm)
Inicial 0,52 100 100 114 457 0,25 131,1 -1,22
7,5 Jem® 6 0,051 72 100 94,3 152 06 965 1,64
75Jem® 75 0,116 75 100 98,2 168 058 111 17

[Fe(NOg)s]=[4cido citrico]= 1,0 mmol L; [HO,] = 10,0 mmol L™
CD- Ceriodaphinia Dubia .

CS- Ceriodaphinia Silvestrii.

Os parametros de ecotoxicidade e de biodegradabilidade também foram
avaliados para os experimentos que utilizaram FecitNH3;. Como podemos verificar a
simples adicdo do complexo FecitNHs diminuiu a toxicidade da solu¢gao de combine®
(Tabela 20). A biodegradabilidade também foi aumentada e como consequiéncia a
solucdo tem um alto indice de oxidacdo. Essa solugcao nao pode ser descartada
devido ao alto valor de DBO acima do limite permitido por lei.

Apds o tratamento foto-Fenton, a toxicidade aumenta muito chegando aos
100% de mortalidade em 24 horas, sendo que inicialmente este valor era igual a
20%. Provavelmente devido a formacdo de moléculas como formaldeido, acido
acético, benzoquinona e acido maleico (valores de NOC entre 0 e 1 (VOGEL, et al.,
2000). A biodegradabilidade diminui, mas ainda esta dentro do valor considerado
biodegradavel, porém o valor da DBO n&o atingiu o limite de descarte. Experimentos
com maior tempo de degradagdo seriam necessarios para atingir os valores da
legislacao.
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Tabela 20. Parametros de toxicidade e biodegradabilidade para os experimentos de fotodegradagao
na presenca de FecitNH;.

T T B T B
(mgL”) (mgL")

inicial 0,48 20 45 1171 148 0,79 128,8 227

75Jcm? 75 0,055 100 100 80,9 205 0,4 88,3 0,52

CD- Ceriodaphinia Dubia
FecitNHs. 1,0 mmol L™"; [H,0,] = 10,0 mmol L™,

Avaliando-se os resultados de ecotoxicidade verificou-se que a aplicagdo do
processo foto-Fenton diminuiu a toxicidade das solucbes de TBH e aumentou a
biodegradabilidade.

As solugdes nas quais utilizou-se Fe(NOs); no processo foto-Fenton foram
consideradas ndo téxicas e biodegradaveis, sendo que estes resultados sao
melhores que os apresentados pelos sistemas onde o ferro estava complexado. No
entanto, sua utilizacao com alta eficiéncia de degradacéo fica condicionada a valores

de pH no maximo até 3.

A diferenga apresentada nos resultados de toxicidade para os sitemas
contendo ferro livre e complexado pode estar associada a formacao de diferentes
intermediarios ou que os intermediarios formados nos diversos sistemas s&o
semelhantes porém estdo em diferentes concentragdes. Assim estudo para avaliar a
formagao dos intermediarios na degradacado de TBH utilizando diferentes espécies

de ferro foi feito.
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4. 2. 2. 4. Identificacao dos intermediarios de degradacao de TBH

A determinacao dos intermediarios de degradagdo de TBH para os sistemas
contendo FeOx, Fecit e Fe(NOj3); foi proposta neste trabalho com o objetivo de
comparar os principais intermediarios formados em cada sistema, principalmente no
inicio da reagdo, ja que valores distintos de eficiéncia de degradagdo sao
encontrados utilizando as diferentes espécies de ferro.

Assim a identificacdo dos intermediérios foi feita em reator batelada retirando
amostras em fungédo do tempo de irradiagdo com o intuito de também se determinar
a rota de degradacao de TBH nos diferentes sistemas. Esses experimentos foram
feitos para os sistemas contendo Fecit (in situ), FeOx e Fe(NOs)s (pH 2,5) em reator
batelada e a voltagem utilizada no LC-MS foi + 25 V a fim de se diminuir a
fragmentacdo e poder observar melhor os picos referentes ao ion protonado. Os
cromatogramas obtidos para FeOx nao serao apresentados pois devido a problemas
na bomba do equipamento de LC-MS, ndo mostraram boa resolucdo e os

cromatogramas foram desconsiderados.

4. 2. 2. 4.1. Sistema contendo Fecit

Como verificado nos experimentos anteriores na presenca de Fecit a remocao
de TBH é muito rapida (cerca de 10 minutos de irradiacdo em pH 2,5 total remogao
de TBH foi obtida (Figura 38) assim a concentracdo de TBH foi aumentada para 2,0
mmol L™ e a concentragdo de Fecit e de H2O; foi diminuida para 0,5 e 6,0 mmolL™,
respectivamente, a fim de diminuir a velocidade de degradacdo de TBH e
consequentemente aumentar a concentracao dos intermediarios iniciais.

Os cromatogramas obtidos em funcdo da dose de energia para os
experimentos contendo Fecit, sdo apresentados na Figura 49.

Como pode ser verificado inicialmente, o composto TBH apresenta tempo de
retencao proximo de 19 minutos (Figura 49 (A)). O espectro de massas de TBH
assim como sua estrutura sao apresentados na Figura 50. A molécula de TBH
apresenta massa molar de 228 u, que é reconhecida no espectro pelo ion protonado
em 229 u [M+H]". O pico base de m/z 172, pode ser obtido pela cisdo entre o N e a

carbonila como indicado.



130

A oxidacdo de TBH ¢ iniciada logo no primeiro minuto (0,18 J cm™) de reacédo
com a formacao de pelos menos 4 intermediarios (Figura 49 B). No entanto, a alta
intensidade do pico referente a TBH interferiu na identificacdo de outros
intermediarios, como pode ser verificado na Figura 51 que apresenta um fragmento
da Figura 49 B. O pico existente em 6,64 minutos foi considerado uma contaminagao
do sistema visto que sua presencga foi detectada mesmo antes do inicio da reagao.

Como verificar-se na maioria dos cromatogramas temos baixa resolugao.
Desta forma, para facilitar a identificacdo dos compostos, em alguns casos foi
necessario fazer o cromatograma extraido que é uma ferramenta do programa
MassLynx®, que permite a apresentacdo do cromatograma em funcdo da massa
desejada.

Assim, calculava-se a massa do composto em fungdo da oxidagado, por
exemplo, 244 u é adicdo de uma hidroxila a molécula de TBH, e assim solicitava-se
0 cromatograma extraido referente a 245 u (M+H). Por comparacdo com os outros
cromatogramas e em fungdo da energia obtida no cromatograma e/ou espectro,
determinava-se a existéncia ou ndo da molécula.

Na Figura 52 sao apresentados os cromatogramas extraidos para os diferentes
compostos identificados no primeiro minuto (0,18 J cm®) de reagdo no sistema
contendo Fecit.

Como verifica-se na Figura 52(F) com tempo de retengao igual a 9,29 minutos
temos como pico 305 (M+H) u, que corresponde a uma molécula com 5 oxidacdes,
sendo 3 hidroxilas e 2 aldeidos. Para este mesmo tempo de retencdo, esta
coeluindo o intermediario com massa molecular igual a 260 u (Figura 52 C). No
entanto, os fragmentos presentes no espectro de massas (Figura 53-1) obtidos para
este tempo de retengéo, foram atribuidos a molécula de 304 u. Neste espectro, o
fragmento com m/z 191 u é gerado na quebra entre o carbono do anel e o nitrogénio

a partir do composto contendo as metilas da tert-butila hidroxiladas.
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Figura 49. Cromatogramas obtidos durante a fotodegradacéao de TBH na presenga de Fecit (in
situ) em fungao da dose de energia acumulada no sistema: inicial (A); 0,18 J cm’
%(1,4 min.) (B); 1,13 J cm™ (9 min.) (C); 2,04 J cm™ (16 min.) (D); 4,00 J cm™? (30
min.) (E); 7,5 J cm™ (58 min.) (F). [TBH], = 2,0 mmol L™"; [H202]o = 6,0 mmol L',
reposicoes em 4,5 € 8,2 J cm™; [Fe(NOs)s= [acido citrico] = 0,5 mmol L™, pH; = 2,5.
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214u (H).
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Os espectros de massas e as estruturas propostas para os intermediérios
detectados a partir do cromatograma obtido para a amostra ap6s dose de energia

solar igual a 0,18 J cm™ sdo mostrados na Figura 53.
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Figura 53. Espectros de massas de produtos de fotodegradagao de tebuthluron na presenga
de FeC|t in situ ap6s 0,18 J cm™? (1,4 min.). [TBH]O =2,0 mmol L™"; [H05]o = 6,0
mmol L'; [Fe(NOs)s= [4cido citrico] = 0,5 mmol L, pH; = 2,5

As estruturas propostas para os intermediarios baseiam-se na oxidagdo da
metila terminal da uréia (MM= 244(5), tr=. 16,4 minutos), oxidacao desta metila a
aldeido (MM= 242(8)) e a sua eliminagédo (MM= 215(6)). Esta parece ser a principal
via de degradacdo de TBH, pois a presenca destes intermediarios é detectada
durante todo o tempo de reagéo.

Quando o composto 6 é hidroxilado temos a formagédo do composto 2 com 230

A hidroxilagao das metilas, a oxidagao destas a aldeido e a perda da metila da
uréia, também sao apontadas nos metabdlitos de TBH mais encontrados em plantas
(MCNEIL, et al., 1984; LOH, et al., 1978; RUTHERFORD, et al., 1995).

A molécula de tebuthiuron permite a geracao de pelo menos 3 moléculas com
244 unidades de massa, ja que a adicdo de uma unica hidroxila a molécula de TBH

pode ocorrer em uma das duas metilas da uréia ou em pelo menos uma metila da
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tert-butila. O cromatograma extraido (Figura 52 B) apresentou mais picos devido ao
fato que este também considera o tempo de retencdo de moléculas onde 245 u é
fragmento.

O composto 3 com massa igual a 244 u (tir= 12,6 minutos) é produto da
hidroxilagdo da metila central da uréia. A proposicao desta molécula esta baseada
em sua fragmentacao que é resultado de um rearranjo de Maclafferty que é comum
em amidas primarias, o qual é evidenciado pela perda de 57 unidades de massa (-
H>.CC=0ONH-) resultando no fragmento com m/z 188 u. O fragmento 156 u €
proposto pela eliminagdo da metila hidroxilada a partir do fragmento 188 u.

O intermediario com numero de massa 256 u € produto da oxidacao de duas
hidroxilas que foram adicionadas as metilas da uréia formando duas carbonilas. A
partir deste intermediario pode ser gerada a molécula com 304 u que também
apresenta a hidroxilagdo das metilas da tert-butila.

Com o passar do tempo de reacéo, intermediarios com maior grau de oxidacao
vao surgindo e em aproximadamente 8 minutos de reagdo (1,13 J cm®), sdo
detectados trés novos intermediarios. Os espectros de massa e as estruturas
propostas para esses intermediarios sao apresentadas na Figura 54.

No cromatograma referente a 1,13 J cm? ndo é mais detectado o
intermediario com 305 u, o que facilitou a detec¢ao do intermediario com 260 u, que
corresponde a hidroxilacdo das metilas da uréia.

Observando os espectros presentes na Figura 54 constata-se que com o
passar do tempo o ataque do radical hidroxila a tert-butila comega a ocorrer e
intermediarios com oxidag6es nesta regido da molécula sdo mais observados que no
inicio da reagdo, como € o caso do intermediario 11 com 286 u. A proposicao deste
intermediario esta baseada na formacdo desta molécula ap6s a perda da metila
terminal da uréia. O fragmento principal com m/z 211 u se d4 por uma reacéo de
eliminagé@o da carboxila gerada na oxidagdo da metila central da uréia e da carbonila
da uréia e um rearranjo gerando uma dupla ligacdo entre o carbono e nitrogénio
restante na molécula.

Apés 1 hora de reacdo (7,50 J cm?), verificamos a formagdo de um
intermediario com 228 u e a fragmentacdo observada no espectro de massas
(Figura 55) indica que este composto ndao é TBH. A proposicao da estrutura esta
baseada no fragmento 210 u referente a perda de 4gua na molécula com formagéo
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de dupla ligagéo entre carbono e nitrogénio resultando na fragmentagdo 210 u, a
eliminagédo H.C=ONH> resulta no fragmento 184 u.
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Figura 54. Espectros de massas de produtos de fotodegradagao de tebuthiuron na presenca
de Fecit in situ intermediarios. [TBH], = 2 ,0 mmol L™; [H,O.], = 6,0 mmol L™,
[Fe(NO3)s= [4cido citrico] = 0,5 mmol L™, pH; = 2,5. Dose de energia 1,13 J cm 2(9
min.).
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Figura 55. Espectro de massas de produto de fotodegradagao de tebuthiuron na presencga de

Fecit in situ. [TBH], = 2,0 mmol L™; [H,O.]o = 6,0 mmol L, [Fe(NOs)s= [4cido
citrico] = 0,5 mmol L™, pH; = 2,5. Dose de energia 7,50 J cm™ (58 min.). ta= 23,2
min.

Entre os intermediarios detectados, nenhum composto resultante da abertura
do anel tiadazol foi identificado. Teste qualitativo para sulfato (precipitacdo com
PbSO, depois da reagdo com Pb(NOs)2) ndo indicou a formagdo deste ion que
poderia ser formado a partir da abertura do anel.

A presencga do anel tiadiazol foi verificada mesmo apds 23 dias de irradiagao
com lampada. Também no estudo dos intermediarios de foto-degradacao de TBH
utilizando TiO, propostos por Muneer et al (2005) a abertura do anel nao foi
verificada.

Utilizando o processo TiOo/solar para a degradacao do methidation (inseticida
ultracid), que em sua férmula contém um anel tiadiazol, verificou-se que a parte da
molécula que continha o anel tiadiazol foi recalcitrante ao tratamento enquanto a
outra parte da molécula foi faciimente oxidada (GARCIA-RIPPOL, et al., 2007).
Comportamento semelhante foi previsto para sistemas que continham o anel de
triazina, como a atrazina (PELLIZETTI, et al., 1990).

A explicacdo para a resisténcia a adi¢gdo ou substituicéo eletrofilica no sistema
triazina é que este anel tem baixa densidade eletrdnica devido a presenca de varios
heterodtomos (PELLIZETTI, et al., 1990). O mesmo vale para o anel tiadiazol.

A evolucao dos intermediarios de degradacao de TBH em funcéo da dose de
energia solar acumulada no sistema contendo Fecit € apresentada na Figura 56A. O
resultado expresso na Figura 56A é a integracao dos cromatogramas usando o
programa MassLynx® nos diferentes tempos de reagdo resultando nas areas dos
diferentes picos. Este procedimento foi feito visando ter uma referéncia para
comparar a ordem que os intermediarios eram gerados ja que a quantificagdo sé
seria possivel pela utilizacdo de padroes. Para efeito de comparacao na Figura 56B

€ apresentada a remogao de TBH durante este experimento calculada da mesma
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forma que para os intermediarios Observando a Figura 56B verificamos que a
transformacdo do TBH é muito rapida, e em 2,04 J cm™ praticamente todo o
tebuthiuron ja tinha sido degradado

Observando a Figura 56 A, verificamos que a maior parte dos intermediarios
atinge o seu pico maximo de formagao em 1,13 J cm™ (aproximadamente 8 minutos
de reacédo) indicando que apesar da baixa concentragdo dos reagentes de Fenton, a

reagao é muito efetiva.
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Figura 56. Evolugao relativa dos principais compostos formados na degradagao de tebuthiuron

durante a primeira hora de reagédo na presenca de Fecit in situ. [TBH]y = 2,0 mmol

L™"; [H20z]o = 6,0 mmol L, [Fe(NO3)s= [4cido citrico] = 0,5 mmol L™, pH; = 2,5 (A).

Porcentagem de TBH remanescente na solugdo em funcdo da dose de energia

acumulada no sistema. [TBH]y = 2,0 mmol L'1; [H202]o = 6,0 mmol L'1, reposigoes
em45e8,2J cm'z; [Fe(NO3)s= [acido citrico] = 0,5 mmol L'1, pH; = 2,5 (B).
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Os compostos resultantes da hidroxilagao da tert-butila (composto 10 e 12)
sdo0 observados a partir de 1,13 J cm™ (aproximadamente 8 minutos de reagéo).

Este resultado indica que a rota preferida de oxidacdo é a hidroxilagdo da
metila da uréia e sua posterior oxidagdo. Baseado nestas e em outras informagdes
na Figura 57 é proposta uma possivel rota de degradacao de TBH no sistema foto-
Fenton/Fecit)/solar.

Observando a Figura 57 verifica-se que pelo menos 13 compostos
intermediarios de degradacao foram identificados. Como em 1 hora de irradiacao
(7,5 J cm®) apenas 25% de mineralizagcdo foi alcancada, em adicdo a estes
compostos outros produtos de degradagao podem existir no sistema foto-Fenton, os
quais nao foram estudados, pois o0 objetivo deste estudo era determinar os

intermediarios iniciais de degradacao.
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Figura 57. Possivel rota de degradacao de TBH na presenca de Fecit in s:tu [TBH], = 2,0

mmol L;
citrico] =

[H202]0 = 6 0 mmol L
O 5 mmol L, pH; = 2,5

, reposicbesem 4,5e 8,2 J cm?

; [Fe(NO3)s= [acido
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Esta proposta de rota de degradacdo da Figura 57 € muito semelhante a
obtida para o sistema contendo TBH/FeOx /solar apresentado na Figura 58
(TROVO, 2005 e dados n&o publicados).
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Figura 58. Possivel rota de degradagao de tebuthiuron por processo foto- Fenton utilizando
ferrloxalato como espécie de ferro e luz solar. [TBH] = 1,0 mmol L ; [H2O5] = 6,0

mmol L™'; [FeOx] = 0,5 mmol L™". (Trové 2005 e dados nao publlcados)

Os dois sistemas contendo FeOx ou Fecit, concordam que a principal rota
esta baseada na oxidagdo da metila terminal da uréia. Ainda comparando as rotas
propostas para Fecit in situ e FeOx alguns compostos apresentam a mesma massa,

porém estruturas diferentes.
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Ainda para FeOx foi proposta a molécula com estrutura 248 u a qual nao foi
detectada no estudo com Fecit, isto pode ser devido ao fato que a concentracio de
TBH e a voltagem de fragmentacao utilizadas nestes estudo sédo diferentes que as
utilizadas na presenca de FeOx.

A rota de oxidacao proposta quando utilizou-se TiO/UV para fotodegradar
TBH apesar de ser distinta da apresentada neste trabalho, também néo se observou
a abertura do anel (MUNEER, et al., 2005)

4. 2. 2. 4. 2. Sistema na presenca de Fe(NO3); (auséncia de ligante)

Como a velocidade de reacao para este sistema em geral é lenta, ndo foram
alteradas as quantidades de reagentes, utilizando 0,5; 1,0 e 10 mmoL L para TBH,
Fe(NOs)s e H2O,, respectivamente.

A Figura 59 mostra os cromatogramas obtidos com o tempo de irradiagcdo da
solugéo de combine na presenca de Fe(NOs)s.

Analisando os cromatogramas na Figura 59, podemos observar que com o
aumento do tempo de irradiacdo ha também o aumento dos picos dos intermediarios
identificados desde 0,18 até 4,00 J cm™? quando ha o aparecimento de um composto
em 20,8 minutos o qual ainda nao havia sido observado. O espectro obtido para este
composto esta apresentado na Figura 60.
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Figura 59. Cromatogramas obtidos durante a fotodegradacéao de TBH na presenga de
Fe(N03)3 em fungao da dose de energia acumulada no sistema: inicial (A); 0, 18 J
% (1,4 min.) (B); 085Jcm (7 min.) (C); 1 13Jcm (9 min.) (D); 204Jcm (16
min.) (E); 4,00 J cm™ (30 min.) (F) 7,50 J cm™ (58 mln.) (G); 14,37 J cm™® (111
min.) (H). [TBH], = 0,5 mmol L; [H202]0 =10,0 mmol L'; [Fe(NOS) ]=1,0 mmol L™,
pHi =2,5.
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Figura 60. Espectro de massas de produtos de fotodegradacgao de tebuthiuron na presencga de
Fe(NO,),. [TBH], = 0,5 mmol L; [H202]0 = 10,0 mmol L, [Fe(NOj3)s]= 1,0 mmol L™,
pH; = 2,5. Dose de energia 4,00 J cm™ (30 min.).

O cromatograma obtido para 7,50 J cm? (1h de irradiacdo), apresenta pelo

menos 2 Novos compostos 0s quais tém os seus espectros de massas apresentados
na Figura 61.

15- tg= 15,11 minutos (MM =258 u)

Milacky Mila 15 ESILCMS 201106 15 1291 (15,109) Cm (1270:1364-(344:624+1711:1740))

Scan ES+
100 170 55523
@ 158
200 24
156 171 2 218 259
e 1P S O N A YA I
D T T T T T T T I\ ; T * T ‘I T ! T \‘ T T L II T \‘ T . T L T T L T T Im"‘Z
100 120 140 160 180 200 220 240 260 280 300 320 340
16- - tg= 18,9 minutos (MM = 256 u)
vilady Mila 15 ESI LCMS 201106 15 1617 (18,9158) Cm (1593 1665-(365:646+1713:1732)) Scan ES+
100 170 557e3

171 257
20 156 ]:?E @B ( 192 21s 2363?7 ,259 313

Miz
90 1DD 110 120 130 140 150 160 1?0 180 190 ZDD 21D 220 230 240 250 260 270 ZBD 290 BDD 310 320 330 340 550
Figura 61. Espectros de massas de produtos de fotodegradagao de tebuthluron na presenga

de Fe(NO3)s. [TBH]o = 0,5 mmol L [H2022]0 = 10,0 mmol L , [Fe(NO3)3]= 1,0 mmol
L", pH; = 2,5. Dose de energia 7, 50 Jcm™ (58 min.).

A evolucdo dos principais intermediarios de degradacdo na presenca de
Fe(NOs)s em funcdo do tempo de reagao é mostrada na Figura 62.

Quando o ferro é utilizado inicialmente como Fe(NOs); (auséncia de ligantes)
praticamente nao se observa a formagao de intermediarios referente a oxidagao da
tert-butila. O principal caminho de reagao ainda é a oxidacao das metilas da uréia.

Os picos maximos dos intermediarios comecam a ser verificado apés 4,00 J

2 (30 minutos de reagao) enquanto que para Fecit isto acontece em 1,13 J cm™

(8 minutos de reacéo). Vale ressaltar que nos experimentos para identificacdo dos
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intermediarios usando Fecit a concentracao de ferro esta diminuida pela metade e a
de TBH quadruplicada em relacédo aos experimentos com Fe(NOs)s.

Durante a degradacao com Fe(NOs)s, a observagdo de compostos diferentes
aos encontrados na presenca de ligantes se da a partir de 1 hora de irradiagéo (7,5 J
cm™®) que coincide com a observagdo de 32% de remocdo de COT, até 4 J cm™
apenas uma pequena remogao de COT tinha sido obervada.

Esse pode ser um indicio de que haja diferentes rotas na degradacao de TBH
com diferentes espécies de ferro.

Outros indicios sao as diferengas no NOC e na ecotoxicidade.
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Figura 62. Evolucao relativa dos primeiros compostos de degradacéo de tebuthiuron na
presenca de Fe(NOs)s. [TBH]o = 0,5 mmol L™; [H205]o = 10,0 mmol L™, [Fe(NOs)s]=
1,0 mmol L, pH; = 2,5.
Apds 2 horas de irradiagdo solar (14,37 J cm™) praticamente ndo é observado
pico no cromatograma (Figura 59H) o que indica que os intermediérios detectados ja
foram degradados.

A Figura 63 apresenta a principal rota de degradacdo de TBH na presenca de
Fe(N03)3.
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Figura 63. Posswel rota de degradagao de TBH na presenca de Fe(N03)3 [TBH]o = 0,5 mmol
" [Ho05]o = 10,0 mmol L™, [Fe(NO3)s]= 1,0 mmol L, pH; = 2,5.

Como pode ser verificado na Figura 63, os intermediarios identificados séo
resultantes do ataque do radical hidroxila ou produtos da oxidagdo da hidroxilagao.

A fotdlise dos complexos de ferro gera radicais que podem contribuir para a
degradacao do composto alvo. No entanto, ndo foram observados intermediérios de
degradacao de TBH, correspondente ao ataque direto destes radicais. Esse fato
pode ser explicado pela presenca de H2O2 no meio que em reacdo com o Fe**
decompde formando o radical hidroxila, que conforme as estruturas propostas, é o
principal responsavel pela decomposicao de TBH.

Com o estudo da formagdo dos intermediarios de degradacio, podemos
concluir que em todos os casos a principal rota de degradacédo se dé pela oxidacao

da metila da uréia e a sua descarboxilacao.
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No sistema contendo Fecit in situ houve a deteccdo de intermediarios
referentes a oxidacao da tert-butila. No caso de Fe(NOsz)s menor nimero de
intermediarios foram detectados e se baseiam principalmente em compostos mais
simples que os encontrados para Fecit, sendo resultado da oxidacdo das metilas da
uréia.

Até 4,00 J cm™ (30 minutos de irradiacdo) a degradacdo de TBH por Fe(NOs)s
apresenta intermediarios comums ao sistema Fecit in situ. Em 7,50 J cm? (58
minutos de irradiacao) intermediarios diferentes foram detectados. Isso indica que a
diferengca no mecanismo de degradacao de TBH na presenca de Fecit ou Fe(NO3)3
pode estar ocorrendo apos este intervalo, com moléculas mais polares as quais a

identificag@o nao foi objeto deste estudo.
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4. 2. 2. 5. Tratamento de residuos de laboratdrios de determinacdo de Fe**
contendo 1,10-fenantrolina usando processo foto-Fenton/solar

Um dos objetivos propostos nesta tese era a aplicagdo do processo foto-
Fenton/Fecit/solar em efluentes industriais. A aplicagdo deste processo em efluentes
oriundos da fabricacdo de TBH nao foi possivel, pois a industria ndo se disp6s a
ceder o efluente. A complexacdo dos ions ferro pelo TBH foi comprovada por
voltametria. Assim, a aplicacdo do processo foto-Fenton foi feito em outro efluente
onde o ferro esta fortemente complexado numa tentativa de se obter um paralelo ao
processo com TBH.

A reacao dos ions ferrosos com 1-10-fenantrolina (o-fen) (Figura 64) gera um
complexo vermelho o qual é a base de um método espectrofotométrico classico de
determinagdo de Fe?* pela complexagdo com fenantrolina (STANDARD METHODS
FOR THE EXAMINATION OF WATER AND WASTEWATER, 1998). Este método é
muito utilizando em aulas préaticas e em laboratérios de andlises. Devido a sua alta
toxicidade e mutagenicidade é indispensavel a destruicdo deste reagente antes do
descarte. Outro problema é que além da fenantrolina, os efluentes laboratoriais
podem conter outros contaminantes tornando o processo de tratamento mais

complexo.

Figura 64. Férmula estrutural da 1,10-orto-fenantrolina.

Desta forma, o processo foto-Fenton é uma alternativa para o tratamento deste
tipo de mistura frente a ndo seletividade do radical hidroxila. No entanto, a forte
complexagdo dos ions ferro pela fenantrolina podem dificultar a fotodegradacao.
Diante disso, o objetivo deste item foi investigar a eficiéncia de degradacdo de
efluentes de laboratério contendo fenantrolina usando o processo foto-Fenton/solar.

A fenantrolina (na auséncia de Fe?*) mostra duas tipicas bandas de absorcdo
em 227 e 267 nm, como pode se visto na Figura 65A (curva 1). Depois da adicdo de
Fe(NOs)s e H0,, o espectro de absor¢cdo da fenantrolina apresentou uma
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diminuicdo em 267 nm (Figura 65A curva 2), a qual ndo é observada quando apenas
Fe(NOs3)s foi adicionado (dado nao mostrado).

Em contraste, a adigdo de FeOx e H»O; resulta em um pequeno deslocamento
para 270 nm e maior absor¢ao (Figura 65A curva 3), a qual pode ser atribuida a
absorcao de FeOx nesta regiao (Figura 65A curva 4).

Além disso, a adicdo de Fe** & solugdo de fenantrolina resulta na formagao do
complexo vermelho, com maximo de absorcdo em 510 nm, como pode ser visto na
Figura 65B, enquanto nenhuma mudanca é observada na banda em 267 nm. A
complexagcdo com Fe?* ndo afeta a banda em 267 nm, a qual é atribuida a
transigdes intraligante (BALZANI; CARASSITI, 1970). Apesar da pequena mudanga
observada na banda de absorcdo em 267 nm pela adicdo de Fe(lll), esta banda foi
usada como um indicador da degradacao de fenantrolina, comparando a diminuicao

de sua absor¢ao durante a irradiagdo com a absor¢ao inicial em cada sistema.
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Figura 65. Espectro de absorgdo de solugdo 0,01% (m/v) fenantrolina na presenga de e
ausencia de 1,0 mmol L™ FeOx ou Fe(NOs); e 10 mmol L™ H,O, (diluicdo 1:10) e
comparagdo com o espectro de absorgdo de FeOx e Fe(NOj); (A); Espectro de
absorgdo de solugdo 0,1% (m/v) depois de adicbes de Fe™" em diferentes
proporgoes molares (pH = 2,5) (diluicao 1:100) (B).

4. 2. 2. 5. 1. Degradacao de 1,10- fenantrolina

Antes de aplicar o processo foto-Fenton aos residuos de laboratério, o
tratamento da solugdo contendo fenantrolina foi feito na mesma concentragéo na
qual esta é utilizada no processo espectrofotométrico para a determinagédo de ferro

(0,1% m/v). A irradiagdo solar desta solugdo na presenca de 1,0 mmol L' Fe(NOs)s
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ou FeOx e 10 mmol L' H,O, resulta em mudancas significativas na absorcdo na

regido de UV-Vis com o tempo.

Pode ser observado na Figura 66A que a banda de absorcdo em 267 nm
diminui progressivamente na presenca de FeOx. Por outro lado, a absorcdo em 510
nm comeca a aumentar devido a formagdo do complexo entre Fe?*-fenantrolina,
alcancando o maximo apés 30 minutos. Isto indica que Fe** é gerado durante a
irradiacdo, alcangcando seu maximo ao mesmo tempo que a fenantrolina comeca a
ser degradada. A diminuicao da banda em 267 nm ap6s 30 minutos evidencia a

degradacao da fenantrolina.

Comportamento similar € observado no caso do Fe(NOs); (Figura 66B),
entretanto a reagado é lenta, como pode ser visto pelo decréscimo na banda de
absorcao em 267 nm, a qual comecga a ocorrer apés 90 minutos (Figura 66B curva
4). Este tempo corresponde ao maximo de absorcdo em 510 nm, enquanto para
FeOx isto ocorre em 30 minutos. O total desaparecimento da banda em 510 nm é

também observado em ambos os casos apos 120 minutos de irradiagéo.
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Figura 66. Espectro de absorgdo da solugédo 0,1 % (m/v) fenantrolina na presenca de FeOx (A)
e Fe(NO3);3 (B) durante degradagao por foto-Fenton solar (diluicdo 1:100). (1) inicial;
(2) 30 minutos; (3) 60 minutos; (4) 90 minutos; (5) 120 minutos; Concentragao
inicial: [FeOx] = [Fe(NO3)s] = 1,0 mM; [H.O,] = 10 mM; Adigdes de H,O, a cada 30
minutos. Dose de energia = 15.0 J cm™ (120 minutos). pH = 2,5.

A menor degradacado da fenantrolina na presenca de Fe(NOs)s pode ser

atribuida ao forte efeito complexante da fenantrolina, a qual é um ligante N,N
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bidentado dificultando a decomposicao catalitica de H O, conforme reportado
previamente (BIANCHI et al, 2003)

Considerando a mineralizacdo, a concentracdo de COT comega a diminuir
apds aproximadamente 60 minutos na presenga de FeOx e H>O,, e apés 90 minutos
para Fe(NOs)s e H20O, indicando a mais alta eficiéncia de FeOx. Apds 120 minutos,
a irradiagao da solugcdo contendo FeOx resultou em 43% de remocao de COT,
enquanto apenas 12% foi removido na presenca de Fe(NOs)s (Figura 67).

E importante observar que a diminuicdo da concentragdo de COT na presenca
de FeOx nao pode ser atribuida apenas a sua fotélise pois sua contribuicao a carga
inicial de carbono é menor que 10% (72 mg L™ em 800 mg L™).

A precipitacdo do ferro foi observada depois de 90 minutos na solugdo
contendo FeOx, e apdés 120 minutos na solugao com Fe(NOs)s. As andlise dessas
amostras foram feitas apos filtragdo em membrana de fluoreto de polivilideno 0,45
um e consequentemente os resultados correspondem a fragdo de carbono

dissolvida.

O tempo de irradiacdo necessario para que comece a ocorrer a degradacao
provavelmente esta relacionado a complexacdo dos fons Fe?* gerados no sistema,
indicado pelo aumento na absor¢cdo em 510 nm, o qual dificulta a decomposi¢céo do
H20: via reagdo de Fenton. A oxidacdo do complexo Fe(phen)s® é primeiramente
dependente de sua dissociagdo, a qual € lenta (GREEN, et al., 1966). Isto pode
explicar o fato de a degradacdo de o-fen iniciar-se apenas ap6s o complexo Fe**-
fenantrolina comecar a se decompor, indicado pelo decréscimo na absor¢cao em 510

nm.
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Figura 67. Influéncia do complexo de ferro na remogao de COT da solugéo 0,1% (m/v) de
fenantrolina durante irradiagao solar. Concentragdes iniciais: [Fe(NO3z)s] = [FeOx] =
1,0 mmol L™"; [H,0,] = 10 mmol L. Adigées de H,O, a cada 30 minutos. Dose de
energia = 15,0 J cm™ (120 minutos). pH = 2,5.

O aparecimento de uma banda de absor¢ao em 510 nm também foi observado
durante a irradiacdo de fenantrolina na presenca de FeOx sem H»O,, a qual indica a
formagdo do complexo entre Fe*-fenantrolina. Este complexo foi formado na
auséncia de HO» como um resultado da fotélise de FeOx gerando Fe?** o qual é
entdo complexado pela fenantrolina. A irradiacao por 120 minutos de solugbes na
presenca de Fe(NOs)s sem H.O, ndo resulta no aparecimento da banda em 510 nm,
provavelmente devido ao baixo rendimento quantico da geracéo de Fe?* na auséncia

de oxalato.

N&o resultou em mudangas na banda de absorgdo em 267 nm a irradiagéo por
120 minutos de solucbes de fenantrolina (0,1% m/v) na presenca de H>O: e
auséncia de ferro. O mesmo comportamento foi observado para a reagdo no escuro

na presenca de Fe(NOs)s € H20,.

Para avaliar o aumento da eficiéncia de degradacdo de fenantrolina,
especialmente no que diz respeito a remogao de COT, a solucdo de fenantrolina foi
diluida para 0,01% (m/v).

Nesta concentracdo, uma diminuicdo significativa na absor¢cao em 267 nm foi
observada nos primeiros 5 minutos de irradiacdo na presenca de FeOx ou Fe(NQOs)s,

como mostram os espectros na Figura 68.
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Figura 68. Espectro de absorgao de solugéo de fenantrolina 0,01% (m/v) na presenga de FeOx
(A) e Fe(NO3); (B) durante degradacao por foto-Fenton/solar (diluicdo 1:3).
Condigdes iniciais: [FeOx] = [Fe(NO3)3] = 1,0 mM; [H20,] = 10 mM; Adigbes de H.O,
a cada 30 minutos. Dose de energia : FeOx = 3,31 J cm*® e Fe(NO3); = 3,75 J cm™

(80 minutos). pH = 2,5

Uma remocao significativa de COT é observada apds 30 minutos de irradiagao

solar na presenga de ambos FeOx ou Fe(NOs3)s, alcangando 82% em ambos os

casos. A mineralizagcdo na presenca de nitrato férrico € um pouco mais rapida

porque a carga inicial de carbono é menor quando comparada a FeOx (Figura 69).

A mesma velocidade de degradagao é observada para ambas espécies de

ferro alcangando 90% de mineralizagdo em 60 minutos. Apds este tempo a

mineralizacdo & muito lenta mesmo ap6s novas adicdes de H-O.. A menor eficiéncia

esta relacionada a precipitacao dos ions ferro apds 45 minutos devido ao aumento

de pH de 2,5 para 3,5.
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Figura 69. Influéncia complexo de ferro na remogdo de COT das solugdes de fenantrolina
0,01% (m/v) durante irradiagao solar. Concentragdes iniciais [Fe(NOjz)s] = [FeOx] =

1,0 mM; [H.O,] = 10 mM. Adigbes de H,O, a cada 30 minutos. Dose de energia =
13,1 J cm? (120 minutos). pH = 2,5.

4. 2. 2. 5. 2. Tratamento de residuos de laboratorio contendo fenantrolina

Os residuos gerados nas determinacdes de ferro feitos em nosso laboratério
contém além da fenantrolina outros compostos organicos conforme ja descrito
(materiais e métodos). O espectro de UV-Vis antes da irradiagdo mostra uma banda
de alta absor¢do em 270 nm (Figura 70 A), a qual é atribuida ndao somente a
fenantrolina mas também a outros compostos organicos como os herbicidas diuron e
TBH. O espectro mostra uma banda em 510 nm, caracteristica do complexo Fe(ll)-
fenantrolina (Figura 70 B).

Como o residuo € irradiado com luz solar, um decréscimo na absorcdo em 270
nm é observado em apenas 30 minutos, o qual é mais pronunciado na presenca de
FeOx que de nitrato férrico. Os sinais desaparecem em ambos 0s casos, indicando a
total degradacao da fenantrolina apés 60 minutos. A banda em 510 nm também
desaparece completamente indicando a decomposi¢cao do complexo de fenantrolina.
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Figura 70. Espectro de absorgao do residuo de laboratério durante degradagao por foto-
Fenton/solar. Regi@o entre 200-400 nm obtido apés diluigdo 1:50 (A); regido entre
400-700 nm sem diluigao (B). Concentragao inicial: [FeOx] = [Fe(NO3)3] = 1,0 mM;
[H202] = 10 mM. Reposicdes de H,O, a cada 30 minutos. Dose de energia = 2,70 J
cm (30 minutos). pH = 2,5.

A irradiacdo de residuos de laboratérios na presenca de 1,0 mmol L' FeOx ou
Fe(NOg)s e 10 mmol L™ de H20; resultou em lenta mineralizacéo, alcangando 25%
em 150 minutos com ambas as espécies de ferro (Figura 71 — simbolos sélidos).
Para aumentar a eficiéncia de mineralizacdo, oxalato de so6dio foi adicionado a
solucbes contendo FeOx, entretanto a remogdo de COT ap6s 240 minutos de
irradiacéo (aproximadamente 35%) foi similar aquela obtida usando Fe(NOs); sem
adicao de oxalato. Apesar da baixa porcentagem de remog¢ao de COT , a quantidade
de carbono organico totalmente oxidada foi 1350 mg L.

Considerando os bons resultados de mineralizagdo obtidos previamente
utilizando solugdes de fenantrolina diluidas (0,01% m/v), a diluicao do residuo (1:10)
antes do tratamento foi feita a fim de aumentar a eficiéncia de mineralizagdo. A
diluicdo do residuo resultou em uma solugdo de 436 mg L' de COT. A irradiagdo da
solucdo do residuo diluido apds a adicdo de FeOx resultou em uma remocao de
38% de COT em 120 minutos (Figura 71— simbolos abertos). Este € um ponto
importante pois este resultado foi obtido com apenas 9,4 J cm? a qual é uma dose
de energia menor que a observada em 120 minutos no experimento sem dilui¢cao.
(12,4 J cm™®). No caso do FeOx, o alto rendimento quantico de foto-geracdo de Fe?*

contribuiu para o rapido consumo de HyO, via reacdao de Fenton (escuro) e
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consequentemente aumentou a eficiéncia de degradacao. Além disso, a mais alta
constante de formacdo do complexo Fe®**-oxalato (log B3 = 20) relativamente a Fe®**-
fenantrolina (log Bs = 14) permite a geragdo de Fe?* via fotélise do ferrioxalato.

Por outro lado, na presenca de Fe(NOs)s somente 6% de mineralizagao e baixo
consumo de HO, foram observados. O baixo consumo de H>O, é uma
conseqiiéncia do baixo rendimento quantico de foto-geracdo de Fe** podendo levar
ao acumulo de HxO2 na solugdo. Isto também pode contribuir para a menor
eficiéncia de degradacdo devido ao seqlestro de radicais “OH por H.O, (Equacgéo
6), gerando radicais menos oxidantes como o HO," (E° = 1,42 V, WARDMAN, 1989)
afetando a eficiéncia do processo (NEYENS; BAYENS, 2003).

Considerando que os residuos de laboratério ja contém ferro, a amostra diluida
foi irradiada na presenca de H.O, sem adicdo de FeOx ou Fe(NOs3)s. Entretanto, o
ferro presente no residuo nao foi suficiente para promover a mineralizagao até 120

minutos (dado ndo mostrado).
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Figura 71. Influéncia do complexo ferro e da diluigdo na remocao de COT dos residuos de
laboratério gerados na determmagao de Fe®* durante irradiagao solar. Simbolos
sélidos: COT inicial = 4500 mg L'; simbolos abertos: COT inicial COT= 436 mg L’
com Fe(N03)3 e 495 mg L com Fer Concentragoes iniciais: [Fe(NOz)3] = [FeOx]
=1,0 mmol L'"; [H,O,] = 10 mmol L™. Adlgao de H,O, a cada 30 mlnutos em ambas
solugdes. Dose de energia = 9,4 J cm’ (120 minutos) e 24,5 J cm’ (240 minutos),
pH=25.

Observando a alta remogéao de COT obtida em um curto tempo de tratamento
de solucdes diluidas do residuo de fenantrolina utilizando FeOx, considera-se que
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este procedimento seja viavel, pois geralmente sdo gerados pequenos volumes

destes residuos com alta carga organica.
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5. CONCLUSAO

O estudo da influéncia dos complexos de ferro na degradacao de diferentes
classes de compostos mostrou que a degradacao de 4CF e DCF € mais eficiente na
presenga de ferro livre, comportamento contrario é observado para Diuron,
formaldeido e tebuthiuron. A degradacao do verde de malaquita ndo se mostrou tao
influenciada pelas diferentes espécies de ferro.

A presenca de ligantes de ferro no processo foto-Fenton mostrou-se mais
eficiente na degradacao de DCF em relacdo ao ferro livre (Fe(NOs)s) quando a
concentracdo de nitrato férrico utilizado foi 0,25 mmol L. Aumentando-se a
concentragéo de Ferro, a adicao de ligantes nao resulta em aumento da degradacao
de DCF. Isto se deve ao fato que a degradagéao de clorofendis pode ter outra rota de
oxidacao diferente da reacao de Fenton.

Com relacdo ao estudo da fotodegradacdo de DCF em diferentes valores de
pH com diferentes concentracées de FelL (0,25 mmol L' e 0,50 mmol L") nas
condigdes utilizadas todas as solugbes apresentaram altos niveis de descloracao de
DCF. Nao foi observada precipitacdo nas solugées até valor de pH 3,5, 5,0 e 6,0
quando foram utilizados os complexos de ferro com &cido succinico, oxalico e citrico,
respectivamente.

Comparando-se os resultados de degradacdo de DCF utilizando FeL na
concentragao 0,25 mmol L' com a 0,50 mmol L™ houve uma diminuicao na eficiéncia
de degradacao e os menores resultados foram obtidos nos valores de pH mais altos
e contendo &cido succinico. Apesar disto, o sistema 0,25 mmol L' FelL mostrou-se
muito eficiente na degradacao de DCF.

Na comparacao da utilizacao do complexo de ferro gerado in situ (FeAc.Ox.) e
do complexo FeOx (isolado), a utilizagdo do FeOx € vantajosa pois ndo houve
precipitacao até valor de pH igual a 6 enquanto o gerado in situ foi estavel até valor
de pH igual a 5.

Durante o tempo de irradiagdo de solugdes na auséncia de H>O> com e sem
ligante nao foi observada a remocao de DCF. Sendo assim nas condicdes aqui
estudadas a presenca do peréxido de hidrogénio torna-se imprescindivel para a

remogao do composto.
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A geracao do complexo entre ferro e &cido citrico (Fecit) em pH = 2,5 foi
evidenciada pelos estudos voltamétricos, assim como um complexo entre Fe e DCF.
Estes estudos ainda mostraram a preferéncia de complexagédo do ferro pelo acido
citrico quando na presenca de DCF. A foto-atividade para a geracdo de Fe?* das
espécies formadas entre DCF e Fe, explica os melhores resultados quando
Fe(NOgs)s é empregado.

Verificou-se ainda que a degradagdo de TBH é o processo mais fortemente
influenciado pela espécie de ferro, pois quando utilizou-se ferro livre praticamente
ndo houve mineralizacdo do sistema e a remocdo do composto diminuiu muito
quando comparada com a utilizacdo de FeOx, Fecit ou FeAc.Ox. A irradiagdo das
solugdes na auséncia de peroxido resultou em remogao de TBH demonstrando que
os radicais do ligante estao atuando direta ou indiretamente na degradacao de TBH,
assim como a geracao de radicais hidroxila pela irradiacéo da solucdo de Fe(OH)?".

A diminuicdo da eficiéncia de degradacao de TBH quando utiliza-se ferro livre
(Fe(NO3)3) pode estar associada a complexacao dos ions ferro pelo TBH dificultando
a participacao destes ions na reacdo de Fenton. A formagdo do complexo foi
evidenciada por voltametria ciclica. Na presenca de FeOx ndo se observa a
formacao deste complexo. A adicdo de acido citrico a solugdo contendo Fe e TBH
faz com que o ferro se complexe preferencialmente ao acido citrico.

Outro efeito positivo da utilizacao da adicdo de acido citrico foi a possibilidade
de se utilizar o processo foto-Fenton em valores de pH proximos da neutralidade
com alta eficiéncia, visto que 77% e 37% de TBH e COT foram removidos,
respectivamente, quando Fecit foi utilizado em pH = 6 (7,5 J cm™). Apesar dos bons
resultados em maiores valores de pH, houve uma diminuicdo na eficiéncia de
degradacao de TBH em relagcdo aos experimentos feitos em pH 2,5. Para FeOx,
63% e 34% de remocao de TBH e COT foram obtidos, respectivamente, em valor de
pH igual a 6 (10 J cm™).

O citrato de aménio e ferro(lll) também foi muito eficiente na remogéao de TBH
e COT nos experimentos em diferentes valores de pH sendo que a concentragédo de
TBH e COT ficaram abaixo do limite de deteccdo quando as solugcées em pH 2,5
foram irradiadas por 12 min (0,86 J cm®) e 3 horas (14 J cm®) respectivamente.
Aumentando-se o pH para 6, 99 % e 44 % de TBH e COT foram removidos em 3,5
horas (18 J cm®). Comparado aos resultados obtidos na presenca de Fecit, o
FecitNH; se mostrou mais eficiente na remog¢édo de TBH em valores de pH 7,5. A
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utilizacao deste complexo é muito interessante, pois € disponivel comercialmente, de
baixo custo e solluvel em agua, o que facilita seu emprego na reacao foto-Fenton.

Em relagdo aos resultados de ecotoxicidade, verificou-se que a aplicagado do
processo foto-Fenton reduz a toxicidade da solugéo. Para o sistema Fecit a solugéao
atingiu valores que sao considerados indicio de toxicidade (25 % de mortalidade dos
organismos) apés a solugdo ser exposta a uma dose de energia de 14 J cm™ (cerca
de 1h e 45 minutos). Comparando-se ao sistema contendo ferrioxalato, o Fecit se
mostrou menos téxico, no entanto, o sistema contendo Fe(NOs3)s foi o que
apresentou menor toxicidade em relagcao a todos os outros sistemas. Este fato deve
estar relacionado a formacdo nos sistema complexados de acidos de cadeia
pequena como o oxalico que em geral sao téxicos.

Os resultados de DBO e de biodegradabilidade (DBO/DQO) demonstraram que
ja na primeira meia hora de experimento (2,88 J cm®) nos sistemas contendo
ligantes, as solugdes atingiram valores menores que 60 mg L' e se tornaram
biodegradaveis. Para nitrato férrico a amostra s6 foi coletada apés 7,5 J cm? e esta
solugéo também apresentou alto indice de biodegradabilidade.

Com o estudo da formacdo dos intermediarios de degradacdo, podemos
concluir que em todos os casos a principal rota de degradacgédo se da pela oxidagao
da metila terminal da dimetil uréia e a sua descarboxilagao.

No sistema contendo Fecit houve a deteccao de intermediarios referentes a
oxidacao da tert-butila. No caso de Fe(NOs)3 menor niumero de intermediarios foram
detectados e se baseiam principalmente em compostos mais simples que os
encontrados para Fecit, sendo resultado da oxidagdo das metilas da uréia.

Até 4 J cm? a degradagdo de TBH por Fe(NOs); apresenta intermediarios
comuns ao sistema Fecit . Em 7,5 J cm™ intermediérios diferentes foram detectados.
Isso indica que a diferenca no mecanismo de degradagcdo pode estar ocorrendo
ap6s este intervalo, com moléculas mais polares. Outros estudos ainda sao
necessarios para identificar estes compostos.

A orto-fenantrolina pode ser totalmente oxidada pelo processo foto-
Fenton/solar. Na presengca de FeOx maiores valores de mineralizagéo foram obtidos
quando comparados a Fe(NOgs)s, indicando a importancia da espécie de ferro para
promover a degradacao deste agente complexante por processo foto-Fenton/solar.

Os resultados sugerem que na presenca de 1,0 mmol L™ de FeOx e miuiltiplas
adicées de H20O,, 150 minutos de irradiagéo séao suficientes para remover 25% da
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carga organica e degradar totalmente a fenantrolina nos residuos de laboratorio, e
38 % no residuo diluido (1:10) em 120 minutos. Considerando que o0s experimentos
foram feitos no outono e inverno, melhores resultados sdo esperados no verao
quando a intensidade da irradiacao solar é maior.

A mineralizagdo incompleta dos residuos de determinagées de Fe?* requerem
outros estudos como a determinagdo da ecotoxicidade para garantir o descarte
correto da solugdo. O procedimento aqui sugerido é simples e pode ser feito no
laboratério nos casos de baixa carga orgénica aliviando o0s problemas com
estocagem e descarte inapropriado.

Com base nos resultados obtidos verificou-se que a estrutura do composto
alvo pode influenciar a eficiéncia do processo foto-Fenton devido a formacao de
complexos fotoativos ou ndo com os ions ferro. Em geral compostos fenélicos, como
0 4CF e DCF, tendem a gerar complexos fotoativos. Compostos contendo em sua
estrutura atomos, como nitrogénio (diuron, TBH e o-fen), que tendem a desenvolver
fortes sitios de complexagao, podem formar quelatos com os ions ferro dificultando
sua participagdo na reacao de Fenton. A adi¢cdo dos ions ferro como carboxilatos de
ferro diminui ou evita a interagdo entre esses ions e os compostos alvos além de
proporcionar maior geracdo de Fe®* na presenca de luz solar aumentando a
eficiéncia da reacao.

Desta forma, verifica-se que a complexacao de ferro pode ser determinante na
eficiéncia do processo foto-Fenton.
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7. APENDICE

7.1. Tratamento de efluente da industria de laticinios usando processo foto-
Fenton/solar

O grande volume de agua necessario para o beneficiamento do leite coloca as
industrias de laticinios como uma das principais geradoras de efluentes industriais.
Estima-se que para cada litro de leite beneficiado sejam gerados cerca de 2,5 litros
de efluente. A producao anual de leite no Brasil € superior a 15 bilhées de litros o
que corresponde a geracdo de mais de 40 bilhdes de litros de efluente por ano
(CAMPOS, et al., 2004). A situacdo é ainda mais critica em paises como a india,
onde a producao de leite e a demanda por produtos lacteos sdo extremamente
grandes (RAMASAMY, et al., 2004).

Esses efluentes apresentam uma elevada demanda quimica e bioquimica de
oxigénio como consequiéncia da grande quantidade de lipidios, carboidratos e
proteinas que conferem ao sistema uma alta carga orgénica. Quando estes sao
lancados em corpos d’agua sem tratamento adequado, reduzem drasticamente a
concentragdo de oxigénio dissolvido e colocam em risco todo o ecossistema
aquatico.

Os processos bioldgicos sdo os mais utilizados no tratamento desse tipo de
efluente, no entanto, apesar de economicamente viaveis apresentam uma série de
limitagbes praticas (DEMIREL, et al., 2005). A biodegradagédo efetiva também
depende de uma populagdo microbiana diversificada e estavel, da interagao entre os
diversos microrganismos presentes no meio, do pH e da temperatura entre outros
fatores, que nem sempre sdo controlados com facilidade. Além disso, o longo tempo
de tratamento e a grande area necessaria para a implantacao das estacdes de
tratamento podem dificultar a aplicagcao dos processos bioldgicos.

Um outro problema bastante comum é a oscilagdo da carga organica no
efluente de laticinio que pode causar o intumescimento do lodo e comprometer a
eficiéncia dos processos biolégicos (ALMEIDA, et al., 2004). Este problema pode ser
evitado por meio de uma etapa de pré-tratamento, ou um tratamento emergencial
que possa baixar rapidamente a carga organica e permitir o prosseguimento do

tratamento bioldgico.
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Considerando que a elevagdo da carga orgéanica decorrente de acidentes
como derramamento de soro pode comprometer o tratamento biolégico de efluentes
de laticinios, nesta parte do trabalho avaliou-se a eficiéncia do processo foto-
Fenton/solar na redugéo da carga orgéanica do efluente, visando sua aplicagcdo como
uma etapa de pré-tratamento ou de tratamento emergencial.

O efluente utilizado neste estudo foi coletado em um laticinio na cidade de Sao
Carlos/SP, onde sdo gerados aproximadamente 40 m® de efluente/dia. O efluente
apresenta coloracdo branca, pH em torno de 5,0, COT de 335 mg L' e odor
caracteristico de leite. Visando simular epis6dios onde a carga organica do efluente
aumenta drasticamente, o efluente coletado foi contaminado com soro de queijo. As
amostras foram armazenadas em recipientes plasticos e estocadas em geladeira a
temperatura de 4° C.

Os experimentos foram feitos em frascos de vidro d&mbar nos quais foram
adicionados 200 mL de efluente e solugdo de FeSO, suficiente para fornecer

concentragdes 1,5; 3,0 € 6,0 mmol L' de Fe?*.

A concentragédo de H>O, variou de acordo com os objetivos dos experimentos.
Para avaliar o efeito da reposicao de peroxido de hidrogénio no meio reacional foi
feito experimento no qual uma Unica dose foi adicionada resultando na concentragao
inicial de 0,5 mol L. Em outro experimento, esta mesma quantidade de peréxido de

hidrogénio foi adicionada em duas doses, no inicio e ap6és uma hora.

Os demais experimentos foram feitos com adicées multiplas de H.O. dos
mesmos volumes adicionados inicialmente em intervalos de uma hora. Todos os

experimentos foram feitos a temperatura ambiente e sob agitacado magnética.

Foram feitas determinagdes de COT, da concentracdo de peroxido de
hidrogénio e concentracao de ferro no efluente. Para as determinagdes de ferro que
foram feitas por espectrometria de chama, o efluente foi digerido em acido nitrico e

fitrado em membrana de 0,45 um.

7. 1. 1. Influéncia da concentragido de Fe?*

A eficiéncia do processo foto-Fenton depende principalmente da concentragao

de H2O,, uma vez que sua decomposi¢ao gera radicais hidroxila (Equacao 15), que



185

sa0 0s principais responsaveis pelo processo de degradagédo. No entanto, excesso
de H>O2 no meio reacional favorece reagdes de auto-decomposicdo deste reagente
(Equacao 5) e de recombinac¢ao com radical hidroxila (Equacao 6), gerando radicais
com menor poder oxidante (PARRA, et al., 2000)

O modo de adigdao de H>O, tem forte influéncia na eficiéncia de remogéao de
COT. Em um ensaio com adigdo unica de H2O», no qual a concentragao inicial foi de
0,5 mol L, praticamente nao houve diminui¢do de COT. Quando esta quantidade de
peroxido foi adicionada em duas doses (inicial e apés 1 hora), a remocéao de COT foi

superior a 58% apds 3 horas de reacao.

A adigédo unica gera excesso de H>O» no meio reacional que, como discutido
anteriormente, contribui para a perda de eficiéncia do processo. Teel et al. (2001)
observaram que quando o H>O, é adicionado lentamente esses efeitos sao
negligenciaveis e que a degradacgéao de tricloroetileno aumentou de 35%, com adigéo

Unica, para 78% quando foram feitas adicées multiplas de H2O..
Com isso em vista, os experimentos subsequentes foram feitos com adicao
multipla de H20x.

A Figura 72 apresenta a influéncia da concentragdo de Fe?* na remogao de
COT do efluente de laticinio nos experimentos sob irradiacdo solar. Pode ser
observado que ap6s 1 hora de reagao a remocao de COT atingiu 3, 7, 58 e 76% nos
experimentos utilizando solugao 0; 1,5; 3,0 e 6,0 mmol L' de Fe*, respectivamente.
A diferenca na remocao de COT entre os experimentos diminui conforme aumenta o
tempo de irradiagdo, mostrando que a concentragdo de Fe®* tem maior efeito sobre
a velocidade de reagao do que sobre a porcentagem final de degradagéo.

Resultados semelhantes foram obtidos por Fallmann et al.(1999) na
degradacao de 4-clorofenol, por Pérez et al. (2002) na reducao da carga organica de
efluentes de industrias de papel e também por Hsueh et al. (2005) que avaliaram a

degradacao de corantes azos por processo Fenton.
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Figura 72. Influéncia da concentracdo de Fe** na remogéo de COT de efluente de laticinio nos
experimentos sob irradiagao solar. [HoOzliniciar = 0,25 mol L' com duas reposicoes
em intervalos de 1 hora.[Fe2+] =0 (—v—), 1,5(—=—)3,0 (—e—), 6,0 mmol L
(—A—); pH=2,5.

Embora a reacdo de Fenton seja estudada extensamente, ndo ha um
consenso na razdo [H20)/[Fe(ll)] que proporciona os melhores resultados (PEREZ
et al. 2002). Porém ha inimeras evidéncias de que o principal efeito do ferro é sobre
a cinética do processo e que em quantidades excessivas o ferro pode consumir o
*OH gerado na reacgao de Fenton e diminuir a eficiéncia do processo (Equacgéao 65).

‘OH + Fe** — Fe* + OH" (65)

Nos experimentos sem adi¢do de ferro solivel ndo houve remogéao significativa
de COT (Figura 72). A concentracao de ferro no leite de vaca é relativamente baixa,
cerca de 0,2-0,5 mg L' (3,57 a 8,9 umol L") (OLIVEIRA; OSORIO, 2005), como
conseqiiéncia a concentragio deste metal no efluente também foi baixa, 0,47 mg L™
(8,4 umol L. Além disso, muitas vezes o ferro encontra-se associado a
componentes do leite tais como lipidios, proteinas e carboidratos diminuindo sua
disponibilidade para catalisar a reagao de Fenton. Portanto, apesar de o HoO» ser um
forte agente oxidante (1,77 V versus ENH) utilizado em processos de tratamento,
nao é suficiente para degradar a matéria organica presente no efluente. Foi
demonstrado anteriormente que o 0zdnio também nao reduz a carga organica deste
tipo de efluente (ALMEIDA, et al., 2004), o que mostra que esta nao pode ser
reduzida com agentes oxidantes comuns.

E importante ressaltar que quando o processo foi aplicado para o tratamento
do efluente original (sem adigdo de soro), usando as mesmas concentragdes de
reagentes (0,25 mol L ' H,O»; 6,0 mmol L™ Fe?*) porém na auséncia de irradiacdo
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solar, a remogéao de COT foi de 47% apéds 3,5 horas de reagéo, enquanto que 90%
da carga organica do efluente foram removidas num mesmo intervalo de tempo
guando sob irradiagao solar.

Em solugdo aquosa o Fe** reage rapidamente com H,O; gerando *OH e Fe®*'
(Equacdo 15). Embora o Fe** também reaja com o perdxido de hidrogénio, a reacdo
é muito lenta e o radical hidroperoxila (HO,") gerado (Equagbes 16 e 17) é menos
oxidante que o radical hidroxila (E° = 1,42 V versus ENH (WARDMAN, 1989)).

A foto-reducao do Fe(lll) a Fe(ll) provavelmente foi a principal responsavel pela
maior remog¢ao de COT dos experimentos sob irradiacido solar avaliados neste
estudo.

Apesar de a eficiéncia do processo na auséncia de luz ser inferior a observada
com irradiagdo solar, a utilizagdo da reagdo de Fenton no escuro pode ser uma
alternativa viavel nos casos de aplicacdo noturna ou de baixa irradidncia solar, pois
uma remogao préxima a 50% pode ser suficiente para evitar o intumescimento do

lodo e permitir boa eficiéncia do processo bioldgico.

7. 1. 2. Influéncia da concentracao de H,O,

Analisando a Figura 73A observa-se que nos experimentos feitos com
concentragdo 3,0 mmol L de ferro e 0,25 mol L de HyO» 77% do COT foram
removidos em 4 horas de reacdo. Quando a concentragdo inicial de H>O. foi
aumentada para 0,5 mol L™ a remocao diminuiu para 63%.

A concentracao de H,O, tem grande influéncia nos custos, na velocidade e na
eficiéncia do processo foto-Fenton. Em baixas concentragdes (<0,01 mol L), por
exemplo, a decomposicao do H,O. na reagdo de Fenton segue uma cinética de
primeira ordem com relagao ao H>O.. Quando a concentragdo do H>O2 é maior que
0,01 mol L™ a velocidade da reagédo é fungao apenas da concentracao de Fe®* no
meio reacional (TACHIEV, 2000). Dependendo do substrato, o H.O, em altas
concentragbes também pode agir como sequestrador de ‘OH como discutido
anteriormente (Equacéo 6) afetando a eficiéncia do processo (NEYENS; BAYENS,
2003).



188

30004 3000 { —os]
~ 25001 é k'\/\./' 25001 \ 20l
4 £ - E, \
= i E L.0.0; Tr % —
1500+ Tim o hora ~ 1500 ™ emp8 (hora
é — \ T e 5 &K
1000+ e | 3 1000 .
i 82%)
500+ 77% 500+ T <:>l
05 T : . . oL, ‘ ‘ ‘ ‘
0 1 2 3 4 0 1 2 3 4

Tempo de irradiagéo (hora) Tempo de irradiagao (hora)

Figura 73. Influéncia da concentragao de H,O, na remogéo de COT de efluente de laticinio em
experimentos utilizando solugéo 3,0 (A) e 6,0 (B) mmol L" de Fe* Figura inserida:
consumo de H,O,. Duas reposigdes da [HaOz]inicial €M intervalos de 1 hora.
[H20z]nicial = 0,25 (—B—) e 0, 50 mmol L™ (—e—); pH=2,5.

Este efeito provavelmente foi o responsavel pela diminuicdo na remocao de
COT do efluente quando a concentragao inicial de H>O, passou de 0,25 para 0,50
LT

concentracdo de Fe?* atenuou o efeito do aumento da concentragdo de H>O, sobre

mol Também pode ser observado na Figura 73B que o aumento da
a remocdo de COT, a qual atingiu 82%. O aumento da concentracdo de Fe**
aumenta a velocidade da reacdo de Fenton fazendo com que a concentracdo de
H.O, diminua rapidamente minimizando o sequestro de *OH.

A concentracdo residual de HO, durante o tratamento na presenca de 3 e 6
mmol L' de Fe?* é mostrada nas Figuras inseridas (Figura 73A e B), onde se
observa um total consumo de H»O, quando sua concentracéo inicial é 0,25 mol L™
na presenca de 3 mmol L' de Fe?*. Quando a concentragéo inicial de HO, é 0,5 mol
L™ nota-se um baixo consumo de peréxido limitado pela baixa concentracdo de Fe
em relacdo & de perdxido. J& na presenca de 6 mmol L' de Fe, maior consumo de
peréxido é observado o qual é extinto em 1,5 horas. Apdés multiplas adicdes de
perdxido, ao final do tratamento observa-se também o total consumo de H>O, o que
nao afetard a microfauna do processo de lodos ativados permitindo que o efluente
seja encaminhado para um tratamento bioldgico.

Pode ser observado que mesmo com sucessivas reposi¢cdes de H,O,, a maior
parte da carga organica é removida nas primeiras 2 horas de reacao. Além de
questdes cinéticas, isso pode ser atribuido a formagcdo de espécies recalcitrantes.

Na presenca destas espécies a participagdo do ‘OH nas Equacgdes 6 e 65 passa a
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ser mais expressiva, contribuindo para a perda de eficiéncia do processo (BIGDA,
1995).

7. 1. 3. Efeito da carga organica

Durante a producdo de queijos, iogurtes e até mesmo na pasteurizagdo do
leite, sdo freqlentes os aumentos bruscos da carga orgénica do efluente como
conseqliéncia do derramamento de soro ou do descarte da agua de lavagem dos
equipamentos e recipientes envolvidos no processamento do leite. Como dito
anteriormente, a elevacao da carga organica prejudica a eficiéncia dos tratamentos

bioldgicos devido ao intumescimento do lodo ativado (ALMEIDA, et al., 2004).

Com isso em vista, foram feitos experimentos para avaliar o efeito da carga
orgéanica sobre o processo foto-Fenton. Foram utilizados efluentes com COT inicial
de 335, 2627 e 5400 mg L™, utilizando concentracéo inicial de H,O» 0,25 mol L™
(com duas reposicdes) e de Fe?* de 3,0 mmol L. No efluente contendo 2627 mg L
de COT, cerca de 76% da carga organica foi removida em 2 horas de experimento
(Figura 74B). Quando o COT inicial foi aumentado para 5400 mg L a remoc&o da

carga organica foi de 37%, para um mesmo intervalo de tempo (Figura 74C).
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Figura 74. Reducéo de COT de efluentes de laticinios com diferentes cargas orqénicas: 335
mg L™ (A), 2627 mg L™ (B) e 5400 mg L' (C); [H202]nicias = 0,25 mol L™ com duas
reposicées em intervalos de 1 hora; [Fe*] = 6,0 mmol L™; pH = 2,5.

Apesar de as porcentagens serem diferentes, as concentracbes de COT
removidas foram préximas, 1997 e 1998 mg L para os experimentos com COT

inicial de 2627 e 5400 mg L™, respectivamente.

No experimento utilizando efluente de laticinio com COT inicial de 335 mg L™
(efluente original) a redug¢ao da carga orgéanica foi superior a 90% (Figura 74A). No
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entanto, a massa de COT removida foi muito menor, cerca de 300 mg L. Isso indica
que o aumento da carga organica inicial aumenta a quantidade de COT removida
nas mesmas condigcbes oxidantes, contribuindo para a eficiéncia do processo,
exatamente o contrario ao que ocorre com 0s processos biolégicos, em que a
elevada carga organica leva ao intumescimento do lodo prejudicando a eficiéncia do
processo (ALMEIDA, et al., 2004).

Desta forma, verificou-se que o processo foto-Fenton apresenta eficiéncia de
degradacao consideravelmente superior aos tratamentos biolégicos, podendo ser

uma alternativa para o tratamento deste tipo de efluente.

7. 1. 4. Potencial de aplicacao

Em alguns casos, parte das instalacdes utilizadas no tratamento biolégico pode
ser adaptada para aplicagdo do processo Fenton/foto-Fenton. O tanque de
equalizagao (Figura 75), por exemplo, que € geralmente utilizado para ajuste de pH
no tratamento biolégico, pode ser facilmente adaptado e utilizado como reator para o
processo Fenton. O Fe** e o HxO, podem ser adicionados ao mesmo sem a
necessidade de equipamentos sofisticados, além de que, o tanque de equalizacao
pode ser exposto a radiagdo solar favorecendo reacdes foto-Fenton que, como
discutido anteriormente aumenta a eficiéncia de remocao de COT. Apéds a aplicacao
do processo, o pH pode ser elevado pela adicdo de CaO como normalmente é feito
em processos biologicos e assegurar a precipitacao do ferro na forma de hidroxidos
no decantador primario (Figura 75) antes de atingir o reator biolégico. Neste caso, o
ferro também pode atuar como coagulante promovendo a remocao de solidos em

suspenséo e contribuindo ainda mais com a eficiéncia do processo total.

Ao final do tratamento, todo o H>O, adicionado no tanque de equalizacao é
consumido evitando assim que este reagente atinja o biorreator e comprometa a

atividade dos microrganismos.

O processo foto-Fenton é simples e de implementacao relativamente fécil e
pode ser de grande utilidade em casos de derramamento de soro, que eleva
drasticamente a carga organica do efluente e prejudica o tratamento bioldgico. Neste
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contexto, o processo foto-Fenton solar pode ser utilizado como regulador da carga
organica do efluente, oferecendo uma solucdo rapida para o problema, como

geralmente é requerido pelas industrias.

Fe** H,0,
Filuents »> \ / > »> »> >
> Descarte
>
grades Tanque de equalizacio  Decantador Reator Decantador
primario Bioldgico Secundério

Figura 75. Esquema genérico de uma estacédo de tratamento de efluentes de laticinio por
processos bioldgicos.

Com base nos resultados obtidos, conclui-se que a utilizagdo do processo
Fenton e foto-Fenton/solar para tratamento dos efluentes de industria de laticinio foi
muito eficiente, visto que em apenas 60 minutos de reagdo aproximadamente 45 e
75% de COT ja4 haviam sido removidos, na auséncia e sob irradiacéao,
respectivamente. A reacao foto-Fenton solar atingiu até 92% em 6 horas de
tratamento. Os resultados obtidos pelo processo foto-Fenton foram melhores que o

tratamento quimico-bioldgico feito pela industria.
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