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RESUMO

ROSADO, Francisca Gabriela Lopes. Universidade Federal dos Vales do Jequitinhonha e
Mucuri, dezembro de 2014. 126p. Aplicacdo da ozonizacdo e de processos oxidativos
avancados na degradacao dos farmacos paracetamol e dipirona presentes em efluentes
aquosos simulados. Orientadora: Débora Vilela Franco. Dissertagdo (Mestrado em Quimica).

A oxidacdo de efluentes sintéticos contendo os farmacos paracetamol (PCT) e dipirona (DPN),
ambos analgeésicos largamente utilizados por humanos e animais foi conduzida pelos processos
O3, 03/UV, H20,/UV e H20./UV/Os via reagdo direta (0z6nio molecular), indireta (radical
hidroxila) e mista (Oz/HO¢) manipulando-se 0 pH do meio reacional. Essas substancias tem
grande resisténcia aos processos convencionais de tratamento de efluentes e, assim buscam-se
ferramentas mais eficientes para a degradacdo desses farmacos. A remocdo dos farmacos PCT
e DPN nas amostras tratadas com os diferentes POA foi monitorada utilizando a técnica
cromatografia liquida de alta eficiéncia (HPLC). A quantidade total de compostos arométicos
e 0 grau de mineralizacdo da matéria organica dissolvida foram avaliados por meio dos
parametros UV (254 nm), Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) e de Carbono Organico Total
(COT). Além disso, a susceptibilidade a biodegradabilidade foi avaliada por meio da razéo da
DQO/COT. Os resultados experimentais mostraram que o tempo gasto para a degradacédo
depende da natureza do farmaco, bem como do pH e do tipo de processo oxidativo. Verificou-
se uma elevada percentagem de remocdo (95%) e um percentual moderado de mineralizagdo
(35%) para os estudos utilizando os processos Oz (pH 12) e Os/UV. De um modo geral,
verificou-se um aumento da biodegradabilidade das amostras tratadas para os diferentes
tratamentos oxidativos. No caso dos processos H20./UV e H20./UV/O3 a remogdo dos
farmacos foi alta, especialmente no caso do processo H>O2/ UV/Oz onde apds 45 min e dose de
200 ppm de peroxido obteve-se ~88% de remocdo dos farmacos. No caso do processo
H202(800ppm)/03/UV e para o farmaco PCT, verificou-se percentagens de remocdo de DQO
e COT de 77% e 42%, respectivamente. J& para o farmaco DPN, os valores correspondentes
obtidos foram de 70% e 68%, respectivamente. Analisando os resultados observou-se que a
remocao da DQO e do COT foi maior para 0s processos processo H.02/UV/Os. Por outro lado,
a maior remocao das substancias parentais (PCT e DPN) foi obtida utilizando o processo Os
(pH 12). A partir dos valores das constantes de velocidade em funcdo do pH estimou-se a
contribuigdo dos processos de oxidagéo por via direta e indireta. De um modo geral, o estudo
revelou que o uso dos presentes POA e/ou ozonizagdo pode constituir um processo de
tratamento alternativo viavel para a remocédo/degradacao dos farmacos PCT e DPN presente em
aguas contaminadas.

Palavras-chave: Remogéo de farmacos. Ozonizacgdo. Processos Oxidativos Avangados



ABSTRACT

ROSADO, Francisca Gabriela Lopes. Universidade Federal dos Vales do Jequitinhonha e
Mucuri, December, 2014. 126p. Application of the Ozonation and Advanced Oxidation
Processes on the degradation of the drugs Acetaminophen and Dipyrone present in
simulated aqueous wastewaters. Advisor: Débora Vilela Franco. Dissertation (Master in
Chemistry).

The oxidation of synthetic wastewaters containing the drugs Acetaminophen (PCT) and
Dipyrone (DPN), which are analgesics of widespread use by the human being and animals, was
carried out by means of the Os, O3/UV, H202/UV e H20./UV/O3 oxidative processes. The
“direct” oxidation process was promoted by action of the O3 (acidic solutions) while in the case
of the “indirect” processes the application of the Advanced Oxidation Processes (AOPs) has
permitted the use of the hydroxyl radical (HO®) as the major oxidant. These substances are
recalcitrant towards the conventional wastewater treatments and, therefore, the search for an
efficient treatment for these effluents is of current interest. The removal of PCT and DPN in the
treated samples using the different AOPs was monitored using the high performance liquid
chromatography (HPLC) technique. The total amount of aromatics and the degree of
mineralization of the dissolved organic matter were evaluated by means of the UV(254 nm)
technique and the Chemical Oxygen Demand (COD) and Total Organic Carbon (COT)
methods, respectively. In addition, biodegradability susceptibility was evaluated by means of
the COD/TOC ratio. The experimental findings showed that the time spent for degradation
depends on the nature of the drug, as well as on the pH and the type of the oxidative process. It
was verified for the studies using the Os(pH 12) and Os/UV processes a high percentage of
removal (95%) and a moderate percentage of mineralization (35%). On the whole, it was
verified an increase in the biodegradability of the treated samples for the different oxidative
treatments. In the case of the H202/UV and H202/UV/Os3 processes the removal of PCT and
DPN was high, especially in the case of the H202/UV/O3 where after 45 min and by using a
peroxide dosage of 200 ppm a percentage of removal of ~88% was obtained. In the case of the
H202(800ppm)/UV/Os process and for PCT, it was verified percentages of removal for COD
and COT of 77% and 42%, respectively. Accordingly, the corresponding values obtained for
DPN were 70% and 68%, respectively. As a rule, the removal of COD and COT was higher for
the H>02/UV/O3 process. On the contrary, a higher removal (e.g., HPLC) of the parental
substances (PCT and DPN) was obtained using the Oz (pH 12) process. In the case of the
ozonation the contribution of the direct and indirect oxidation processes was evaluated from the
values of the pseudo first-order rate constants obtained in the acidic and alkaline conditions. On
the whole, the current study has revealed that the use of the present AOPs and/or ozonation can
constitute a viable alternative treatment process for the removal/degradation of the PCT and
DPN drugs present in contaminated waters.

Keywords: Removal of drugs. Ozonation. Advanced Oxidation Processes.
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1. INTRODUCAO GERAL

1.1 Aspectos gerais

A é&gua é o recurso natural mais precioso, e imprescindivel para a sobrevivéncia, porém,
esta geracdo acompanha o célere processo de poluicdo das aguas superficiais e subterraneas
deixando-as improprias para 0 consumo, gragas ao Uso inconsistente, inconsequente e até
criminoso desse recurso (GRASSI, 2001).

Especialistas afirmam que 0,77% da &gua doce disponivel para consumo no planeta
aproximadamente 68% ¢ captado pela agricultura, 23% pelas atividades industriais e 9%
diretamente pelo homem, sendo assim, a quantidade de agua efetivamente disponivel algo em
torno dos 0,1% do volume total estimado, algo em torno de 1,4 milhdes de km® (GONCALVES,
2012).

Além da escassez de disponibilidade de &gua doce para consumo no mundo, soma-se a
isso a problematica relacionada a sua poluicdo. Segundo Gongalves (2012), poluicdo €
“qualquer substancia que possa tornar o meio ambiente improprio, nocivo ou ofensivo a saude,
inconveniente ao bem estar publico, danoso aos materiais, a fauna, a flora ou prejudicial a
seguranca, ao uso e gozo da propriedade e as atividades normais da comunidade”. A polui¢édo
dos recursos hidricos é o principal efeito colateral de um vasto conjunto de atividades humanas,
sendo que sdo diversos os poluentes que alcangam as aguas superficiais e subterraneas.

Os diversos poluentes lan¢ados nos recursos hidricos podem ser classificados da seguinte
forma: sélidos totais dissolvidos - SGT, gases dissolvidos ionizaveis - GDI, compostos
organicos dissolvidos - COD, sélidos em suspensao - SS e bactérias e virus (CAVALCANTI,
2009). Dentre os principais constituintes tem-se: (i) Substancias organicas biodegradaveis
causadoras de deplecao de oxigénio em curso d’agua; (ii) Materiais flutuantes e oleosos que
inibem processo de aeragdo natural de corpos d’agua; (iii) Solidos em suspensdo, cuja
sedimentacgdo podera causar formacao de bancos de lodo em rios prejudicando a vida aquatica;
(iv) produtos organicos téxicos conhecidos como poluentes prioritarios; (v) nitrogénio e
fosforo, principalmente para lagos, represas e area de lazer; (vi) micropoluentes toxicos a
biodegradacdo em sistemas convencionais de tratamento; (vii) cor e turbidez que causam
problemas estéticos e podem impedir penetracdo da luz; (viii) materiais volateis que causam
problemas de poluicdo do ar e (ix) substancias dissolvidas que podem dificultar o reuso direto
da agua (CAVALCANTI, 2009).



Uma grande quantidade de farmacos de diferentes classes € consumida anualmente em
todo o mundo. Estes compostos farmacéuticos incluem antipiréticos, analgésicos, reguladores
lipidicos, antibidticos, antidepressivos, agentes quimioterapicos, drogas contraceptivas e outros
mais. Depois do uso, esses compostos sdo parcialmente metabolizados e excretados na urina e
fezes, e subsequentemente entram nas estacGes de tratamento de esgoto (ETE), onde s&o
tratados, juntamente com outros constituintes organicos e inorganicos do efluente. Entretanto,
tem sido mostrado que alguns desses farmacos ndo sdo completamente removidos nas ETE
(GEBHARDT; SCHRODER, 2007; TERNES, 1998). Como resultado, esses compostos sdo
encontrados em efluentes de ETE assim como em &guas superficiais e subterraneas (SACHER
et al., 2001).

Um balanco realizado entre as concentrac@es de farmacos na entrada e saida das plantas
de tratamento de esgotos revela que durante o tratamento do esgoto nem todos os farmacos sdo
completamente removidos (TERNES, 1998). E a consequéncia disso é que estes farmacos estdo
sendo encontrados em aguas superficiais.

Pesquisas no campo de analises quimicas foram realizadas em varios paises comprovando
a existéncia de farmacos em concentracdes de nanogramas por litro (ng/L) a microgramas por
litro (ug/L) no meio ambiente. Ternes et al. (1998), identificaram a presenca de 36 fA&rmacos
diferentes em diversos rios na Alemanha, dentre os quais estdo antilipidémicos, analgésicos-
antipiréticos, anti-inflamatorios e anti-hipertensivos. No Reino Unido, estudos realizados por
Waggott (1981) e Richardson & Bowron (1985) revelaram a presenca de farmacos em
concentragdes maiores que um micrograma por litro (ug/L) no meio aquéatico. Na Italia,
Calamari et al. (2003) detectaram a presenca de 18 farmacos em 8 estacGes detratamento de
esgoto ao longo dos rios. Zuccato et al. (2005), observaram em 9 estacOes de tratamento de
esgoto farmacos como ofloxacino, furosemida, atenolol, hidroclorotiazida, carbamazepina,
ibuprofeno, benzafibrato, eritromicina, lincomicina, e claritromicina. O Brasil pertence a um
dos maiores consumidores de farmacos do mundo, juntamente com Estados Unidos, Franca e
Alemanha (STUMPF et al., 1999). Ternes et al. (1999) encontraram estrogénios naturais
e contraceptivos sintéticos na estacdo de tratamento de efluentes (ETE) da Penha, Rio de
Janeiro. Em rios no Estado do Rio de Janeiro, Stumpf et al. (1999) detectaram a presenca de
residuos de drogas como diclofenaco, acido clofibrico e naproxeno. A presenca dessas
substancias em aguas naturais estd predominantemente correlacionada a poluigcdo de aguas

residuais municipais.



1.2 Rotas de entrada de farmacos no meio ambiente

Diferentes fontes podem ser indicadas para explicar o0 aparecimento desses compostos em
ambientes aquaticos. Atualmente é completamente aceito que a principal fonte é representada
por efluentes de ETE (DAUGHTON; TERNES, 1999; ANDREOZZI, et al., 2003; FENT,
WESTON; CAMINADA, 2006; NIKOLAU et al.,, 2007). Isto porque grande parte dos
medicamentos sdo parcialmente metabolizados e eliminados através das fezes e urina. No
entanto, uma parte é eliminada na forma original e a outra na forma de metabdlitos. As taxas
de eliminacdo variam de acordo com a droga, individuo e dosagem (KUHNE et al., 2000).

Heberer et al. (2002) mostrou as possiveis fontes e rotas dos residuos farmacéuticos no
ambiente aquatico, conforme mostrado na Figura 1.1. Ap6s a administracdo em humanos e
animais uma grande parte dos farmacos pode ser excretada por meio da urina e das fezes
diretamente do sistema de esgoto. Por isso, quantidade significativa desses é descartada para o
meio ambiente e pode se difundir no ambiente terrestre e aquatico (COELHO, 2008).
Consequentemente, a concentracdo dos farmacos nas aguas superficiais e nas aguas
subterraneas pode chegar a ordem de pg L™ e ng Lt (HALLING-SORENSEN et al., 1998). Os
farmacos vém sendo encontrados, na ordem de ng L™, nas aguas subterraneas devido a
infiltracdo das 4guas contaminadas dos rios ou de canais (HEBERER et al., 1998).

Os farmacos sdo eliminados e canalizados pelo esgoto doméstico, sendo levados as
estacOes de tratamento de esgoto, onde sdo tratados juntamente com outros constituintes
organicos e inorganicos (TAMBOSI, 2008). Entretanto, tem sido mostrado que alguns desses
farmacos ndo sdo completamente removidos nas ETE, devido a sua resisténcia (TERNES, 1998;
FENT; WESTON; CAMINADA, 2006; GEBHARDT; SCHRODER, 2007). Além disso, partes
desses residuos permanecem adsorvidos no lodo das estacGes de tratamento de esgoto durante
e apods o tratamento (TUSNELDA,; FRITZ, 2003; ELLIS, 2006).

A preocupacdo ambiental que surge com esses compostos, ndo é com uma contaminacao
aguda e pontual, uma vez que estes sdo encontrados em baixa concentracdo no meio ambiente.
O problema enfrentado diz respeito a uma toxicidade cronica, uma vez que estes compostos
estdo sempre presentes no meio, podendo levar a alteragfes nos corpos aquaticos ao longo do
tempo (ZHANG et al., 2008).
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Figura 1.1. Possiveis fontes de residuos de farmacos no ambiente aquatico (HEBERER, 2002).

No Brasil ainda presencia-se outra realidade. Segundo pesquisa publicada em 2010 pelo
Instituto Brasileiro de Geografia e Estatistica (IBGE), referente a 2008, pouco mais da metade
dos municipios brasileiros (55,2%) possui servi¢co de esgotamento sanitario por rede coletora,
que é o sistema apropriado. E importante salientar que a estatistica de acesso a rede coletora de
esgoto refere-se apenas a existéncia do servico no municipio, sem considerar a extensdo da
rede, a qualidade do atendimento, o nimero de domicilios atendidos, e se 0 esgoto, depois de
recolhido, é devidamente tratado.

Apenas 1/3 dos municipios brasileiros efetuavam, em 2008, tratamento do esgoto
recolhido (IBGE, 2011). Com isso, 34,8 milhGes de pessoas ndo séo beneficiadas por coleta de
esgoto, mesmo considerando que o municipio possua rede coletora de esgoto, ou quando esta
atende pelo menos a um distrito, ou parte dele, independente da extensdo da rede ou do numero

de ligagoes.



A rota de principal destaque de contaminagdo das guas superficiais brasileiras pode ser
considerada o lancamento in natura, uma vez que h& um déficit de infraestrutura em
saneamento basico, onde a maioria do esgoto € lancado a céu aberto (MELO et al., 2009).
Outras fontes incluem residuos de fabrico, embora isto seja muito bem regulado, aguas residuais
de hospital e dos lixiviados provenientes de aterros sanitarios, onde, fora da data de validade,
as drogas sdo descartadas no lixo domestico (HOLM et al.,1995).

1.3 Contaminantes Emergentes

Recentemente, um dos principais focos das comunidades cientificas refere-se a
presenca de um grupo de contaminantes de interesse recente, denominados comumente
de contaminantes emergentes. Ha diversas definicdes para este grupo de contaminantes. A
Agéncia de Pesquisa Geologica dos Estados Unidos (USGS, do inglés United States
Geological Survey) é um dos institutos de pesquisa que mais investigam a ocorréncia de
contaminantes emergentes no mundo. Segundo a USGS, um contaminante emergente pode
ser definido, em termos gerais, como “uUma substancia quimica, de ocorréncia natural ou
antropica, ou qualquer microrganismo que ndo € normalmente controlado no ambiente,
mas que tem potencial para entrar no ambiente e causar efeitos adversos ecolégicos e (ou)

sobre a saude humana, sendo estes efeitos conhecidos ou suspeitos.” (USGS, 2012).

Outra definicdo, com um enfoque maior nas possiveis legislacbes pertinentes, é dada
pela Agéncia de Protecdo Ambiental dos Estados Unidos (USEPA, do inglés United States
Environmental Protection Agency). Segundo a USEPA, contaminantes emergentes sé&o
“poluentes (bidticos e abiodticos) que, atualmente, ndo sdo incluidos em programas de
monitoramento e que podem se tornar candidatos para legislacdes futuras dependendo de
pesquisas sobre (eco)toxicidade, efeitos sobre a salde, percepcdo pelo publico e dados

sobre sua ocorréncia em varios compartimentos ambientais”. (USEPA, 2011)

O estilo de vida das populagdes urbanas, caracterizado pelo alto consumo de
medicamentos, produtos de higiene pessoal, surfactantes, plastificantes, entre outros, faz
do esgoto doméstico uma das principais vias de entrada de inGmeros contaminantes

emergentes no ambiente.

As concentracBes de muitos contaminantes emergentes em ambientes aquaticos

naturais sdo, geralmente, muito baixas, situando-se na faixa de pg/L ang/L. Mesmo sob



concentrag0es baixas, suspeita-se que muitos contaminantes emergentes possam causar
danos a satde de ecossistemas e, em alguns casos, a saide humana. Um importante trabalho
acerca dos efeitos de um contaminante emergente frente a biota foi realizado por Kidd
et al. (2007). Os pesquisadores investigaram a feminilizacdo de peixes em um lago natural
localizado no Canada que foi submetido a adi¢des periddicas do hormonio sintético 17a-

etinilestradiol (EE2) ao longo de 7 anos.

1.4 Possiveis efeitos dos contaminantes emergentes no meio ambiente

A ocorréncia de farmacos residuais no meio ambiente pode apresentar efeitos adversos
em organismos aquéticos e terrestres. O efeito pode ser em qualquer nivel da hierarquia
bioldgica: célula - 6rgaos - organismo - populagdo - ecossistema. Alguns desses efeitos podem
ser observados em concentracfes na ordem de ng/L. Pouco é conhecido sobre o destino e o
comportamento dessas substancias no ambiente aquatico, assim como nao esta claro quais
organismos séo afetados e em que grau (JORGENSEN et al., 2000).

Diferentes estudos realizados na Gltima década tém mostrado que um dos grupos mais
comumente encontrado nos efluentes, nas aguas de rios e até mesmo em agua potavel, é o dos
antiinflamatérios ndo-esteroidais (AINES). Isto ocorre porque esse grupo de farmacos é
largamente utilizado contra dores leves a moderadas e cronicamente contra dores reumaticas.
Além disso, alguns deles podem ser vendidos sem prescricdo médica (FARRE et al., 2008).
Dentre os AINES de maior consumo estdo: dipiriona (nomes comerciais:Anador®, Conmel®,
Neosaldina®, Novalgina®), paracetamol (nomes comerciais: Sonridor®; Tylenol®;
VickPyrena®), diclofenaco (nomes comerciais: Voltarem® e Cataflan®), ibuprofeno (nomes
comerciais: Motrin® e Ozonol®) e o naproxeno (nome comercial: Naprosyn®) (COELHO,
2008).

Paracetamol ou acetaminofeno é um farmaco com propriedades analgésicas e
antipiréticas, que apresenta efeito antiflamatdrio menos potente. A origem das palavras
acetaminofeno e paracetamol origina-se da nomeclatura IUPAC: N-acetil-para aminofenol e
para-acetil-aminofenol, a sua estrutura se encontra na Figura 1.2. Desde 1993, a IUPAC
recomenda para este composto 0 nome sistematico N-(4-hidroxifenil) etanamida (ZUCCATO,;
CASTIGLIONI; FANELLI, 2002). Este medicamento é utilizado nas formas de: capsulas,

comprimidos, gotas, xaropes e injetaveis.
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Figura 1.2. Representacdo da estrutura do paracetamol. Fonte: FRANCA, 2011

O paracetamol faz parte da composic¢do de uma série de medicamentos usados contra a
constipacdo comum e sintomas de gripe. As doses recomendadas sdo usualmente seguras, mas
0 seu baixo preco e a sua grande facilidade de aquisi¢do pelos pacientes tém provocado o
aparecimento de alguns casos de sobredosagem.

O paracetamol é altamente danoso para o figado devido ao seu alto potencial
hepatotdxico, ndo devendo ser utilizadas mais que 4000 mg diarias (8 comprimidos de 500 mg)
(HUMBERTO, 2007). A dose limite diaria recomendada para criangas com menos de 37 kg é
de 80 mg/kg. Em individuos adultos pode ocorrer toxicidade em doses unicas de 10 - 15 g (20
a 30 comprimidos de 500 mg) (150 - 250 mg/kg), e uma dose de 20 a 25 g (40 a 50 comprimidos
de 500 mg) pode levar a fatalidade (VIEIRA et al., 2003).

Segundo a ANVISA, o paracetamol é o principio ativo do Tylenol®, sendo este o quinto
medicamento mais vendido em unidade, perdendo apenas para o Cataflam, a Neosaldina, a
Novalgina, e o Hipoglos, respectivamente, sendo o terceiro mais vendido em valores, perdendo
apenas para o Viagra e Cataflam.

Apds ingestdo, este medicamento é metabolizado no figado, e a sua eliminagéo ocorre
anivel renal. De acordo com dados da literatura, cerca de 58 a 68% do paracetamol é excretado
na urina durante o uso terapéutico (MUIR et al., 1997; HUMBERTO, 2007; NIKOLAU et al.,
2007; ZHANG et al., 2008). Justificando mais uma vez que a principal rota de entrada dos
farmacos no meio ambiente ocorre através das ETE, e assim como ndo sdao completamentes
removidos pelos tratamentos tradicionais aplicados, estes ja foram encontrados em diversos
ambientes aquaticos. No entanto, mesmo existindo pouca pesquisa no sentido de detecta-los em
ambientes aquaticos, na maioria delas o paracetamol é um dos farmacos detectados (KUHNE
et al., 2000; KUMMERER , 2001).

A dipirona (&cido 1-fenil-2,3-dimetil-5-pirazolona-4-etilaminometanossulfénico)

(Figura 1.3) foi introduzida na terapéutica em 1922, sendo classificada farmacologicamente



como um analgésico ndo-opidide derivado da pirazolona que apresenta propriedades
analgésicas, antitérmicas e antiinflamatdrias relacionadas a inibicéo do sistema enzimatico da
cicloxigenase (FUCHS; WANNMANCHER, 1998; KOROLKOVAS; BURCKHALTER,
1988; LEVY; ZYLBER-KATZ, BERND, 1995).
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Figura 1.3. Férmula estrutural da dipirona sddica. Fonte: PEREIRA et al., 2002.

Quimicamente, a dipirona apresenta em sua estrutura um grupo metanosulfonato de
sodio e é comercializada principalmente na forma sddica em diferentes formulacGes
farmacéuticas como, solucdo oral, injetavel, comprimidos e supositdrios, € encontrada também
no mercado sob diversos nomes comerciais (PEREIRA et al., 2002), sendo importante que
todos apresentem eficacia terapéutica e seguranca, atendendo as necessidades do paciente,
independentemente da marca ou do laboratério produtor (CASTRO et al., 2002; STORPIRTIS
etal., 1999; VILLANOVA et al., 1999).

Apdbs administracdo oral, a dipirona apresenta rapida absorcdo, sendo indicada no
tratamento da dor e da febre, das mais variadas etiologias e intensidades, tais como cefaléias,
dores de dente, dores nevralgicas, cllicas menstruais, gripe e resfriados. Seu uso pode causar
reacOes adversas e na maioria dos paises desenvolvidos ndo é comercializada. E proibida nos
EUA, em virtude do suposto papel de deprimir a medula 6ssea, causando anemia aplastica e,
principalmente, a agranulocitose, sendo o farmaco mais freqientemente associado a essa
discrasia sanguinea (HALFELD, 1992).

A agranulocitose caracteriza-se por uma queda acentuada do nimero de granulécitos no
sangue, podendo manifestar-se por febre, calafrios, dor de cabeca, ulcerages na garganta, no
trato gastrintestinal e outras mucosas. J& a anemia aplastica é uma situacdo em que os pacientes
ndo apresentam nenhuma célula precursora hematopoética, apresentando sintomas como
fadiga, hematomas em excesso, hemorragias e infec¢gdes (HALFELD, 1992; KOROLKOVAS;
BURCKHALTER, 1988).



A presenca de fArmacos residuais e outros compostos xenobidticos na &gua potéavel é outra
questdo de salde publica, uma vez que pouco se sabe sobre o potencial efeito na satde associado
com o consumo em longo prazo da mistura destes compostos na agua potavel
(STACKELBERG et al., 2004). Assim, uma questdo emergente na ciéncia e engenharia do
meio ambiente é desenvolver processos que promovam a remocdo efetiva de farmacos, junto
com outros poluentes prioritérios, antes do seu descarte ao meio ambiente.

Além dos AINES, outro grupo de farmacos que merecem uma atencao especial esta 0s
antibioticos e os estrogénios. Os primeiros, devido ao desenvolvimento de bactérias resistentes
e, 0S estrogénios, pelo seu potencial de afetar adversamente o sistema reprodutivo de
organismos aquéaticos como, por exemplo, a feminizacéo de peixes machos presentes em rios
contaminados com descarte de efluentes de Estacdes de Tratamento de Esgoto. Outros produtos
que requerem atencdo especial sdo os antineoplasicos e imunossupressores utilizados em
quimioterapia, 0s quais sdo conhecidos como potentes agentes mutagénicos (BILA; DEZOTTI,
2003; PONEZI et al., 2008).

1.5 Remogdao dos farmacos por tratamento convencionais e avangados

Existem varios métodos de tratamento convencionais disponiveis, que podem ser
divididos em trés grandes classes: fisicos, quimicos e biolégicos (Tabela 1.1).

Dentre os métodos de tratamento citados acima, todos tém o seu mérito. Porém, os
métodos fisicos envolvem basicamente transferéncia de fase, reduzindo significativamente o
volume de efluente contaminado, obtendo duas fases: uma composta pela agua tratada, e a outra
pelo residuo contaminante concentrado.

Entre os processos fisicos citados acima, os mais utilizados sdo a adsorcdo em carvao
ativado e a incineracdo. A adsorcdo em carvao ativado, assim como outros métodos fisicos,
necessita de um posterior tratamento para a degradacao do contaminante que ficou adsorvido,
e, na incineracdo, além do elevado custo apresentado, por necessitar de grandes quantidades de
energia, ha uma possibilidade de formacdo de tracos de dioxinas e furanos como subprodutos

da oxidagdo incompleta.



Tabela 1.1. Métodos convencionais de tratamento de &gua.

Tratamentos Fisicos

Tratamentos Quimicos

Arraste com ar

Estabilizacdo Quimica

10

Adsorgéo por carvéo ativado Catélise
Centrifugacédo Clorodlise
Destilacéo Eletrolise
Eletrodialise Hidrdlise
Evaporacao Neutralizacao
Filtracdo Oxidacéo
Floculacéo Ozondlise
Cristalizacdo por congelamento Fotolise
Troca idnica Precipitagéo
Destilacéo por vapor Reducdo

Adsorcao em resina

Tratamentos Bioldgicos
Lodos ativados
Lagoas aeradas

Osmose reversa
Sedimentacao
Extragdo liquido-liquido
Arraste com vapor Digestéo anaerobia
Ultrafiltracdo Tratamento enzimatico
Microondas Filtros de percolacao
Incineracao Lagoas de estabilizacao

Fonte: TEIXEIRA; JARDIM, 2004

O tratamento bioldgico é a técnica mais utilizada devido ao seu baixo custo, possibilidade
de tratar grandes volumes e ainda sua versatilidade na oxidacdo de um grande numero de
poluentes organicos. Os microrganismos, principalmente bactérias, promovem a conversao da
matéria organica presente em constituintes inorganicos indcuos. Entretanto, esses processos sao
sensiveis a algumas varidveis operacionais como, por exemplo, as condi¢des ambientais e as
caracteristicas do efluente, relacionadas a presenca de materiais toxicos ou ndo biodegradaveis
(HIDAKA et al., 1989).

Esses processos produzem uma quantidade significativa de biomassa, requerem um
tempo elevado para oxidar por completo a matéria organica, atuam em uma pequena faixa de
pH e a temperatura tem que ser monitorada, uma vez que pequenas variagbes podem
comprometer todo um sistema biologico (WOODS et al., 1989).

Uma vez que 0s processos convencionais de tratamento de dgua e efluentes s&o incapazes
de eliminar completamente esses compostos persistentes, é necessario introduzir tecnologias

avancadas adicionais de tratamento. Vérias dessas tecnologias avangadas de tratamento tém
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merecido destaque como tratamento avancado de efluente e de inimeros compostos organicos
e poderiam ser efetivas na remocao de farmacos, incluindo a tecnologia de bioreatores com
membranas (MBRs) (GOBEL et al., 2007; KIM et al., 2007, KIMURA; HARA;
WATANABE, 2005; QUINTANA; WEISS; REEMTSMA, 2005), processos oxidativos
avancados (ANDREOZZI et al., 2004; ANDREOZZI et al., 2005; IKEHATA et al., 2006;
NAKAJIMA et al., 2005) e adsor¢do em carvéo ativado HARTIG; ERNST; JEKEL, 2001;
TERNES et al., 2003).

Os POA representam um excelente processo para a eliminacdo dos poluentes organicos
na agua, que sdo refratarios ao tratamento convencional (bioldgicos) e muitas vezes podem
atingir uma completa mineralizagdo. Suas caracteristicas sdo geralmente atribuidas a
intervencdo de radicais hidroxila (*OH), que sdo espécies altamente reativas e ndo seletivas. A
geracdo de radicais é obtida por meio da utilizacdo de oxidantes, tais como, 0 0zénio e peréxido
de hidrogénio, muitas vezes em combinagdo, com ou sem radiagdo UV (ANDREOZZI,
MAROTTA, 2004). A adocdo de POA na parte de tratamento terciario existente em ETE pode
contribuir significativamente para a eliminacdo desses compostos.

Na Tabela 1.2 esta apresentado um resumo de alguns trabalhos encontrados na literatura
que utilizaram a ozonizagdo acoplada ao tratamento biolégico com o objetivo de aumentar a

remog&o dos poluentes.

Tabela 1.2. Resumo de trabalhos que utilizaram a ozonizacgédo para remocao de farmacos.

Composto Concentragéo do Tipo de Dosagem de pH Tempo de Remocéo (%) Referéncia
farmaco meio ozbnio contato do
(mgL?Y) 0z6nio (min)
Ibuprofeno 2 pg/L Esgoto >2 7 4,2+0,2 ~90% Huber et al. (2005)
0,5 pmol/L H.0 2 8 10 41 Huber et al. (2003)
2 pg/L H20 1 7 10 12 Zwiener, Frimmel (2000)

0,13 + 0,03 pg/L H20 5 7,2 18 48 Ternes et al. (2003)
0,13 +£ 0,03 pg/L H.0 10/15 72 18 > 62 Ternes et al. (2003)
Naproxeno > 20 pg/L Esgoto >2 7 4,2+0,2 ~90 Huber et al. (2005)
0,10 £ 0,01 pg/L H.0 5 72 18 >50 Ternes et al. (2003)
0,10 £ 0,01 pg/L H20 10/15 72 18 > 50 Ternes et al. (2003)

Paracetamol 5,0 x 10 mol/L H20 1,6 x10* 2 15 ~100 Andreozzi et al. (2003)

mol/L

Roxitromicina 0,54 + 0,04 pg/L H20 5 72 18 >91 Ternes et al. (2003)
0,54 + 0,04 pg/L H20 10/15 7,2 18 >91 Ternes et al. (2003)
Sulfametoxazol 2 ug/L Esgoto >2 7 4,2+0,2 >90 Huber et al. (2005)
0,62 + 0,05 pg/L Esgoto 5 72 18 > 85 Ternes et al. (2003)
0,62 + 0,05 pg/L Esgoto 10/15 72 18 > 85 Ternes et al. (2003)

Fonte: COELHO, 2008
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1.6 Ozbnio

Em 1785 detectava-se um odor caracteristico nas proximidades da maquina eletrostatica
de Van Marum, quando as centelhas passavam pelo ar. Em 1801 o mesmo odor era detectado
durante o processo de eletrolise da agua. Em 1840 Shonbein chamou a substancia que
desprendia tal odor de “OZONIO”, que em grego significa “OZEIN”, ou seja, odor. Em 1857
a Siemens construiu a primeira maquina geradora de ozonio (DA SILVA; SANTANA;
BOODTS; 2003). A eficiéncia do oz6nio para desinfec¢do de agua foi descoberta em 1886 e
em 1891 foram realizados os primeiros testes. A primeira instalagdo industrial de ozonio
ocorreu em 1893, em Oudshoorm, na Holanda, para desinfeccdo na estacdo de tratamento de
agua potavel. Até 1914 o numero de estacdes de tratamento de dgua utilizando 0z6nio cresceu
e, na Europa, jd havia pelo menos 49 instalacbes. Em 1936 o ndmero passou para 100
instalagdes na Franga e 140 no mundo. O cloro, sempre de menor custo e mais usado, sofreu
um grande revés, quando em 1975 se descobriu que ele gerava compostos cancerigenos, 0s
organaclorados, os trialometanos (THM), subprodutos de reacfes com matéria organica (DA
SILVA; SANTANA; BOODTS; 2003).

O ozbnio é obtido diretamente do oxigénio gasoso, que se decompde completamente neste
elemento e € uma vez e meia mais denso do que este. Deduz-se que suas moléculas sdo
constituidas por trés atomos de oxigénio, sendo sua formula Oz. O oz6nio é uma forma
alotropica do oxigénio. O ozbnio é uma molécula triatbmica e, ao contrario do oxigénio,
diamagnética, ndo tendo assim comportamento de radical livre (COTTON et al., 1988). As

estruturas ressonantes da molécula de ozénio s&o apresentadas na Figura 1.4.

O <> O <« B ~— 0O
V7 N /N o TN
of Qo QP Qe QG

Figura 1.4. Estruturas ressonantes da molécula de ozonio.

A estrutura do 0z6nio € hibrida de ressonancia entre as formas acima. As formas a cima
sdo as principais responsaveis pela estrutura ressonante; elas séo caracterizadas por conter um
atomo de oxigénio com apenas seis elétrons na tltima camada. Tal fato, explica a caracteristica
eletrofilica do ozénio, a qual é demonstrada em quase todas as suas reagdes quimicas
(AZEVEDO, 2003).
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O o0z6nio é um oxidante muito mais poderoso do que o Oz e reage com a maioria das
substancias a 25 °C. Ele é freqlientemente usado em sinteses na quimica orgénica. As oxidacdes,
indubitavelmente, envolvem reacfes em cadeia com radicais livres assim como perdxido
intermediarios.

O ozbnio é um gas instavel, o qual deve ser gerado e usado in situ, podendo ser produzido
por trés técnicas: (1) exposicdo do oxigénio a radiagdo UV, (2) eletrolise do acido perclérico e
(3) descarga elétrica silenciosa no oxigénio, que é a mais usada, dando um rendimento de
aproximadamente 10 % de Os.

Os potenciais globais em solucdo aquosa sdo apresentados nas reages descritas nas
Equacdes 1.1 a 1.3.

O3+ 2H* + 2¢° —02 + H.0 E0=+2,07V (1.2)
O3+2H2 0+ 2 — %02 + 40H" E0=+ 1,24V (1.2)
O3 + 2H* (107 mol/L) + 2e” — Oz + 2H20 E% = +1,65V (1.3)

Em solucéo acida, o Oz tem o seu poder oxidante apenas suplantado pelo fltor, oxigénio
atémico, radicais *OH e algumas outras poucas espécies.

A cinética de decomposicdo do o0zénio em solucdo aquosa tem sido muito estudada, uma
vez que envolve um grande nimero de reacGes. Essas reacOes, obtidas da literatura, sdo

apresentadas na Tabela 1.3.

Tabela 1.3. Reagdes de decomposi¢do do ozonio em solugdo aquosa propostas por alguns

pesquisadores.

Reacao Referéncia Eq.

O3 +H,0 — 2°OH + 0O, VON GUTEN, (2003) (1.4)
O3+OH—> "0, +"HO,  SOLETOetal. (1987); VON GUTEN, (2003) (1.5)
O3 +OH™—> HO, + O, SOLETO et al. (1987) (1.6)
O3+ °OH —> 0,+°HO,  SOLETO etal. (1987); VON GUTEN, (2003) (1.7)
O3 +"HO, —» 20, +*OH VON GUTEN, (2003) (1.8)
2°HO, —> 0, + H,0, VON GUTEN, (2003) (1.9)
O3+ ‘0, —» 0,+°0; STAEHELIN; HOLGNE (1982) (1.10)
O3+ HO, —» "0, +"OH + 0, SOLETO et al. (1987) (1.11)

Fonte: COELHO, 2008
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O ozbnio € produzido naturalmente na estratosfera pela acdo fotoquimica dos raios
ultravioleta sobre as moléculas de oxigénio. Esses raios, com A < 200 nm, séo suficientemente
intensos para separar os dois atomos que compdem a molécula de O, produzindo assim o

oxigénio atémico, conforme a Equacéo 1.12.

O2+hv—>0+0 (1.12)

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

A producgdo de ozénio é realizada numa etapa imediatamente posterior, resultando da
reacdo entre o atomo de oxigénio dissociado e uma molécula de Oz na presenca de um

catalisador metalico (M), conforme descrito na Equacédo 1.13.

O + O2¢g) + M — Os(g) (1.13)

Outra forma de producéo natural do 0z6nio é a que ocorre durante as tempestades quando
h& emissdo de um reldmpago. A descarga elétrica dissocia a molécula de oxigénio em dois
atomos de oxigénio. Estes dois atomos instaveis se combinam com outras moléculas de
oxigénio, ficando num menor estado de energia. Esta combinacdo forma o ozonio, conforme

descrito na Equacdo 1.14. Este fenbmeno é conhecido como descarga corona.

302(g) — 203(g) + calor (1.14)

Para uso industrial, o ozonio é normalmente gerado por descarga elétrica silenciosa
(descarga corona) de um gas que contém oxigénio (MAGARA; ITOH; MORIOKA, 1995). A
Figura 1.5 descreve como o 0zénio é gerado. O gas contendo oxigénio flui entre dois eletrodos
e recebe uma descarga de corrente alternada (4 — 15 kV).
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Figura 1.5. Esquema do principio de funcionamento de ozonizadores do tipo corona. Fonte:
DA SILVA; SANTANA; BOODTS; 2003.

Como resultado da colisdo entre os elétrons e as moléculas de oxigénio, tanto &tomos de
oxigénio quanto moléculas excitadas sdo formados, conforme as Equacdes 1.15 e 1.16. O
0zo6nio é formado como resultado da reacdo entre moléculas de oxigénio no estado fundamental
e atomos de oxigénio na presenca de um catalisador e a partir da reacdo entre as moléculas de
oxigénio excitadas e moléculas de oxigénio no estado fundamental, conforme mostram as
Equacdes de 1.17 a 1.20.

Oyg+te—>0+0+¢ (1.15)
Oy +e— 02 +¢e (1.16)
0+0:+M—- 03+ M (1.17)
0*+02,—>03+0 (1.18)
O3+ 0 — 202 (1.19)
0+0-02 (1.20)

A eficiéncia da formacdo de ozénio depende da concentracdo de oxigénio no gas de
alimentagao. Quando o ar € usado a concentracdo de 0zonio varia de 10 a 20 g Nm=e 0 consumo
de energia do gerador é de aproximadamente 15 kWh kgOs™*. Por outro lado, quando oxigénio
puro € usado, a concentracdo de 0zonio varia de 60 a 120 g Nm™ e o consumo de energia é de
aproximadamente 8 kWh kgOs* (AZEVEDO, 2003). A decomposi¢io do 0zdnio e a formagéo
do oxigénio no gerador séo aceleradas em altas temperaturas conforme mostram as Equacoes
1.19 e 1.20. Portanto, a temperatura dos eletrodos deve ser mantida baixa para se obter um

maior rendimento na formagéo do ozonio.
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A ozonizagdo é uma técnica de oxidacdo quimica que promove a decomposi¢do completa
ou parcial de poluentes orgéanicos de dificil degradacdo. Tais poluentes orgénicos, quando
sofrem decomposic¢do, formam CO; e H20O; e quando sofrem decomposig¢do parcial sdo
transformados em moléculas menores (menos complexas) (AZEVEDO, 2003).

A ozonizagdo é frequentemente considerada como um método em potencial para a
eliminacdo oxidativa de todos os tipos de impurezas organicas na agua. Entretanto, as reacoes
do ozdnio sdo conhecidas pelas suas altas especificidade e seletividade, o que levou a ampla
aplicacdo do oz6nio em quimica analitica e na sintese de substancias organicas (HOIGNE;
BADER, 1983).

O interesse no uso do 0zonio em tratamento de efluentes deve-se ao seu alto potencial de
oxidacdo, porém, ele é altamente reativo e instavel; ndo podendo ser transportado ou
armazenado no local de aplicacdo. Devido a maior estabilidade do oxigénio, a molécula do
0zOnio sofre um processo de dissociacdo espontanea com o tempo resultando novamente na
formacéo do oxigénio.

O ozdnio é um agente oxidante forte (E° = 1,51V), capaz de participar de muitas reacdes
quimicas envolvendo diferentes tipos de compostos (YAO; HAAG, 1991). Por isso, 0 0zdnio
tem sido usado em diferentes aplicages: (i) desinfeccdo de dgua potavel; (ii) controle do odor;
(iii) tratamento de esgoto e efluentes de diversos processos industriais; (iv) agente
branqueador (alvejante); (v) conservante de alimentos; (vi) sintese orgéanica; (vii)
tratamentos terapéuticos (ozonioterapia); (viii) producdo de prata de alta pureza, etc (YAO;
HAAG, 1991).

Dependendo da qualidade do meio em que se encontra, o tempo de meia vida do 0z6nio
varia de segundos até horas. A estabilidade do 0z6nio no meio depende de varios fatores, como,
o pH que merece especial atencdo, sendo que ions hidroxila iniciam o processo de

decomposicdo do o0zdnio, como apresentado nas seguintes equacfes 1.21 e 1.22:

O3+ OH — HO2 + O2 (1.21)
O3+ HO2— OH+ 02+ 02 (1.22)

De acordo com as equacOes 1.21 e 1.22, a decomposi¢do do 0zonio pode ser acelerada
pelo aumento do pH, adicéo de peroxido de hidrogénio, etc. Assim, desta forma a oxidacgéo de
compostos organicos durante a ozonizagdo pode ocorrer via 0z6nio molecular (reacdo direta —
predominantemente em meio acido) ou radical hidroxila (reacdo indireta — predominantemente

em meio alcalino), embora haja contribuicdo dos dois mecanismos (ALMEIDA, et al., 2004)
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A eficacia do 0zdnio nos processos de tratamento é dependente da cinética da reacdo de
oxidacdo direta ou indireta e da velocidade da transferéncia de massa na interface gas/liquido
(solubilizago do ozénio) (HOIGNE, 1988). Enquanto que o aumento da velocidade de
oxidacdo pode ser efetuado aumentando-se a concentracdo do 0zénio na fase gasosa (O2+0z3)
e/ou utilizando-se processos auxiliares (e.g. UV e, ou H202) que elevam a concentracdo dos
radicais hidroxilas em fase aquosa, verifica-se que a transferéncia de massa é dependente da
eficiéncia do sistema dispersor (difusor) de gas (DA SILVA, JARDIM, 2006)

A forma mais efetiva de se aumentar a taxa de captura do 0z6nio na fase aquosa consiste
em aumentar a area interfacial disponivel para a transferéncia de massa, sendo esta obtida
através da reducdo do raio médio das bolhas de gas e do aumento do seu tempo de residéncia
na solucdo (DA SILVA, JARDIM, 2006). Do ponto de vista tedrico, o tamanho médio das
bolhas depende da viscosidade e da altura da coluna de liquido e dos mecanismos responsaveis
pela quebra das bolhas e de sua coalescéncia mutua, ou seja, da hidrodinamica do reator em
coluna de bolhas. Normalmente, os misturadores do tipo gas-liquido sdo constituidos de
orificios submersos, tais como, injetores, pratos porosos de metal ou vidro sintetizado,
membranas de borracha, etc. (DA SILVA, JARDIM, 2006; HOIGNE, 1988).

Na interface gas-liquido, onde a solubilizacdo do gés é seguida por uma reag¢do quimica
irreversivel (e.g. ozonizacdo de poluentes), duas etapas controlam a velocidade do processo
global responsavel pela remocao do poluente: (i) a transferéncia de massa da fase gasosa para
a fase liquida e (ii) a reacdo de degradacdo direta e indireta. Neste contexto, o processo de

ozonizacdo pode ser representado pelas seguintes etapas (DA SILVA, JARDIM, 2006):

O3(g) — Ogz(g) (transferéncia de massa) (1.23)

[O3(aq) HZ(Rad)(aq)]'l' VX(aq) — PrOdutOS(aq) (deg radaQéO) (124)

onde: Ogz(g) e Os3(aq) representam o 0zonio presente nas fases gasosa e liquida, respectivamente;
[O3aq— Z(Rad)@q)] representa a decomposicdo do Os responsavel pela geracdo de radicais
oxigenados livres; v € o coeficiente estequiométrico, e X(gq) € um dado composto alvo.

De acordo com o processo global representado pelas eqgs. 1.23 e 1.24 a eficiéncia da
ozonizagdo é dependente da velocidade da transferéncia de massa do 0z6nio e de sua cinética
de decomposicdo em espécies radicalares.

Devido ao 0z6nio e/ou radical hidroxila reagir com varios organicos recalcitrantes de
forma consideravelmente rapida, tem-se que a velocidade da transferéncia de massa do 0z6nio

na interface gas/liquido € um parametro muito importante para varios processos envolvendo a
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degradacgio de poluentes (HOIGNE, 1988). A velocidade adequada do transporte de massa
também atua diminuindo os custos associados a dosagem de ozbénio em fase aquosa em
decorréncia do aumento na eficiéncia de utilizacdo do ozonio, elevando assim a velocidade de
decomposicdo de poluentes organicos e microorganismos patogénicos dispersos em meio
aquoso.

A partir da discussdo apresentada acima, verifica-se que aplicagfes do 0zbnio no
tratamento de efluentes aquosos dependem da otimizacao da carga de 0z6nio adicionada na fase
liquida (carga nominal) e do tempo de contato, os quais, através do uso de um reator em coluna
de bolhas eficiente, permitem que a carga efetiva de 0z6nio seja a mais proxima possivel do seu
valor nominal (Osz residual = 0).

As condicdes operacionais para esta finalidade podem ser alcancadas empregando-se um
sistema automatizado que permita um controle rigido do ozoénio residual (DA SILVA,
JARDIM, 2006). Além disso, outras variaveis podem também ser controladas a fim de se obter
as condicBes operacionais desejadas: (i) velocidade do fluxo volumétrico de efluente e (ii)
concentracdo do Os na fase gasosa.

Ja 0 POA denominado O3/UV pode ser adequadamente destinado ao tratamento de
efluentes contendo poluente emergentes tendo como finalidade a reducéo de custos associados
a demanda de ozonio utilizada no processo de ozonizagdo convencional (DA SILVA, JARDIM,
2006).

Portanto, o aprimoramento de um processo oxidativo avancado capaz de ser integrado a
processos bioldgicos de tratamento poderd permitir a implantacdo de sistemas integrados de
tratamento que sejam viaveis economicamente e ecologicamente corretos, ou seja, onde apds o
tratamento o efluente aquoso possa ser adequadamente descartado sem resultar em danos ao
meio ambiente.

O efeito de oxidacdo pelo ozdnio é geralmente intensificado pela formacdo dos radicais
hidroxilas (*OH), os quais podem ser produzidos pela adi¢do de peréxido (H20z), catalisadores
e pela radiagdo UV. Em particular, o uso de H>O; e radiacdo UV em adi¢do a ozonizagao
melhoram o desempenho da decomposicéo de poluentes (GLAZE et al., 1987, STEENSEN,
1997; HUBER et al., 2003). Os potenciais de oxidac¢do para oxidantes comuns sdo listados na
Tabela 1.4, mostrando que o radical hidroxila é a espécie oxidante mais poderosa. Talvez por
iSSO 0S processos oxidativos avangados (POA) baseados nos *OH ganharam atencéo e difuséo
nos ultimos anos (EPA, 1999).
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Tabela 1.4. Potencial de oxidagdo de alguns oxidantes em agua.

Espécie ES, V

Fluor (F2) 3,06

Radical hidroxila (HO®) 2,80
Oxigénio atdmico (O°®) 2,42
Ozo6nio (O3) 2,07
Peréxido de hidrogénio (H202) 1,77
Radical hidroperoxila (HO>*) 1,70
Permanganato (MnOs") 1,68
Dioxido de cloro (ClO2) 1,57
Oz6nio (O3) 1,51

Acido hipocloroso (HCIO) 1,49
Cloro (Cl,) 1,36

Bromo (Br2) 1,09

lodo (I2) 0,54

Fonte: FRANCO, 2005

As reacdes envolvidas na ozonizagdo podem ser rea¢des do 0zonio molecular diretamente
com componentes especificos (contaminantes) no efluente; ou indiretamente por meio dos
radicais *OH gerados pela decomposicdo do 0zénio (BELTRAN et al., 2004).

O ozobnio pode ser empregado para a mineralizacdo total de moléculas organicas, no
entanto, muitas vezes isso implica numa alta dosagem de 0zénio. Um caminho interessante € a
aplicacdo do ozoOnio apenas para “romper” as moléculas, as quais ndo sao biodegradaveis ou
ndo sdo prontamente biodegradaveis, a fim de torna-las disponiveis biologicamente e, nesse
caso, uma menor dosagem de 0zdnio € necessaria. Leitzke et al. (1977) relataram em seus
estudos que os produtos da ozonizagdo sdo geralmente menores e mais facilmente
biodegradaveis do que 0s seus precursores.

A eficiéncia do tratamento com o0z6nio depende das propriedades quimicas dos
compostos e da concentracao de carbono organico dissolvido no efluente (HUBER et al., 2003).
Embora a 0zonizag&o custe somente uns poucos centavos por metro cubico de esgoto, 0 gasto
energético é de 0,1 - 0,2 kilowatt-horas m=, que é alto em comparag&o com o consumo total de
energia de uma ETE. Além disso, ainda que os resultados indiqguem uma significativa reducao
da toxicidade, os produtos de oxidagéo formados durante a ozonizagdo devem ser investigados

antes de uma aplicacdo em larga escala (HUBER et al., 2005).
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1.7 Processos Oxidativos Avangados (POA)

Os processos oxidativos avancados tiveram inicio em 1972, quando Fujishima e Honda
relataram a degradacdo fotocatalitica utilizando eletrodos de TiO2 (BESSA; SANT’ANNA
JUNIOR; DEZOTTI, 2001). Em 1998, foi lancado nos EUA o Handbook of Advanced
Oxidation Processes (TEIXEIRA; JARDIM, 2004), acelerando ainda mais a disseminagéo da
importancia destes processos. A mineralizagdo dos compostos organicos ocorre por conta da
acao de espécies transientes, principalmente o radical hidroxila (*OH). Sabe-se que o potencial
de oxidac&o deste radical é de 2,80V, menor apenas que o do fltor (3,03V) (HINCAPIE et al.,
2005).

Os Processos Oxidativos Avancados (POA) sdo definidos como processos de tratamento
de agua e efluentes que envolvem a geracdo de intermediarios radicalares altamente reativos,
especialmente o radical *OH. O 0z6nio em pH bésico é considerado um tipo de POA, pois nesse
caso 0 0zOnio reage com 0s contaminantes organicos, por meio dos radicais *OH formados na
sua decomposicdo. Sendo assim, os POA representam uma técnica alternativa de catalise da
producdo desses radicais, acelerando assim a destruicdo dos contaminantes organicos. Os
radicais *OH sdo relativamente néo seletivos, sendo capazes de oxidar a maioria dos compostos
e ndo se restringirem a uma classe especifica de contaminantes, como no caso do 0zdnio
molecular. Os POA tém se mostrado uma tecnologia eficiente na degradacao de contaminantes,
sendo muito empregados no tratamento de dguas subterraneas e de superficies contaminadas,

efluentes industriais, &gua potavel, percolado de aterros sanitarios e esgoto doméstico.

1.7.1 POA baseados no Oz6nio

No processo de 0zonizacdo a oxidacdo de compostos organicos dissolvidos em agua pode
ser considerada um POA. De fato, radicais hidroxilas podem ser gerados a partir da
decomposic¢é@o do 0z6nio na presenca do ion hidroxila e/ou iniciado pela presenca de tracos de
outras substancias, como cations de metais de transicdo (STAEHELIN; HOIGNE, 1985).
Estudos mostram que o aumento do pH do meio reacional aumenta a velocidade de
decomposicdo do ozonio (HOIGNE; BADER, 1983). Por exemplo, em pH 10, o tempo de
meia-vida do ozénio pode ser inferior a um minuto, enquanto em agua pura pode chegar a 90
minutos (STAEHELIN, HOIGNE, 1985).

A Figura 1.6 mostra um esquema dos mecanismos de acdo do 0z6nio com um composto

qualquer “M”. De acordo com a Figura 1.6 0s dois caminhos preferenciais do processo de
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ozonizag&o sdo (HOIGNE; BADER, 1983): (i) o caminho direto através da reagio com o 0z6nio
molecular e (ii) o caminho radicalar através da reagdo entre o radical hidroxila gerado pela

decomposicéo do ozonio (ver Figural.6).

O3 (excesso)

Reacéo direta com O3

05 (g) R = Radical livre, que cataliza a decomposic¢éaqg
3 » O (I)—> M do ozdnio

3 o M = Soluto

OH ou (R ) \ S; = capturador de radical livre

Mox = Soluto oxidado

Reaco em P = Produtos, que n&o séo catalisa-
cadeia dos pele decomposi¢&o do ozonio

/ \ Reac3o tipo radicalar
P .
R

Figura 1.6. Esquema proposto para as reacdes do ozénio com uma espécie M em solucédo
aquosa Fonte: HOIGNE; BADER, 1983.

A escolha dos caminhos mostrados na Figura 1.6 dependera da natureza quimica do
composto, do pH do meio e da concentragdo do ozonio dissolvida na agua (BELTRAN;
GONZALES; ALVAREZ, 1997). Assim, o 0zdnio molecular pode reagir diretamente com os
poluentes dissolvidos através de um ataque eletrofilico na parte da molécula com maior
densidade eletronica. Este mecanismo é bastante efetivo para compostos fenolicos e tio-
compostos (BAILEY, 1972). A reacdo direta com a molécula de ozénio normalmente ocorre
via ataque aos centros nucleofilicos ou as duplas ligacbes. Nestes casos, aldeidos, cetonas e
acidos carboxilicos sdo normalmente obtidos a partir da quebra das duplas ligacdes; amidas a
partir de nitrilas, 6xidos de aminas a partir de aminas etc (BAILEY, 1972). O mecanismo
radicalar € menos efetivo em moléculas como hidrocarbonetos alifaticos, &cidos carboxilicos,
benzenos e clorobenzenos (HOIGNE; BADER, 1976). Normalmente, em condicdes &cidas
(pH< 4) o caminho direto € o principal mecanismo, enquanto que em valores elevados (pH >10)
o caminho radicalar é o mecanismo principal. Em pH 7 ambos os caminhos, direto e indireto,
podem ser importantes (STAEHELIN; HOIGNE,1985). No entanto, dependendo do tipo do
contaminante presente, mesmo em pH 2, a oxidacdo via processo radicalar pode ocorrer, ou
seja, ambos caminhos devem sempre ser considerados no desenvolvimento de um processo
de tratamento de efluentes (STAEHELIN; HOIGNE, 1985).
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A eficiéncia do tratamento de efluentes com 0z6nio pode ser melhorada pela adi¢éo de
peroxido de hidrogénio ao meio reacional e/ou pelo uso de radiagdo UV (SZPYRKOWICZ;
JUZZOLINO; KAUL, 2001; KOSAKA et al., 2001). A melhoria da eficiéncia do processo pela
adicdo de peroxido de hidrogénio e/ou pelo uso de UV ¢ atribuida a uma maior producdo do
radical hidroxila (SHISHIDA et al., 1999). Shishida et al. (1999) observaram que a adigéo de
H>0, também melhora a eficiéncia da remo¢do de COT. Contudo em determinadas condic¢des
(por exemplo, se estiver em grande excesso), 0 H.02 pode agir como um capturador do radical

hidroxila, como mostram as seguintes reacoes:

HO+HO®* — OH + HO>*® (1.25)
H>O2 + OH®* — H.0 + HO,*® (1.26)

onde HO" é o radical hidroperoxila. Este radical tem poder de oxidagdo menor do que o radical
hidroxila afetando negativamente a eficiéncia global do sistema (KOSAKA et al., 2001).
Devido ao fato do 0z6nio possuir uma constante de taxa de reacdo menor que a do radical
*OH e em muitos casos promover uma mineralizagdo incompleta, foram desenvolvidos outros
métodos de tratamento que geram um oxidante mais forte, radical *OH, tais como: (i) 0zonio e
peréxido de hidrogénio; (ii) ozonio e radiacdo UV; (iii) ozonio, radiacdo UV e peroxido de
hidrogénio; (iv) ozénio, radiacdo UV e ions de Fe. Os POA O3/UV, H202/UV e O3/H20,/UV
empregam a fotolise por UV do H2O> e/ou Oz com a finalidade de gerar de radicais *OH, como

mostram as Equacfes de 1.27 a 1.31.

O3 + hv + Ho0 — Hz0; + O; (1.27)
H202 + hv — 2°0OH (1.28)
203 + H202 — 2°0OH + 30> (1.29)
O3+hv—02+°0 (1.30)
*0 + H,0 — 2°OH (1.31)

Os radicais *OH tém tempo de vida curto, mas sdo agentes oxidantes extremamente
potentes. Estes radicais, quando na presenca de compostos organicos, podem desencadear uma
série de reagdes, levando a mineralizagdo das substancias organicas, ou seja, formando didxido

de carbono, agua e sais organicos como mostram as Equacdes 1.32 e 1.33.
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*OH+RH — *R + H20 (1.32)
*R+ 02— RO, (1.33)

Uma vantagem do tratamento com Os/H20: estd no fato de que esse processo néo
necessita de limpeza e nem troca de lampadas UV, e a energia requerida é usualmente menor
(GOTTSCHALK et al., 2000). Portanto, o aprimoramento de um processo oxidativo avangado
capaz de ser integrado a processos bioldgicos de tratamento poderad permitir a implantacéo de
sistemas integrados de tratamento que sejam viaveis economicamente e ecologicamente
corretos, ou seja, onde apds o tratamento o efluente aquoso possa ser adequadamente descartado

sem resultar em danos ao meio ambiente.

1.8 Ozonizacéo e Biodegradacéo

O tratamento bioldgico € normalmente um processo que apresenta menor custo e é o
mais eficiente na remocao de poluentes orgéanicos. Muitos poluentes podem ser completamente
biodegradados (mineralizados) pelos microrganismos presentes no meio (COELHO, 2008).

Muitos processos fisicos e quimicos somente concentram os poluentes ou transferem
estes de um meio para outro, deixando assim o seu destino final na natureza ndo muito claro
(GOTTSCHALK et al., 2000). Projetos de tratamento combinando 0s processos quimicos e
biolégicos sdo baseados nas descobertas de que os produtos resultantes de oxidacdo de
compostos biorecalcitrantes sdo mais facilmente biodegradados. A combinacdo dos dois
processos pretende utilizar o que cada um tem de melhor, por exemplo: contaminantes
biorecalcitrantes, mas facilmente ozonizéaveis (por exemplo, aromaticos), sdo parcialmente
oxidados pelo ozo6nio resultando em produtos que sdo facilmente (ou pelo menos mais)
biodegradaveis em relacdo ao composto inicial. O principal objetivo da combinacdo dos
processos quimico e bioldgico estd na reducao da quantidade de oxidante utilizado e obter uma
reducdo do custo total de tratamento de um efluente.

O o0z6nio mostrou-se capaz de destruir compostos recalcitrantes em efluentes e causar
alteracOes da biodegradabilidade conforme observado em varios estudos (BAIG, LIECHTI,
2001; BELTRAN et al., 2004; BIJAN, MOHSENI, 2005).

Para o tratamento bioldgico, uma alta demanda bioquimica de oxigénio (DBO) é
favoravel e a auséncia de componentes que causam inibi¢éo biologica e requerida. Entdo, uma
pré-oxidacdo com ozonio pode ser recomendada para diminuir a demanda quimica de oxigénio

(DQO) e remover componentes inibidores e toxicos ao processo bioldgico. Por outro lado, o
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tratamento oxidativo quimico pode ser aplicado ap6s o processo de lodo ativado como um
tratamento terciario, a fim de remover os compostos recalcitrantes remanescentes (BELTRAN
etal., 2004).

A pré-ozonizacgdo pode reduzir o tempo de retencdo requerido no tratamento biologico,
0 que representa uma melhora substancial em termos de eficiéncia do processo. Beltran-Heredia
et al. (2000) avaliaram a degradacdo de um efluente proveniente da industria de processamento
de azeitonas por ozonizagéao e por tratamento biologico aerdbio. Os autores observaram que a
aplicacdo isolada da ozonizacdo levava a uma reducdo moderada da DQO (42 — 55 %), mas
uma alta destruicdo dos compostos aromaéticos (75%) e fendlicos (67%). J& no caso do
tratamento bioldgico ocorreu o inverso: alta remocdo de DQO (83 — 86%) e baixa destruicdo
dos compostos aromaticos (22,5%) e fendlicos (51%). A combinacdo dos tratamentos
(bioldgico e ozonizacdo) promoveu uma alta eficiéncia de remocdo de DQO (99 %), dos
compostos aromaticos (96%) e fendlicos (98%).

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

Alaton, Dogruel, Baykal (2004) utilizaram a ozonizagdo como pré-tratamento para o
bioldgico de um efluente contendo penicilina em solugédo aquosa (DQO = 830 mg L1). Com
uma dosagem de ozonio de 2.500 mg L e o pH variando entre 2,5 - 12 foi obtida uma remog&o
de DQO na faixa de 10-56 %. Os autores concluiram que a utilizacdo de uma dosagem de 0z6énio
de 800 mg L por 20 minutos foi suficiente para atingir uma alta biodegradabilidade
(DBOs/DQO = 0,45). Depois de estabelecida a dosagem 6tima de 0z6nio, uma mistura de
efluente doméstico sintético e de efluente ozonizado (contendo penicilina) foi submetida ao
tratamento bioldgico por lodo ativado. O valor final de DQO para a mistura efluente doméstico
e efluente contendo penicilina ozonizada, apds 24 horas de tratamento bioldgico, foi de 100 mg
Lt contra 180 mg L™ que foi o valor final de DQO obtido para a mistura efluente doméstico e
efluente contendo penicilina na sua forma original, apds as mesmas 24 h, indicando que a pré-
ozonizagdo removeu, ao menos parcialmente, e/ou modificou as substancias presentes

responsaveis pela DQO nao biodegradavel.



25

2. OBJETIVOS

O objetivo geral do presente estudo foi avaliar os Processos Oxidativos Avancados -
POA como forma de tratamento de solugbes sintéticas contendo os farmacos paracetamol e
dipirona. Foram avaliados os sistemas Os, O3/UV, H20./UV e H,02/UV/O3 para degradagéo,

mineralizagédo e biodegradabilidade dos efluentes tratados.

2.1. Objetivos Especificos

e Caracterizacdo e otimizacao do sistema de ozonizacao;

e Otimizag&o dos sistemas O3, Os/UV, H202/UV e H20,/UV/O3 em diferentes valores de
pH e doses de peroxido para o tratamento de solucdes sintéticas, contendo os farmacos
em estudo;

e Avaliacgdo da eficiéncia de remocéo, acompanhada por HPLC,;

e Avaliagcdo da degradagdo/mineralizacdo dos subprodutos gerados nos processos por
COT, DQO e UVasanm:;

e Avaliacdo da biodegradabilidade pela relacéo entre DQO e COT,;

e Estudo cinético dos processos estudados para degradacdo dos farmacos PCT e DPN.

e Analise do consumo de energia para a degradacdo dos farmacos.
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3. METODOLOGIA

3.1 Sistema Oz e O3z/UV

O sistema utilizado é mostrado na Figura 3.1. O ozbnio foi gerado por uma central
geradora de oz6nio IPABRAS, alimentado com ar. O gés produzido, uma mistura de oxigénio
e 0zonio, foi injetado no reator por meio de trés difusores porosos. O fluxo de gas foi mantido
em 35 L min™ com producéo de ozdnio de 1 g h. O frasco reacional foi operado em modo
batelada e contendo 3,0 L de solugédo que foi acoplado a um reator anular fotoquimico. Nesse
reator a lampada de mercurio de baixa pressdo foi cuidadosamente inserida no interior dos tubos
de vidro e fixados nas suas extremidades utilizando uma base de Teflon contendo juntas de
borracha. A entrada e a saida foram colocadas perto das bordas, a fim de minimizar o "efeito
de fronteira" causado pela entrada e a saida do fluido através dos canais estreitos (area de seccao
transversal: 0,28 cm?), garantindo assim, uma maior renovacéo do liquido na area superficial
da lampada. O fluido foi continuamente circulado aplicando-se uma velocidade de fluxo
volumétrico de 12,5 cm® s, Levando-se em conta os valores da viscosidade cinematica obtidos
para as diferentes solugdes usando um viscosimetro de Ostwald, o regime hidrodinamico foi
caracterizado pelo nimero de Reynolds na ordem de 315+20. Estes resultados indicaram que o
regime de fluxo é laminar e a corrente principal (volume do fluxo), localizada longe da entrada
e de saida das regides (TCHOBANOGLOUS et al., 2002; SMITH, 1981; ARIS, 1999). O reator
fotoquimico foi caracterizado por uma area de secgéo transversal de 3,72 cm? (r1 = 1,17 (raio
da lampada) cm e r, = 1,60 cm (raio interno da parede de vidro) e um comprimento de 84,00
centimetros. A dimensao caracteristica resultante descrita pelo diametro hidraulico (Dh) foi de
0,86 cm. Esta configuragdo do reator forneceu um volume de reator de 625 cm?®.

A espessura do filme liquido exposto a luz UV foi de 0,43 cm. O efeito da espessura do
filme foi anteriormente relatado por Azam e Hamid (2006), para um reator fechado.

Do ponto de vista tedrico, este reator foi operado com recirculacdo através de um reator
em batelada em fluxo em pistdo (SMITH, 1981; LEVENSPIEL, 1998, ARIS, 1999), sendo
caracterizado por um reator/reservatério = 0,21, isto é, o tempo de residéncia do fluido dentro

0 reator € baixa em comparacdo com o tempo de residéncia do fluido dentro do reservatdrio.
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Figura 3.1 Conjunto experimental utilizado no estudo de remogéo e degradacdo, que consiste
de: (1) Compressor; (2) Dessecador; (3) Ozonizador; (4) Frasco reacional; (5) Bomba centrifuga

de 30 W (6) Reator fotoquimico anular; (7) Coletor de amostra.

A irradiacdo na regido UV foi fornecida utilizando-se uma lampada de vapor de baixa
pressdo de mercdrio (20 W, p = 7,0 x 107 torr, a emissividade de ~ 85% a 253,7 nm) adquirido
a GLD Co. (Brasil).

A solucdo foi continuamente passada por este reator anular contendo a lampada de
mercurio. No processo utilizando-se apenas o ozonio, o residuo foi recirculado no reator
fotoquimico, mantendo a ldmpada desligada e no processo Oz/UV a lampada foi ligada com

uma hora de antecedéncia para que a mesma atingisse produgdo méaxima de radiacao.

3.2. Sistema H202/UV e H202/UV/O3

A Figura 3.2 mostra o sistema utilizado nos experimentos com UV e H2O./UV e a Figura
3.1 o sistema utilizado nos experimentos com H202/UV/Os. O sistema H20./UV foi montado
utilizando-se um reservatério operando em modo batelada com 3,0 L de solucdo devidamente
conectado a uma lampada de mercurio por intermédio de um tubo de vidro devidamente vedado
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com cola de silicone com entrada e saida perto das suas extremidades. O sistema foi interligado
através de mangueiras de pléstico. O sistema H2.02/UV/O3 foi montado de maneira semelhante,
mas com um ozonizador do tipo corona IPABRAS, alimentado por ar, que produz uma mistura
de ozdnio e oxigénio, que é lancado no reservatorio por intermédio de trés difusores porosos.

A caracterizacdo do sistema foi apresentada na se¢éo 3.1.

==

e — mn—

e

B

Figura 3.2. O sistema H>02/UV utilizado nos experimentos. (1) Reservatério; (2) Bomba

centrifuga de 30W; (3) Reator fotoquimico anular.

O efluente simulado foi colocado no reservatério e com uma bomba centrifuga de 30W,
foi produzido um fluxo continuo de 1,5 L s%. O fluxo de gés produzido pelo gerador foi mantido
em 35 L min com producdo de oz6nio de 1 g h.

A solucdo foi continuamente passada por este reator anular contendo a lampada de
mercurio. No processo utilizando-se apenas o 0zénio a lampada foi mantida desligada e no
processo Os/UV a lampada foi ligada com uma hora de antecedéncia para que a mesma atingisse

producdo maxima de radiac&o.
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3.3 Determinacéo da concentracéo do 0zonio na fase gasosa

A leitura da absorbancia foi feita com o auxilio de um espectrofotdmetro UV-Visivel
modelo GENESYS 10S, marca Thermo SCIENTIFIC, empregando-se uma cubeta de fluxo
especialmente projetada para este fim (b =5 cm) (LEITZKE, 1977). O branco utilizado para
definir a linha de base nas medidas espectrofotométricas foi o N ultra puro (>99,99% - White
Martins). A mistura gasosa O2/Os gerada pelo ozonizador foi transportada até o
espectrofotbmetro antes de ser descartado em uma solucdo de iodo. Para calcular a taxa de

producdo de ozonio por hora na fase gasosa utilizou-se a seguinte equagao:

(3.1)

Onde: Abs é a absorbancia em 254 nm; V° é o fluxo volumétrico dos gases (O2/O3) (dm?® s);
g € a absortividade molar do 0z6nio em 254 nm (63 cm™ gL); b é o caminho 6tico da cubeta
(5 cm).

3.4 Materiais e procedimentos

Paracetamol (CgHoNO2) (Acetaminophen; CAS:103-90-2) e a Dipirona Sodica
(C13H16N3Na04S.H20) (acido 1-fenil-2,3-dimetil-5-pirazolona-4-etilaminometanossulfonico;
CAS: 5907-38-0 ) foi fornecido em grau analitico por Sigma-Aldrich. Todos os reagentes e
solventes utilizados foram fornecidos em grau analitico pela Synth (S&o Paulo, Brasil). Agua

deionizada foi utilizada em todos 0s experimentos.
3.4.1 Preparo das solucdes
Os efluentes sintéticos foram preparados dissolvendo-se PCT e DPN em agua

deionizada (18,2 MQ cm™) para originar uma solucdo de 50 ppm. O pH dos efluentes foram

ajustados em 3, 7 e 12, utilizando-se solucdes de HCl e NaOH 0,1 mol L.
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3.4.2. Absorbancia a 254 nm

De forma a se avaliar a natureza dos produtos formados durante os processos Oz e
0O3/UV, foi medida a absorbancia das amostras em 254 nm (UV254) como um indicador de
ligagbes duplas conjugadas, uma caracteristica dos compostos aromaticos (HUANG et al.,
2004; ARSLAN et al., 2007). Sendo assim, uma reducdo no valor da absorbancia em 254 nm é
um indicador direto da quantidade de aromaticos em solu¢cdo (RAVIKUMAR; GUROL, 1994).

3.4.3 Estudo de degradacéao para o tratamento Oz e OzUV

O conjunto experimental utilizado nos estudos de degradacéo e reducdo do carbono
orgéanico é mostrado na Figura 3.1. A mistura de O2/Oz (cuja propor¢cdo em uma dada
temperatura é dependente da vazdo) foi borbulhada através de um dispersor tipo prato poroso
no frasco reator com capacidade de 4000 mL.

O estudo em batelada foi feito utilizando-se 3000 mL da solucdo do PCT e DPN as quais
foram ozonizadas continuamente e suas concentracfes monitoradas em funcdo do tempo de
reacdo. Para tal, aliquotas de 30,0 mL foram retiradas periodicamente nos tempos 0, 15, 30, 45,
60 e 120 min. Dessas aliquotas foram feitas medidas de absorbancia na faixa de 200 a 350 nm,
carbono organico total (COT), demanda quimica de oxigénio (DQO) e cromatografia liquida
de alta eficiéncia (HPLC).

Os efluentes sintéticos dos farmacos (50 ppm) foram tratados utilizando-se Oz e Os/UV
em diferentes valores de pH em duplicata. A Figura 3.3 mostra o fluxograma dos tratamentos
realizados e da caracterizagcdo das amostras tratadas.
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Efluente sintético
50ppm PCT e DPN

J

POA Coleta 30 mL
*03(pH3,7e12) [ :> t=0, 15, 30, 60 e 120 minutos

«03/UV (pH 3,7 e 12)

/ Caracterizacdo das amostras:
Registro dos espectro no UV (200-350nm)
Medidas de pH

Estudo cinético de degradacédo

Medidas de TOC

Medidas de DQO

HPLC

Yo A

\. /

Figura 3.3. Fluxograma dos tratamentos realizados e da caracterizagdo das amostras tratadas.

3.4.4. Estudo de degradacao para o tratamento com H202/UV e H202/UV/O3

O estudo de degradacdo e remocdo de carbono organico foi feito através dos sistemas
mostrados nas Figuras 3.1 e 3.2 onde solucgdes de 3 L contendo os farmacos PCT e DPN com
concentracdo inicial de 50 ppm foram colocadas no reservatério com concentra¢fes de H20»
variando de 0, 200, 800 e 1200 ppm em pH 12, o qual circulou no sistema durante 120 minutos.
Aliquotas contendo cerca de 35 mL foram retiradas durante os tempos de 0, 15, 30, 45, 60, e
120 minutos. Foram medidas as absorbancias destas aliquotas em um intervalo de 200 a 400
nm, realizadas andlises de HPLC, COT e DQO. Todos os experimentos foram feitos em

duplicata.
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3.5 Equipamentos e metodologias empregados na caracterizacdo fisico-quimica das

amostras ozonizadas

3.5.1 Medida do pH

As medidas do pH foram executadas com um pH-metro da Analion modelo PM-608
munido de um eletrodo de pH combinado previamente calibrado com solugdes tampéo de pH
4,0e9,0.

3.5.2 Estudo espectrofotométrico

A degradacéo das amostras ozonizadas foi investigada registrando-se a absorbancia no
A2sanm dos farmacos em funcgdo do tempo de reacdo. No registro dos espectros de UV/Vis foi
utilizado um espectrofotometro UV-Visivel modelo GENESYS 10S, marca Thermo

SCIENTIFIC munido de cubeta de quartzo de caminho 6tico de 1,0 cm.

3.5.3 Demanda Quimica de Oxigénio (DQO)

A DQO foi determinada empregando-se 0 método padrao descrito na literatura (SILVA,
1977). A analise consistiu na digestdo (150 °C por 2 h) num tubo de vidro hermeticamente
fechado de um volume conhecido da amostra na presenca de um excesso de dicromato de
potassio e de acido (H2S0a4). Neste procedimento a matéria organica, representada por (CH20)y,
é oxidada com a simultinea reducdo do anion dicromato (amarelo) ao cation Cr3* (verde) de
acordo com as seguintes reacdes de oxi-reducgéo:

Cr072 + 14H. + 6e—2Cr** + 7 H20 (x 2)
(CH20)n + nH20 — nCO2 + 4nH* + 4ne™ (x 3)

2nCr2072 + 3(CH20)n +16nH*— 4nCr® + 3nCO2 + 11nH20

O sulfato de prata (Ag2SO4) foi utilizado como catalisador para assegurar a oxidagao
total de certas classes de compostos organicos. Ap6s a oxidacdo da matéria organica

determinou-se por titulacdo volumetrica o dicromato residual.
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A interferéncia causada pelos ions cloretos é eliminada adicionando-se sulfato de
mercario (HgSO4) na solucdo, o qual atua combinando-se com o ion cloreto formando o
complexo solivel (RAMALHO, 1991). Mais detalhes experimentais podem ser encontrados no
ANEXO 1.

3.5.4 Carbono Organico Total (COT)

Para determinar a quantidade de carbono organico total (COT) das amostras ozonizadas,
a molécula orgénica precisa ser quebrada em unidades de carbono simples e entéo convertida a
CO2 que pode entdo ser medidas quantitativamente. O método COT utiliza calor e oxigénio,
irradiacdo ultravioleta, oxidantes quimicos, ou a combinacgdo desses oxidantes para converter
todo o carbono orgéanico a didxido de carbono (COy).

O COT das amostras ozonizadas foi determinado em funcdo do tempo de tratamento
empregando-se um analisador de COT Analisador de COT Marca Teledyne Tekmar Modelo
Torch.

3.5.5 Cromatografia liquida de alta eficiéncia HPLC

As amostras ozonizadas foram analisadas por Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia,
HPLC, visando monitorar a eficiéncia da degradacdo. Neste estudo efetuou-se a injecdo de
aliquotas de 100 uL. Foi utilizado para as analises um cromatografo liquido de alta eficiéncia
da marca Shimadzu (Kyoto, Japdo) com controladora SCL-10A VP, trés bombas LC-6AD VP
com degaseificador DGU-20A SR, forno CTO-10A VP, injetor automatico SIL-10AD VP e
detector com arranjo de diodos (DAD) SPD-M20A VP com software Lab Solutions. Para
monitorar a degradacéo dos farmacos utilizou-se uma coluna de fase reversa da Supel Casil ™
LC 018 modelo C18. Como eluente foi utilizada uma solugédo e 70% de acetonitrila 0,08% de
TFA e 30 % de 4gua 0.01% de TFA a um fluxo de 1,0 cm®min com sistema de deteccdo on-
line com UV (A = 244 nm para o PCT e 259 nm para o DPN). Os cromatogramas e as curvas

analiticas encontram-se no ANEXO 2.
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4. RESULTADOS E DISCUSSAO

4.1 Otimizacéao das condic¢des de funcionamento do sistema de oxidacédo avancado

4.1.1 Taxa de producéo de Ozo6nio

A Fig. 4.1 mostra os dados de producéo do ozonizador IPABRAS em func¢édo da vazao

e do tempo.
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Figura 4.1. Dados de producéo de 0z6nio em funcdo do tempo em diferentes vazdes de ar (A)
25 L mint; (B) 35 L min™.
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De acordo com a Fig. 4.1 pode-se observar que a concentracdo de 0zonio produzido é
dependente da taxa de fluxo utilizada e que a concentragdo do mesmo varia com o tempo de
ozonizacdo. A partir desses dados foi possivel calcular a quantidade de ozénio produzida por
hora considerando os valores ap6s 60 minutos de funcionamento do reator, ja que a producéo
ndo é constante com o tempo e tende a estabilizar ap6s 60 minutos de funcionamento. Pode-se
observar que ap6s 1 hora de funcionamento do ozonizador tem-se um valor de 900 e 1100 mg
h! de producéo de ozonio para a vazdo 25 e 35 mL min, respectivamente. Dessa forma, foi
utilizada uma vazao de 35 mL min™ e o processo de degradagdo era iniciado somente apds 1

hora do funcionamento do reator, pois a partir deste periodo a producéo de O3 tende estabilizar.

4.2. Estudos de degradacdo dos farmacos Paracetamol (PCT) e Dipirona (DPN)

utilizando-se os processos Os e O3/UV em diferentes valores de pH

Nestes experimentos estudou-se o efeito dos processos de 0zonizagao (Oz e Oz/UV) em
diferentes valores de pH (3, 7 e 12) para a degradacéo (HPLC) e degradacdo/mineralizacao pela
a remocao da matéria organica em solucéo e os sub-produtos formados (UV254, COT e DQO)
e biodegradabilidade (DQO/COT e NOM) dos farmacos DPN e PCT.

A avaliacdo do efeito do pH é importante porque a acdo catalitica dos ions hidroxilas
(no caso de pH bésico) sobre 0 0zdnio gera radicais HO2* como produtos da decomposicéo. Os
radicais HO>* atuam também sobre o Oz formando radicais *OH, que sdo mais reativos que 0
préprio ozénio (Tabela 1.4).

Como ja foi discutido na introducdo, o pH € uma das mais importantes variaveis no
processo de ozonizagao devido a acdo catalitica dos ions hidroxila na decomposi¢do do 0zénio
(STAEHELIN; HOIGNE, 1985):

03+ OH— 05 +HO; (k=70 M?1s? (4.1)

A irradiacdo da &gua ozonizada produz H202, que se ioniza e reage com 0 excesso de
ozonio, gerando radicais hidroxila. As reacfes de formacdo dos radicais, segundo Momenti

(2006), séo as seguintes:

O3 + hv +H0 — H,0;, + 02 — 07 + 20H* (4.2)
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Pode-se dizer que o processo O3/UV é uma combinagdo dos processos UV/H20> e
O3H20:..

Vaérios estudos (COELHO, 2008; VASCONCELOS et al., 2009; ORTIZ; WERT;
SNYDER, 2010; SKOUMAL et al., 2006; REAL et al., 2010; QUIN et al., 2012; VOGNA et
al., 2004; YANG; YU; RAY, 2008; TROVO et al., 2012, ANDREOZZI et al., 2003) mostram
que a caracterizacao de efluentes contendo farmacos pode ser efetuada baseada na remogéo da
absorbancia em Azsanm,, estudos de HPLC, do carbono orgénico total (COT) e da demanda

quimica de oxigénio (DQO) em solucéo.

4.2.1. Fotélise

A contribuicdo da fot6lise na degradacdo dos farmacos PCT e DPN em uma solucédo
contendo 50 mg L dos farmacos foi avaliada, nas mesmas condigdes dos experimentos
realizados como Oz e O3/UV com ajuste de pH igual a 12.

Nos experimentos realizados, a remoc¢do maxima obtida foi de 52% e 67%, a remocéo
de DQO méxima foi de 15% e 28,2% e a remoc¢do méaxima de COT foi de 13 % e 21,1%,
respectivamente, para os farmacos PCT e DPN, apds 120 min de irradiacdo. A degradacdo dos
farmacos PCT e DPN pela fotolise pode ser explicada quando se observa o espectro de absor¢édo
desses farmacos (Figs 4.2 e 4.3). Nas Figuras 4.2 e 4.3 observa-se que o0 pico de absorcdo
maxima para 0 PCT esta proximo a 243 nm e do DPN estd proximo a 258 nm, mas ambos
apresentam uma cauda que vai até 300 nm. Sendo assim, 0s espectros de absor¢cdo do dos
farmacos e de emissdo da lampada de mercdrio se sobrepdem, uma vez que a emissdo maxima
da lampada ocorre em 253,7 nm. Portanto, a absor¢do dos fotons pelos farmacos leva a

fotodegradagdo do mesmo e de forma mais pronunciada do farmaco DPN.

4.2.2 Estudo de degradacéo dos farmacos

O estudo de degradacdo dos farmacos foi realizado acompanhando-se o decaimento da
concentracdo dos farmacos em funcgéo do tempo e do tipo de tratamento (O3 e O3z/UV) para 0s
farmacos PCT e DPN em valores de pH acido, neutro e basico através das anélises de HPLC.
Sendo assim, de acordo com o pH da solugdo é possivel avaliar por qual via a oxidagdo do
composto ocorre. Em pH acido a presenca do ozonio molecular é predominante, dessa forma,

a oxidacao é preferencialmente pela via direta e em pH bésico a presenca dos radicais *OH é
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maior, favorecendo assim a oxidagéo pela via radicalar. Em pH 7 a oxidacdo ocorre pela duas
vias (COELHO et al., 2009, MAHMOUD, 2006).

As Figuras 4.2 e 4.3 apresentam o perfil do decaimento da concentracdo normalizada
em funcéo do tempo e do tipo de tratamento (O3 e O3/UV), t, obtidos para a mesma concentragdo

inicial dos farmacos (PCT e DPN) para diferentes valores do pH.
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Figura 4.2. Dependéncia da concentragcdo com o tempo de tratamento e do pH para o farmaco
PCT. (A) Os e (B) Os/UV.[03] =1,0g h?
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Figura 4.3. Dependéncia da concentracdo com o tempo de tratamento para o farmaco DPN.

(A) Ose (B) Os/UV.[03] =1,0gh?

A Fig 4.2 mostra que a velocidade de degradagdo das amostras ozonizadas com
irradiacdo UV (Figura 4.2B) contendo o farmaco PCT é bastante acentuada no inicio da rea¢do
independente do pH e que apds 40 minutos de tratamento ha uma estabilizagcdo da quantidade
de farmaco removida. J& para as amostras ozonizadas (Fig. 4.3A) tem-se que o decaimento é
mais lento quando comparado ao processo com irradiacdo e que em valores de pH 7 e 12 0
decaimento € mais acentuado e apds 60 minutos ha uma estabilizacdo da quantidade de farmaco
removida. Ja para o f&rmaco DPN, observa-se que o perfil de concentracdo é fortemente
dependente do pH e que foram necessérios 120 minutos para degradacdo mais eficiente dos

farmacos para pH 3 e 7. No entanto, observa-se que o processo em pH 12 é mais acentuado
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tanto para o tratamento como Os quanto para Os/UV, além disso, observa-se uma consideravel
diferenca nos valores dos tempos de degradacdo méxima, t4, como mostrado nas Figs. 4.4 e 4.5.
As Figuras 4.4 e 4.5 mostram a porcentagem de degradacédo dos farmacos PCT e DPN

em funcéo do tempo e do tipo de tratamento para diferentes valores de pH.
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Figura 4.4. Porcentagem de remocédo do PCT em funcdo do tempo de tratamento (A) Ose (B)
O3/UV.[03] =1,0gh™.
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03/UV.[03] =1,0gh™.

As Figuras 4.4 e 4.5 mostram que a porcentagem de remocao sdo dependentes do pH,
do farmaco e do tipo de tratamento. De acordo com estas Figuras, observa-se que a degradacéo
dos farmacos é mais eficiente para o tratamento Oz/UV e observa-se que esta degradagdo é mais
pronunciada em pH 12, e que ap6s 45 minutos ha degradacdo acima de 90% dos farmacos. Ja
para o0 tratamento somente com Oz observa-se que o0 tempo de tratamento para remocao do
farmaco varia com o pH (ver Tab. 4.1). J& para o farmaco DPN, observa-se que independente
do tratamento, em pH 12, obteve-se 0s menores tempos de degrada¢do méxima, tqs. A Tabela

4.1 mostra a porcentagem e o tempo de degradacdo, tq, para os farmacos PCT e DPN.
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Tabela 4.1. Dependéncia da porcentagem e do tempo de degradacdo, tq, para os farmacos PCT
e DPN para os diferentes tratamentos e valores de pH.

Farmaco PCT DPN
Tratamento O3 O3/UV O3 O3/UV
pH 3 7 12 3 7 12 3 7 12 3 7 12

Remocdo /% | 87,2 | 94,2 | 94,4 | 84,2 | 94,4 1 94,3 | 83,1 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100

ta/ min 120 | 45 | 45 | 120 | 30 | 30 | 120 | 60 | 45 | 120 | 60 | 45

A partir dos dados reunidos na Tabela 4.1 constata-se que os valores de tq referentes aos
tratamentos em meio basico sdo bastante superiores aos valores obtidos em pH acido. Os
valores de degradacdo para o farmaco DPN, tanto em meio bésico quanto em neutro, sdo sempre
superiores ao farmaco PCT indicando assim uma influéncia da natureza do farmaco sobre o
processo de destruicdo dos mesmos.

A degradacdo dos farmacos das amostras tratadas pelos processos Oz e Os/UV pode ser
atribuida tanto a reacdo direta com a molécula de ozbnio quanto ao radical hidroxila
(SKOUMAL et al., 2006; MORALES et al., 2012), sendo que 0 aumento da concentracdo do
radical HO* como consequéncia do aumento do pH ou da irradiacdo UV do meio reacional
acelera o processo de degradacdo. Assim, a oxidagdo indireta menos seletiva via espécies
radicalares causa uma remoc¢do mais efetiva do farmaco devido a um intenso ataque eletrofilico
aos grupos possuidores de elevada densidade eletrénica.

Esta forte remocdo dos farmacos é concordante com a literatura (SKOUMAL et al.,
2006; VOGNA et al., 2004; RODRIGUEZ et al., 2012) e mostra que 0 processo de 0zonizago
apresenta uma grande potencialidade como tecnologia coadjuvante ao tratamento convencional
de efluentes baseado no processo biolégico (COELHO et al., 2009; ROSAL et al., 2010;
HUBER et al., 2005; HOLLENDER et al., 2009).

4.2.3 Estudo cinético de degradacao dos farmacos

A concentracao do 0zénio no meio reacional é dependente dos seguintes fatores (CHU;
MA, 2000): (i) velocidade da transferéncia de massa do 0zonio presente na fase gasosa (O2+03)
para a fase aquosa contendo o composto organico dissolvido; (ii) pH do meio reacional e (iii)
irradiagdo UV. A supersaturagdo do Os no Frasco Reacional ndo é significativa em sistemas
onde a reacdo € mantida em regime aberto (CHU; MA, 2000). Nestes casos, a velocidade do



42

processo de dissolucdo do Oz na fase aquosa € proporcional ao fluxo da mistura gasosa
introduzida no Frasco Reator, ja que a constante de velocidade da transferéncia de massa tende
a aumentar com a elevacdo do fluxo gasoso. Outro aspecto importante no processo de
ozonizacdo é o fato do pH da solucdo e da irradiacdo UV alterar a composicdo quimica do meio
reacional em decorréncia da decomposicdo do Oz dissolvido em espécies radicalares altamente
reativas (e.g. HO®) (CHU; MA, 2000). Para uma massa constante de o0zonio presente na fase
gasosa a velocidade da reacdo de ozonizagdo do farmaco é dependente da eficiéncia da
dispersdo das bolhas no Frasco Reacional e da velocidade da reagéo de decomposic¢éo do Os
em especies radicalares.

O processo de ozonizacdo de compostos organicos pode ser representado pelo modelo
do duplo-filme (CARLINS; CLARK, 1982), o qual pode ser representado pelo seguinte

esquema:

F1

Figura 4.6. Modelo do duplo filme proposto para a interface bolha/solucéo.

De acordo com o modelo mostrado na Fig. 4.6 a velocidade da reacdo de ozonizagdo
aumenta consideravelmente com a redugdo do raio da bolha em decorréncia de um grande
aumento na area da zona reacional (ZR) estabelecida na interface bolha/liquido, a qual € dada
pela somatdria da area superficial das bolhas dispersas em solugdo. A decomposicdo de um
composto X em fragcBes nX é dependente da velocidade de transporte do agente oxidante OXI

da fase gasosa (FG) através da interface gas/liquido. Obviamente a velocidade de transporte é
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um fator limitante da velocidade de interagdo entre a espécie X presente na fase liquida (FL) e
0 OXI. No modelo mostrado na Fig. 4.6 F1 (empuxo) e F2 (forga peso da coluna de liquido
sobre a bolha) originam, num instante t qualquer, o gradiente de for¢a controlador da velocidade
de escape da bolha da fase liquida, v(t) o« dF1/dF2. F é a forga resultante oriunda das forgas
convectivas responsavel pela difuséo radial da microbolha.

A cinética de degradacdo de efluentes contendo farmacos com o ozonio frequentemente
segue 0 modelo de pseudo-primeira ordem com respeito a concentragdo do farmaco
(MORALES et al., 2012; REAL et al., 2010; SKOUMAL et al., 2006; BENITEZ et al., 2011).
Experimentalmente, a condicéo de pseudo-primeira ordem pode ser obtida através da adicéo de
uma concentracao constante do 0zénio ao meio reacional. A cinética da reacdo de ozonizacao
de um farmaco pode ser determinada em condi¢fes de saturacdo da concentra¢do do 0zonio,
[Os]s (REAL et al., 2010; SKOUMAL et al. 2006). Neste caso, o processo de transferéncia de
massa do O3 da fase gasosa para a fase liquida pode ser desconsiderado ja que neste caso a
velocidade de consumo do Os dissolvido é controlada somente pela velocidade da reagdo
quimica localizada na zona reacional (ver Fig. 4.6). Assim, considerando-se que, dependendo
do pH, a incidéncia de irradiacdo UV, presenca de H»>O,, e metais como Fe(ll), Cu(ll) a
oxidacdo do farmaco na fase aquosa € devido a oxidacdo pelas espécies Oz e,ou HO®, a
velocidade de consumo do farmaco é descrita pela seguinte expressdo cinética (CHU; MA,
2000; VON GUTEN, 2003):

_dic]
dt

=Ko, [CI[O;]+ ko [C][HO"] (4.3)
onde [C] é a concentragdo do farmaco em solucdo, [O3] e [OH*] s&o as concentra¢des do 0zénio
e do radical hidroxila, e k03 e kon S80 as respectivas constantes cinéticas de segunda ordem.

Em condigOes de pseudo-primeira ordem, ou seja, onde as concentracdes do Oz e do

HO* sdo constantes em funcdo do tempo, a eq. 4.3 se reduz a seguinte expressdo cinética:

die] _ -
dt - kobs[c] (44)

Onde Ky, =Ko, [0;]+K oy [HO"] é a constante cinética de pseudo-primeira ordem.
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De acordo com a eq. 4.4 kops €, portanto a velocidade de degradacdo do farmaco é
proporcional as concentra¢des do Oz e do HO®. Isto permite concluir que complicagdes cinéticas
podem ocorrer devido a competi¢do entre os processos de oxidacgdo direta (0zonio molecular)
e indireta (radical hidroxila), em virtude de variagdes do pH da solucdo, da incidéncia da
irradiacdo UV, da concentracdo do farmaco e da concentragéo de Oa.

Considerando-se que num dado intervalo de reacdo, kobs € independente do tempo de

reacao tem-se que:

c d[C] :
Ico [C] __k"bs.[o dt (4.5)

Resolvendo-se a eq. 4.5 com respeito as variaveis C e t obtém-se a seguinte expressdo:

In[%} =—K_ (4.6)

4.2.3.1 Investigacdo da cinética de degradacdo dos farmacos com ozonio e oz6nio/UV

Diversos valores para as constantes de pseudo-primeira ordem, Kops, podem ser
encontrados na literatura (COELHO, 2008, MORALES et al., 2012; REAL et al., 2010;
SKOUMAL et al., 2006; BENITEZ et al., 2011) sugerindo uma forte dependéncia da cinética
de degradacdo com as condi¢des experimentais de ozonizacdo. Baseado nos dados da literatura,
a cinética de degradacdo de um efluente com O3z e Os/UV é afetado pelos seguintes fatores
(FRANCO, 2005, MORALES et al., 2012; REAL et al., 2010; SKOUMAL et al., 2006;
BENITEZ et al., 2011): (i) natureza quimica e concentracdo do farmaco; (ii) pH do meio
reacional; (iii) concentracdo do O3z na fase gasosa em contato com a solugéo e (iv) geometria
do sistema difusor de gas (borbulhador) o qual controla o tamanho médio das microbolhas de
02+ O3, €, portanto, a velocidade da transferéncia de massa do 0zonio para a fase liquida.

As Figuras 4.7 e 4.8 mostram os graficos do estudo cinético de degradacdo dos farmacos
segundo o modelo cinético de pseudo-primeira ordem. Os dados experimentais de -
IN([C)/[C]lo) vs. t apresentam uma excelente linearidade em todo o dominio de tempo
investigado. As Tabelas 4.2 e 4.3 mostram os valores de Kobs € 0s valores de R?. De acordo com
as Figs. 4.7, 4.8 e as Tabs. 4.2 e 4.3 os valores de kops S80 dependente do tipo de tratamento e
do pH. A analise do modelo de pseudo-primeira ordem descrito teoricamente pelas egs. 4.3 a



45

4.6 sugere que este comportamento pode ser causado por fatores como: (i) mudanca da natureza
quimica da zona reacional implicita na constante cinética da reagdo que de acordo com a teoria
das colisdes proposta por Maxwell e Boltzman é dependente da temperatura, simetria de contato
entre as espécies e geometria da ZR; (ii) do pH do meio reacional que afeta a competicao entre
as distintas constantes aparentes da reacéo e (iii) irradiacdo UV que também afeta a competicdo

entre as constantes aparentes da reacéo.

Tabela 4.2. Dependéncia do Keps cOm 0 tipo de tratamento e o pH para o farmaco PCT.
Tratamento O3 Os/UV
pH 3 7 12 3 7 12
Kobsx 103/mint 890 7,00 665 389 620 695

R? 0,986 0,997 0,999 0,983 0,983 0,990

Tabela 4.3. Dependéncia do keps com 0 tipo de tratamento e o pH para os farmaco DPN.
Tratamento O3 Os/UV
pH 3 7 12 3 7 12
Kobsx 103/mint 20,0 541 76,0 46,0 27,0 87,0

R? 0,995 0,992 0,991 0,993 0,977 0,976
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A Fig. 4.9 mostra a variacdo das constantes de pseudo-primeira ordem, Kops, €m funcao
do farmaco, do tratamento (O3 e O3z/UV) em diferentes valores de pH.
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De acordo com a Fig.4.9 observa-se que para a maioria dos casos os valores das
constantes aumentam em fung@o do pH para cada tratamento, indicando que o aumento da
concentracdo dos radicais hidroxilas no meio reacional aumentam a velocidade do processo e
também pode-se observar que para o processo Os/UV os valores das constantes sdo superiores
aos encontrados para o tratamento somente como Os, independente do pH, também
demonstrando que neste processo ha uma aumento da quantidade de radicais hidroxila, o que
sugere que a velocidade de degradagdo dos farmacos é dependente da quantidade de radicais
formados. E interessante observar que é possivel melhorar o processo de degradacio dos
farmacos em pH acido com a irradiacdo UV, ja que as constante cinéticas para 0S processos
com irradiacdo em pH acido foram superiores aos processos sem UV, ja em pH basico, observa-

se um aumento, mas ele € ndo significativo em relacdo aos valores observados em pH 3, ou
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seja, como o0 ganho é muito pequeno, seria mais viavel utilizar somente o processo Oz (pH 12)

, considerando somente a remogdo do farmaco e ndo a sua degradacdo/mineralizacao.

4.2.4 Investigacdo da degradacdo/mineralizacdo dos farmacos atraves dos parametros
Abszs4, DQO e COT

De forma a seguir qualitativamente os intermediérios aromaticos ao longo da reacao
foram feitas medidas da absorbancia em 254 nm. A medida da absorbancia em 254 nm é um
indicativo da quantidade de aromaticos nas aguas residuais (RAVIKUMAR; GUROL, 1994).

A demanda quimica de oxigénio (DQQ) é um parametro usado para avaliar a quantidade
de oxigénio necessaria a oxidagdo por um oxidante forte da matéria organica numa determinada
amostra (VON SPERLING, 1996). Deste modo, os valores da DQO podem ser associados ao
grau de degradacdo do composto organico a partir da determinacdo da DQO em varios tempos
durante o processo de ozonizacao.

Outro parametro bastante empregado na caracterizacdo de efluentes baseia-se na
determinacdo do carbono organico total (COT) em solucdo, o qual mede a quantidade de
diéxido de carbono produzida via mineralizacdo da amostra.

As medidas de UV em 254 nm, DQO e COT sdo complementares e fornecem diferentes
informacdes a respeito do sistema investigado. As medidas de UV em 254 nm é um indicativo
da quantidade de aromaticos em funcdo do tempo de tratamento, enquanto que a variacao de
DQO com o tempo de ozonizacdo visa estimar a suscetibilidade da matéria organica a oxidacao
guimica e os ensaios de COT fornecem informacdes referentes a concentracdo remanescente da
matéria organica. Estudos mostram que o pardmetro COT € a maneira mais eficiente e viavel
de calcular a quantidade de matéria organica na amostra. No entanto, o conhecimento das
fracdes do COT susceptiveis a oxidacdo quimica ou bioldgica deve ser adquirido a partir do
parametro DQO.

As Figs. 4.10 e 4.11 mostram gréaficos representativos da influéncia do tempo de
tratamento sobre os espectros de absor¢do dos farmacos para diferentes valores do pH e

tratamento.
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O estudo espectrofotométrico de degradacdo das amostras ozonizadas (ver Figs. 4.10 e
4.11) em funcdo do pH permite as seguintes observacdes: (i) ocorre uma reducdo da intensidade
nas bandas de maxima absor¢do com o aumento no tempo de tratamento; (ii) o perfil do espectro
de absorcéo muda significativamente a medida que o tempo de ozonizacao aumenta; (iii) o pH
afeta significativamente o espectro de absorcao dos farmacos na regido de Amax, (iv) 0 espectro
de absorcdo dos farmacos sofrem intensas modificagcbes mesmo em baixos tempos de
o0zonizagao (t < 30 min) independente do pH; (v) a redugéo de intensidade na banda de absorgéo
No Amax COM O aumento no tempo de ozoniza¢do é mais gradual em pH 3, sendo que esta
diminuicdo é mais intensa para 0 meio basico.

As Figuras 4.12 e 4.13 mostram a absorbancia em 254 nm. De acordo com as figuras
4.12 e 4.13 observa-se uma reducdo no valor de absorbancia, com excecdo do farmaco PCT,
pH 3 (Fig. 4.12A), onde tem-se uma aumento do valor no tempos iniciais. O aumento na
absorbancia por ser indicativo de formacao de compostos condensados, como ja observado por
Arslan et al. (2007) ou uma maior presenca de ligacdes duplas ou triplas conjugadas, ja que a
medida da absorbancia em 254 nm também indica a presenca dessas ligacdes. De um modo
geral, a diminuicdo da absorbancia é um indicativo da reducdo da quantidade de anéis
aromaticos em solugdo, indicando que os intermediarios também foram destruidos. Para o
farmaco PCT (Fig 4.12A) observa-se que ha uma reducdo mais significativa até 60 minutos de
tratamento e que o tratamento em pH 12 foi o mais eficiente, ja para o farmaco DPN (Fig. 4.13)
observou-se que o tratamento com ozonizagéo foi mais eficiente no inicio do tratamento onde
se observa uma diminuicdo mais acentuada, no entanto, para o tratamento com Os/UV, a
remocao ndo foi tdo rapida no inicio, porem os valores obtidos ao final do tratamento séo

menores, indicando que este seria mais eficiente para remocao dos intermediarios.
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As Figuras 4.14 e 4.15 mostram a variacdo normalizada da DQO/DQO, em funcéo do
tempo de tratamento, t, para uma mesma concentragdo inicial dos farmacos (A) Oz e (B) Oz/UV
em diferentes valores de pH. De acordo com as figuras, pode-se observar que a degradacédo do

farmaco PCT e DPN foi mais acentuada no inicio do tratamento com Os/UV e pH 12.
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As Figuras 4.16 e 4.17 mostram a porcentagem de remocdo de DQO em funcdo do
tempo de tratamento, para uma mesma concentracdo inicial dos farmacos (A) Oz e (B) Oz/UV
em diferentes valores de pH. A Tabela 4.4 mostra a porcentagem de remogéo de DQO para 0s
farmacos PCT e DPN. De acordo com as Figuras 4.16, 4.17 e a Tabela 4.4 observa-se que
independente do farmaco e do tipo de tratamento os maiores valores de remocao de DQO foram

obtidos em pH 12. De um modo geral, observa-se que houve uma remocéo significativa da
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destruirem o composto inicial, também

Figura 4.16. Porcentagem de remocao de DQO com o tempo de tratamento e pH para o farmaco
PCT.(A) Os; (B) O3/UV. [03] = 1,00 g h't. DQOg = 206 mgO, L*. T = 25°C.
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Tabela 4.4. Porcentagem de remoc¢do de DQO e COT dos farmacos PCT e DPN para 0s

tratamentos com Oz e O3/UV em diferentes valores de pH.

Farmaco PCT DPN
Tratament O3 Os3/UV O3 Os/UV
0

pH 3 7 12 3 7 12 3 7 12 3 7 12
Remocdo |[61,1| 52, | 72, | 64, | 74, | 82, | 48, | 33, | 55, | 25, | 36, | 62,
DQO /% 2 2 8 1 6 5 3 3 2 4 1
Remocdo |22,6 | 12, | 25, | 23, | 26, | 35, | 9,6 |21, | 23, | 37, | 24, | 40,
COT /% 8 1 7 5 5 3 0 4 3 6

De acordo com as Figuras, pode-se observar que os melhores resultados foram obtidos
em valores de pH béasico e também uma cinética maior de remocao nesta condicao, além disso,
observa-se que independe do farmaco ou do tratamento os valores foram menores quando

comparados com a remocao de DQO.
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Figura 4.19. Variacdo do COT com o tempo de ozoniza¢do e pH para o farmaco DPN (A)
03(B) O3/UV . [03] =1,00 g h't. COTo=31,0 mgC L1 T =25°C.

As Figuras 4.20 e 4.21 mostram a porcentagem de remocao de COT em funcéo do tempo
de tratamento, para uma mesma concentragdo inicial dos farmacos (A) Oz e (B) Os/UV em
diferentes valores de pH. A Tabela 4.4 mostra a porcentagem de remogédo de COT para 0s
farmacos PCT e DPN. De acordo com as Figuras 4.20, 4.21 e a Tabela 4.4 observa-se que
independente do farmaco e do tipo de tratamento os maiores valores de remoc¢édo de COT foram
obtidos em pH 12. De um modo geral, observa-se que para todos 0s casos investigados a
remocédo de COT foi menor do que de DQO, demonstrando que os farmacos sdo destruidos, no
entanto, a remocdo dos fragmentos é menos eficiente, onde observou-se uma remogédo de COT

méaxima de 35% e 40%, respectivamente para 0 PCT e DPN, para o tratamento com Oz/UV, em



62

pH 12. Os resultados dos estudos de COT estdo em uma boa concordancia com a literatura. Por
exemplo, Skoumal (2006) e Andreozzi et al. (2003) constataram a remog¢édo de 30% no COT
através da ozonizacao de amostras de PCT. Diferentes autores (COELHO, 2008; VOGNA et
al.,, 2004; VASCONCELOS et al.,, 2009) também observaram valores semelhantes no
tratamento com ozonio para diferentes farmacos.

De acordo com Coelho (2008) uma explicacdo seria devido a presenca de &cidos
organicos (p.e. acido acético, férmico, maléico, etc) que formam durante os processos de
tratamento investigados e sao altamente resistentes ao tratamento. Em estudo realizado, Coelho
(2008) quantificou que 24% do valor final de COT referia-se aos acidos organicos quando

realizou a ozonizagdo do composto diclofenaco.
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Figura 4.20. Porcentagem de remogdo do COT com o tempo de tratamento e pH para o farmaco
PCT. (A)Os; (B) O3/UV. [03] =1,00 g ht. COTo =33 mg L. T = 28°C.
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Figura 4.21. Porcentagem de remocao do COT com o tempo de tratamento e pH para o farmaco
DPN. (A)Os; (B) Os/UV. [03] =1,00g ht. COTo=31mg L™ T =25°C.

A analise das Figs. 4.16 e 4.17 e da Tab. 4.4 revela que em pH basico a remogdo tanto
da DQO quanto de COT e mais pronunciada do que em pH neutro e &cido. A diferenca
observada nestes estudos pode ser atribuida ao fato que em bésico hd um predominio da reacdo
indireta dos radicais formados a partir do Oz e O3/UV com as moléculas de PCT e DPN. Este é
um processo ndo seletivo que leva a um ataque simultaneo as diferentes regides (grupos ou
ligagBes) da molécula dos farmacos e aos subprodutos da oxidacao.

Estes dados mostram que o processo de oxidacdo em meio neutro e &cido é eficiente
somente para a degradacdo dos farmacos, ja que os valores do COT permanecem altos para

tempos de reagdo superiores a esta condi¢cdo. Contrariamente a este caso, em elevados valores
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do pH a degradacao das amostras é acompanhada por uma concomitante reducdo nos valores
do COT, sendo que para t > tq 0s valores destes parametros apresentam uma reducdo com o
aumento no tempo de tratamento. Observou-se que para a degradacdo/mineralizacdo a melhor
condicdo seria 0 processo Os/UV em pH 12. Portanto, os resultados desta investigagcdo
permitem concluir que a oxidacéo direta com a molécula de ozonio atua oxidando a molécula,
ja a oxidagdo indireta via radical hidroxila atua oxidando tanto os centros ressonantes da
molécula dos farmacos como também seus fragmentos provenientes das sucessivas etapas de
oxidacéo resultando numa reducéo nos valores do DQO e do COT.

Além da taxa de mineralizacao, o consumo de 0zonio em funcdo do tempo de tratamento
também pode ser utilizado como pardmetro para se caracterizar 0s processos de 0zonizacao
estudados (MAHMOUD, 2006; FRANCO, 2005). A Fig. 4.22 mostra a varia¢cdo no consumo
de 0z6nio durante o tratamento de uma solugdo de PCT e DPN a 50 mg L%, com pH inicial 3,
7 e 12 na presenca e auséncia de radiacdo UV. Nesta Figura, pode-se notar que had um grande
consumo de o0zénio nos primeiros 20 minutos de tratamento, sendo que, apos este tempo, a
variacdo na concentracdo de ozénio consumido diminui, tendendo para uma situacdo onde nao

h& mais consumo deste gas.
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Figura 4.22. Variacdo do 0zbnio consumido em funcdo do tempo de ozonizacdo (O3 e Os/UV)

de solucdes contendo os farmacos PCT e DPN em diferentes valores de pH. (A) PCT(B) DPN.

[PCT] = [DPN] = 50 mg L. [03] = 1,00 g h%.

4.2.5. Avaliacdo da susceptibilidade a biodegradabilidade dos farmacos PCT e DPN
4.2.5.1 Razdo DQO/COT

Outro parametro importante é a razdo DQO/COT porque fornece a informacdo de como
as substancias quimicas presentes no meio se tornam mais oxidadas. Quanto menor essa razéo,
mais oxidada se encontra a amostra. De acordo com a literatura (MARCO et al., 1997) a razéo
entre os valores da DQO e do COT (y = DQO/COT), pode ser utilizada como um parametro
representativo do processo de degradagdo. O parametro y fornece informacdes a respeito do
guanto a substancia quimica dissolvida pode tornar-se mais facilmente oxidavel, sendo que

baixos valores de y sdo caracteristicos de um aumento na susceptibilidade a oxidacdo da matéria
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organica. Por exemplo, compostos do tipo alcano apresentam valores de y no intervalo de 4,0 e
5,3, enquanto que compostos mais susceptiveis & oxidagdo (p. ex. acido oxalico) apresentam
um valor de y normalmente ao redor de 0,6.

As Figs. 4.23 e 4.24 mostram a variacdo de y em funcao do tempo de tratamento, t, e do
pH para a mesma concentragdo inicial dos farmacos PCT e DPN. As Figuras 4.23 e 4.24
mostram um visivel decaimento de y com o tempo de ozonizacao, principalmente em elevados
valores do pH. Este comportamento indica que apds 120 min de ozonizagdo os subprodutos da
oxidacao sdo mais susceptiveis a posterior oxidacdo por processos bioldgicos do que a molécula
dos farmacos.
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Figura 4.23. Variagdo do parametro y com o tempo de reacéo de amostras do farmaco PCT em
funcdo do tratamento (A) Oz e (B) O3/UV.
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Figura 2.24: Variacdo do pardmetro y com o tempo de reacdo de amostras do farmaco DPN

em funcéo do tratamento (A) Oz e (B) Oz/UV.

Estes resultados sdo promissores ja que os valores de y sdo baixos, ou seja, 0 processo
de ozonizacdo pode resultar num considerdvel aumento da susceptibilidade de oxidacdo da
matéria organica, tornando assim possivel um uso eficiente do processo bioldgico apds o pré-

tratamento com ozonio.
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4.2.5.2 Nivel de Oxidacdo Médio (NOM)

Outro parametro que fornece informacdes sobre o estado de oxidacdo dos intermediarios
formados durante a ozonizacao é o Nivel de Oxidacdao Médio (NOM), que pode ser calculado
por meio da Equacdo 4.7 (ESPLUGAS et al., 1994; AL-MOMANI et al., 2002). Mudangas nos
valores do NOM indicam como as substancias quimicas presente na amostra se tornam mais
oxidadas: um valor de NOM de +4 é caracteristico do CO>, 0 estagio mais oxidado do C, e -4
para 0 CHs, 0 estado mais reduzido do carbono. Valores de NOM para diferentes compostos

organicos foram listados por Stumm & Morgan (1996).

4(COT — DQO) 4.7)

EOM =
0 cor

A evolucdo do Nivel de Oxidacdo Médio durante os tratamentos com Oz e Os/UV para
os farmacos PCT e DPN estdo apresentadas nas Figuras 4.25 e 4.26. Observa-se que tanto para
o tratamento com Oz e O3/UV dos farmacos PCT e DPN esté presente somente um nivel de
oxidacdo referente ao primeiro nivel (valores menores que zero), ou seja, ndo houve alteracdo
do nivel de oxidacdo dos farmacos. Este comportamento indica que a reacdo dos farmacos com
0 Oz e,ou *OH é répida, no entanto, esses processos leva a formacéo de intermediarios de alta

massa molar, que podem ainda sofrer oxidacao.
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4.3 Estudos de degradacéo dos farmacos Paracetamol (PCT) e Dipirona (DPN) utilizando-
se 0s processos oxidativos avancados H202/UV e H202/UV/O3

Nestes experimentos estudou-se o efeito dos processos H202/UV e H202/UV/O3 para a
remocao, degradacdo, mineralizacdo e biodegradabilidade das solugdes sintéticas dos farmacos
DPN e PCT. A adicao de perdxido de hidrogénio a ozonizagdo aumenta a producédo de radicais
*OH. Sendo assim, é de grande interesse a sua avaliacdo na degradacdo dos farmacos. Neste
estudo, avaliou-se a influéncia das concentragfes do perdxido de hidrogénio (0 ppm, 200 ppm,
800 ppm e 1200 ppm) em pH bésico. Os experimentos feitos na auséncia de peréxido foram
realizados somente com irradiacdo UV e, no caso do processo H20./UV/Oz também foi
realizado experimento na auséncia de peroxido e na presenca de Os/UV. Esses experimentos
foram realizados para se avaliar a eficiéncia do peroxido no processo de degradacdo e
mineralizacdo dos farmacos.

Geralmente, a reacdo do ozdnio com compostos organicos pode ser classificada como
uma reacéo direta entre 0 0z6nio e o composto alvo e/ou uma reacdo mediada por radicais *OH.
As reacbes do ozonio sdo adicBes especificas a hidrocarbonetos insaturados e reacGes de
transferéncia de elétrons. Uma reacdo mediada por radicais *OH comeca pela geracdo dos
radicais, iniciada pela reacdo entre ions hidroxilas e o Oz de acordo com as reacfes (Equagdes
1.7, 1.10 e 1.11) propostas por Staehelin & Hoigné, (1982, 1985). Entretanto, em pH baixo,
essas reacOes, via radical *OH, sdo de pouco importancia no que diz respeito a degradacédo do
micropoluente. Uma possibilidade de aumentar a concentracdo de radicais *OH nas solucdes
aquosas é a combinacdo do processo Oz/H20>. Entretanto, para que ocorra a rea¢do do Oz com
0 H20, com consequente formacédo de radicais *OH, o H202 deve estar na forma dissociada
(COELHO et al., 2009). O aumento do pH favorece a dissocia¢do do peréxido de hidrogénio.
Logo, em pH baixo, a dissociacdo do peréxido é muito pequena e ha formacdo de pequena
quantidade de radicais *OH. Isso indica que, em pH &cido, a oxidacdo pelo processo O3z/H20-
ocorre predominantemente via 0zdnio molecular (STAEHELIN; HOIGNE, 1982). Em pH
neutro o 0zonio encontra-se parcialmente como radical *OH, em torno de 50 %, e 0s outros 50
% permanece como 0zonio molecular.

A juncdo das trés técnicas de oxidacdo: O3z, UV e H202, possibilita um aumento no poder
oxidativo do tratamento, visto que tanto a radiacdo UV quanto o peroxido de hidrogénio
contribuem para uma maior formacdo de radicais *OH no meio reacional, conforme descrito

nas Equacdes de 1.27 a 1.31.
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A degradacao dos farmacos pelos processos mencionados acima foram investigados
estudando-se a reducdo do carbono através das andlises de espectrofotometria para avaliar o
decaimento em 245 nm, da demanda quimica de oxigénio (DQO) e do carbono organico total
(COT) e cromatografia liquida de alta eficiéncia (CLAE).

4.3.1 Estudo de degradacao dos farmacos

O estudo de degradacdo dos farmacos foi realizado acompanhando-se o decaimento da
concentracdo dos farmacos, obtidos através das analises de HPLC, em funcao do tempo e do
tipo de tratamento (H202/UV e H>0./UV/O3) para diferentes concentracdes de perdxido (0,
200, 800 e 1200 ppm) para os farmacos PCT e DPN em pH baésico. Sendo assim, de acordo
com a quantidade de peroxido em solucéo é possivel avaliar a influencia da concentracdo do
mesmo para a degradacdo dos farmacos.

As Figuras 4.27 e 4.28 apresentam os perfis do decaimento da concentracdo
normalizada em fungdo do tempo de experimento, t, onde as concentragdes iniciais dos
farmacos sdo as mesmas, variando-se a concentracdo de H.O» Pode-se perceber uma grande

velocidade de degradacdo no inicio dos experimentos.
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Figura 4.27. Dependéncia da concentracdo com o tempo de tratamento e da quantidade de H>O>
para o farmaco PCT. (A) H202/UV e (B) H202/UV /Os. [03] = 1,0 g h. pH 12
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Figura 4.28. Dependéncia da concentra¢do com o tempo de tratamento e da quantidade de H>O>
para o farmaco DPN. (A) H202/UV e (B) H202/UV /0s. [03] = 1,0 g ht. pH 12

Tendo como base as Figuras acima pode-se observar que a degradacdo para todos 0s
processos com adicdo de peroxido foram mais eficientes. De um modo geral, observa-se um
decaimento no inicio do tratamento e que o aumento da concentragdo de perdxido influencia na
degradacdo do farmaco. Comparando os resultados, pode-se concluir que a melhor
concentracédo de perdxido para a degradacdo do farmaco é de 200 ppm, j& que para 0s demais
valores estudados o ganho é insignificante. A Unica excecéo foi observada para o farmaco PCT
e tratamento Os/H202/UV que a maior remocdo foi obtida com 1200 ppm de peroxido. Estes

dados também mostram que o processo H202/UV/Oz possui um maior poder de degradacéo.
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As Figuras 4.29 e 4.30 mostram a porcentagem de remocédo dos farmacos PCT e DPN

em funcdo do tempo e do tipo de tratamento para diferentes concentragdes de H20».
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Figura 4.29 Porcentagem de remocdo do PCT em funcdo do tempo de tratamento. (A)
H202/UV e (B) H202/UV [03. [03] =1,0 g h't.pH 12
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e (B) H202/UV /0s. [03] = 1,0 g h™t. pH 12

As Figuras 4.29 e 4.30 mostram que as porcentagens de remocdo sdo dependentes da
quantidade de peroxido, do tipo de farmaco e do tratamento. De acordo com estas Figuras,
observa-se que a degradagdo dos farmacos é mais eficiente para o farmaco DPN independente
do tratamento e observa-se valores acima de 80 % de remocao ap0s 45 minutos para 0 processo
H20./UV e de 60 minutos para o tratamento H,O./UV/Os respectivamente, independente da
dose de peroxido. Ja para o farmaco PCT observa-se que a dose de peroxido influencia na
eficiéncia de remocéo e as maiores remogdes foram obtidas com concentragdo 200 ppm e 1200
ppm para os tratamentos H202/UV e H20./UV/Os, respectivamente.

As Tabelas 4.5 e 4.6 mostram a porcentagem e o tempo de degradacdo, ty, para 0s
farmacos PCT e DPN.



77

Tabela 4.5. Dependéncia da porcentagem e do tempo de degradacéo, tq, para o farmaco PCT
para os diferentes tratamentos e valores de [H20:].
Tratamento H202/UV H202/UV/O3
[H2O2], ppm 0 200 800 1200 0O 200 800 1200
Remogdo/% 52,0 845 746 880 524 76,7 679 943

ta/ min 120 60 60 60 45 45 45 45

Tabela 4.6. Dependéncia da porcentagem e do tempo de degradacdo, tq, para o farmaco DPN
para os diferentes tratamentos e valores de [H202].
Tratamento H202/UV H202/UV/O3
[H202], ppm 0 200 800 1200 0 200 800 1200
Remocdo/% 67,4 100 96,7 100 94,2 100 99,8 100

ta/ min 45 45 45 45 120 45 60 45

A partir dos dados reunidos nas Tabelas 4.5 e 4.6 constata-se que os valores de
degradacéo para o farmaco DPN, para qualquer valor de concentracdo de perdxido, sdo sempre
superiores ao farmaco PCT indicando assim uma influéncia da natureza do farmaco sobre o
processo de destruicdo dos mesmos.

Com base nestes resultados, pode-se afirmar que a reacdo das moléculas dos farmacos
com as espécies radicalares sdo ndo-seletivas, o que implica em ataques simultaneos em varias
regides da molécula, o que faz com que o tempo de degradacdo, t¢, diminua para uma dada
concentracdo de H20., 0 que esta de acordo com a literatura (ANDREOZZI et al., 2003). A
dependéncia do tempo de degradacdo total com a natureza quimica dos farmacos pode ser
entendida com base nos diferentes valores de [H202], que faz produzir diferentes quantidades
de HO* e também ao ataque deste radical ao centro de ressonancia da molécula, o que favorece
o0 ataque eletrolitico da mesma (TAMBOSI, 2008).

Em excesso de perdxido de hidrogénio e com altas concentraces de *OH, acontecem
reacfes competitivas que produzem um efeito inibitério para a degradagdo. Os radicais *OH
sdo suscetiveis de recombinar-se ou de reagir de acordo com as equacdes 4.8 a 4.11 (KOSAKA,
et al., 2001):
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*OH + H,07 — HO,* + H,0 (4.8)
H202 + HO2* — *OH + H20 + O2 4.9
2HO,* — H20; + O (4.10)
HO2* + *OH — H,0 + O, (4.11)

As reacg0es (4.8) e (4.11) consomem os radicais *OH e diminuem a probabilidade de
oxidacdo, e, portanto, deve-se determinar em cada caso a quantidade 6tima de H2O- para evitar
um excesso que poderia retardar a degradacédo (TAMBOSI, 2008).

A degradacdo de compostos farmacéuticos pelo processo H-.O>/UV tem sido reportada
na literatura (JUNG et al.,, 2012; TAN et al., 2014; ORTIZ, WERT, SNYDER, 2010;
ANDREOZZI et al., 2003). Andreozzi et al. (2003) obtiveram altas taxas de degradacéo acima
de 99% do PCT e monitoram a formacdo e destruicdo dos intermediarios formados via
ozonizagdo e H202/UV. Ambos os processos foram capazes de destruir os anéis aromaticos do
substrato com conversdo parcial do carbono inicial em didxido de carbono. Esses trabalhos
mostram que estes processos apresentam uma grande potencialidade como tecnologia
coadjuvante ao tratamento convencional de efluentes baseado no processo biolégico (COELHO
et al., 2009; JUNG et al.,, 2012; TAN et al., 2014; ORTIZ, WERT, SNYDER, 2010;
ANDREOZZI et al., 2003).

4.3.2 Estudo cinético de degradacao dos farmacos

A cinética de degradacdo de efluentes contendo farmacos com o H20; frequentemente
segue 0 modelo de pseudo-primeira ordem com respeito a concentracdo do farmaco. A
velocidade de degradacdo dos farmacos pode ser descrita pela seguinte equacdo (FRANCO,
2005):

ds
dt

K, [OH®][S] (4.11)

Onde [S] é a concentracdo do farmaco em solucgéo, kp € a constante de ataque sobre o farmaco
pelo OH".
Em condigdes de pseudo-primeira ordem, ou seja, onde as concentracdes do HO® séo

constantes em fungéo do tempo, a eq. 7 se reduz a seguinte expressao cinética:
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d[s]
ol A RS )
" obs[S] (4.12)

Onde kons=kp[HO* ] é a constante cinética de pseudo-primeira ordem.

De acordo com a eq. 4.12 kons €, portanto a velocidade de degradacdo do farmaco é
proporcional as concentragdes do HO®.

Considerando-se que num dado intervalo de reacao, kobs € independente do tempo de

reacao tem-se que:

s d[S] t
LO [S] ——kobsjo dt (4.13)

Resolvendo-se a eq.13 com respeito as variaveis S e t obtém-se a seguinte expressao:

InE =—k t

[C]O obs (4.14)

As Figuras 4.31 e 4.32 mostramos graficos do estudo cinético de degradacdo dos
farmacos segundo o modelo cinético de pseudo-primeira ordem. Os dados experimentais de
-In([C)/[Clo) vs. t apresentam uma excelente linearidade em todo o dominio de tempo
investigado. As Tabelas 4.7 e 4.8 mostram os valores de kobs € 0s valores de R2.
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Fig. 4.31. Perfil cinético de pseudo-primeira ordem (-IN[PCT]/[PCT]o vs. t) para os estudos de
degradacédo do farmaco PCT em funcdo da dose de perdxido e do tratamento. (A) H202/UV e
(B) H202/UV/0Os.
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Figura 4.32. Perfil cinético de pseudo-primeira ordem (-In[PCT]/[PCT]o vs. t) para os estudos
de degradacdo do farmaco DPN em funcéo da dose de peroxido e do tratamento. (A) H202/UV
e (B) H202/UV/O:s.

Tabela 4.7. Dependéncia do kobs cOm 0 tipo de tratamento e a dose de peroxido para o farmaco
PCT.

Tratamento H202UV H202/UV/O3
[H202)/ppm 0 200 800 1200 0 200 800 1200
kobsx 103/ mint 3,8 335 231 340 215 2588 237 64,19

R? 0,993 0,995 0,993 0,990 0,987 0,989 0,991 0,991
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Tabela 4.8. Dependéncia do kobs com 0 tipo de tratamento e a dose de perdxido para o farmaco
DPN.

Tratamento H202UV H202/UV/O3
[H202]/ppm 0 200 800 1200 0 200 800 1200
Kobs X 103/ min? 16,02 78,3 28,18 1319 134 940 52,3 91,33

R? 0,996 0,995 0,986 0,975 0,997 0,993 0,998 0,992

De acordo com as Figs. 4.31, 4.32 e as Tabs. 4.7 e 4.8 0 valor de kops € dependente do
tipo de tratamento e da dose de peroxido. A analise do modelo de pseudo-primeira ordem
descrito teoricamente pelas egs. 4.11 a 4.14 sugere que este comportamento pode ser causado
pela presenca do perdxido, irradiacdo e ozbnio, onde ambos afetam a competicdo entre as
constantes aparentes da reacao.

Podemos perceber através das Figuras 4.31, 4.32 e das Tabelas 4.5 a 4.8 que a
concentracdo de H>O» tem uma influéncia direta no kons das reacées, mas nao necessariamente
que quanto maior a concentracao de H-O> maior seré a degradacdo do farmaco. Para o farmaco
PCT tem se que a dose ideal de perdxido seria 200 ppm, ja que 0 aumento da dose ndo aumenta
significativamente a taxa de degradacdo, ja para o DPN tem-se que as maiores degradacdes
foram obtidas com a dose de 1200 ppm de peroxido, indicando que este farmaco tem maior
resisténcia a degradagdo por ambos 0s processos.
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Figura 4.33. Variacdo das constantes de pseudo-primeira ordem, kobs, em funcdo da
concentragdo do tratamento (H202/UV e H20,/03/UV) e da dose de peroxido. (A) PCT; (B)
DPN.

De acordo com a Fig. 4.33 observa-se que para a maioria dos casos 0s valores das
constantes aumentam em funcao da dose de perdxido, indicando que o aumento da concentragdo
dos radicais hidroxilas no meio reacional aumenta a velocidade do processo e também pode-se
observar que 0S processos com o0zonizagdo 0s valores das constantes sdo superiores aos
encontrados para o tratamento somente como H202/UV, independente da dose de peroxido,
também demonstrando que neste processo ha uma aumento da quantidade de radicais hidroxila,
0 que sugere que a velocidade de degradacdo dos farmacos é dependente da quantidade de

radicais formados.
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4.3.3 Investigacdo da degradacao/mineralizacdo dos farmacos através dos parametros
Abs254, DQO e COT

Foram analisados os processos de degradacdo/mineralizacdo dos farmacos com o
sistema H202/UV e H202/UV/0s3, através da reducdo dos parametros absorbancia em 254 nm,
da demanda quimica de oxigénio (DQO) e do carbono organico total (COT).

As Fig. 4.34 e 4.35 mostram graficos representativos da influéncia do tempo de
tratamento sobre 0s espectros de absorcéo dos farmacos para diferentes valores de concentragdo

de peroxido para os dois processos H20./UV e H202/UV/O:s.
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Figura 4.34. Influéncia do tempo de degradacdo sobre o espectro de absor¢cdo do PCT para o
processo H202/UV. (A) 200 ppm; (B) 800 ppm e (C) pH 1200 ppm. [Clo=50mg L. T =28

°C. pH 12
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Figura 4.35 Influéncia do tempo de degradacgéo sobre o espectro de absor¢do do DPN para o
processo H202/UV/Os. (A) 200 ppm; (B) 800 ppm e (C) 1200 ppm. [C]o = 50 mg L. [O3] =
1,0gh™. T=28°C. pH 12

Tendo como base as Figuras acima para estudos espectrofotométricos das amostras
contendo diferentes concentragdes de H2O2 e na presenca de Oz, pode-se fazer as seguintes

observacdes: (i) ocorre uma significativa reducdo de intensidade das bandas de maxima
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absorcdo conforme o tempo de tratamento com o H202 e H.02/UV/Qg; (ii) ha uma significativa
mudanga nos perfis dos espectros de absor¢do conforme o tempo de tratamento indicando que
a molécula do farmaco € destruida rapidamente; (iii) existe uma grande modificacdo nos
espectros de absorcao dos farmacos mesmo em curto periodo de tempo (t <15 min).

As Figuras 4.36 e 4.37 mostram a absorbancia em 254 nm. De acordo com as figuras
observa-se uma reducdo no valor de absorbancia. Para o farmaco PCT na auséncia de perdxido,
observou-se uma reducdo insignificante da redugdo em 254 nm (Fig. 4.36A). De um modo
geral, a diminuicdo da absorbancia ¢ um indicativo da reducdo da quantidade de anéis
aromaticos em solugdo, indicando que os intermediarios também foram destruidos. Para os
farmacos PCT e DPN observa-se que hd uma reducdo mais acentuada no inicio (30 e 60
minutos, respectivamente, para o0 PCT e DPN) para o tratamento com Os/H202/UV, ja para o
tratamento H>O>/UV observa-se que ha uma dependéncia da dose de peroxido e do perfil da

curva de reducdo em 254 nm.
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Figura 4.36. Absorbancia em 254 nm do PCT em funcéo do tipo de tratamento e da [H202] em

funcdo do tempo, (A) H202/UV e (B) H202/UV/Os. [03] = 1,0 g ht. pH = 12,
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Figura 4.37. Absorbancia em 254 nm da DPN em funcéo do tipo de tratamento e da [H202] em
funcéo do tempo, (A) H202/UV e (B) H202/UV/O3. [0s] = 1,0 g h'l.pH = 12.

As Figuras 4.38 e 4.39 mostram a variagdo normalizada da DQO/DQO, em funcéo do
tempo de tratamento, t, para uma mesma concentracgdo inicial dos farmacos (A) H202/UV e (B)
H20./UV/O3 em diferentes concentracbes de peroxido. A Fig. 4.38 mostra que a degradacéo
pelo processo UV foi menos eficiente do que com a presenca de perdxido e de um modo geral
as maiores remocoes foram obtidas com a concentracdo de 200 ppm, além disso, observou-se
um comportamento muito parecido dos processos O3z/UV e O3/UV/H20- para a [H202]=200
ppm (Fig. 4.38B). Para as maiores concentragdes de peroxido, independente do tratamento,

observa-se uma diminuicdo na velocidade de remocao dos intermediarios e até um piora da
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remo¢do de DQO. Para o farmaco DPN (Fig. 4.39) observou-se 0 mesmo comportamento,
quanto maior a dose de peréxido menos eficiente é o processo. No entanto, observa-se que
houve uma melhora significativa com a adi¢do de perdxido na concentracdo de 200 pmm, tanto
para o processo H20./UV quanto H202/UV/Oz.
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Figura 4.38. Variacdo do DQO com o tempo de tratamento para o farmaco PCT (A) H.O0./UV
e (B)H202/UV/03. [03] = 1,00 g h't. DQOg = 170 mgO, L*. T = 25°C.
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Figura 4.39. Variacdo do DQO com o tempo de tratamento para o farmaco DPN (A) H202/UV
e (B)H202/UV/03. [03] = 1,00 g h't. DQOg = 170 mgO, L. T = 25°C.

As Figuras 4.40 e 4.41 mostram a porcentagem de remocdo de DQO em funcdo do
tempo de tratamento, para uma mesma concentracdo inicial dos fa&rmacos (A) H.0./UV e (B)
H20./UV/O3z em diferentes valores de [H202]. As Tabelas 4.9 e 4.10 mostram a porcentagem
de remocdo de DQO para os farmacos PCT e DPN para os diferentes tratamentos e valores de
concentracdo. De acordo com as Figuras 4.36 e 4.39 e as Tabelas 4.9 e 4.10 observa-se que para
ambos os farmacos e independente do tratamento a adi¢cdo de perdxido melhorou o processo de
mineralizacdo dos farmacos e que as maiores remoc¢des de DQO foram obtidas utilizando-se a
concentracdo de 200 ppm de perdxido. De um modo geral, observa-se que houve uma remogao
significativa da DQO, demonstrando que os tratamentos além de destruirem o composto inicial,

tambem removem parcialmente os intermediarios de reacdo.
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Figura 4.40. Porcentagem de remog¢do DQO com o tempo de tratamento para o farmaco PCT
(A) H202/UV e (B)H20,/UV/O3. [03] = 1,00 g h't. DQOg = 170 mgO, L. T = 25°C.
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Figura 4.41. Porcentagem de remocdo DQO com o tempo de tratamento para o farmaco DPN

(A) H202/UV e (B)H202/UV/Os. [O3] = 1,00 g h. DQOy = 170 mgO, L. T = 25°C.

Tabela 4.9. Porcentagem de remocdo de DQO e COT para o farmaco PCT para os tratamentos
com H202/UV e H202/UV/Ospara diferentes valores de [H20:].

Tratamento H202/UV H202/UV/O3
[H202] 0 200 800 1200 O 200 800 1200
Remocdo DQO /% 15,0 76,9 851 754 648 762 28,7 71,6

Remocgdo COT/% 138 425 619 706 265 424 604 60,2
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Tabela 4.10. Porcentagem de remogéo de DQO e COT para o farmaco DPN para os tratamentos
com H202/UV e H202/UV/Ogzpara diferentes valores de [H202].

Tratamento H202/UV H202/UV/O3
[H202] 0O 200 800 1200 O 200 800 1200
Remocdo DQO /% 28,2 714 253 659 252 696 542 71,4

Remocgdo COT /% 21,1 33,0 42,6 28,2 41,4 438 67,7 53,8

As Figuras 4.42 e 4.43 mostram a variacdo normalizada da COT/COTo em funcdo do
tempo de tratamento, t, para uma mesma concentragdo inicial dos farmacos (A) H20./UV e (B)
H202/UV/Oz em diferentes valores de [H202]. De acordo com as Figuras, pode-se observar que
h& maior remoc¢do do COT com adicao de peroxido e observa-se as maiores remocdes foram
obtidas com a dose de 800 ppm. Para o farmaco PCT observa-se que ambos 0s processos foram
eficientes para a remoc¢éo do COT, sugerindo que o processo H>O2/UV seria mais adequado
devido a menor demanda de energia, ja para o farmaco DPN observa-se que maiores valores de
remogdo do COT foram obtidos para o processo H>02/UV/Os, sugerindo que este farmaco é

mais resistente a degradacao/mineralizacao.
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Figura 4.42. Variacdo do COT com o tempo de tratamento para o farmaco PCT (A) H20./UV
e (B)H202/UV/03. [03] = 1,00 g h't. DQOg = 170 mgO, L. T = 25°C.
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Figura 4.43. Variacdo do COT com o tempo de tratamento para o farmaco DPN (A) H20,/UV
e (B)H202/UV/Os. [O3] = 1,00 g h't. DQOp = 170 mgO, L. T = 25°C.

As Figuras 4.44 e 4.45 mostram a porcentagem de remocéo de COT em funcéo do tempo
de tratamento, para uma mesma concentragdo inicial dos farmacos (A) H.0/UV e (B)
H202/UV/O3 em diferentes valores de [H202]. As Tabelas 4.9 e 4.10 mostram a porcentagem
de remocdo de COT para os farmacos PCT e DPN para os diferentes tratamentos e valores de
concentracdo. De acordo com as Figuras 4.44 e 4.45 e as Tabelas 4.9 e 4.10 observa-se que para
ambos os farmacos e independente do tratamento a adi¢do de peréxido melhorou o processo de
mineralizacdo e que as maiores remocg6es de COT foram obtidas utilizando-se a [H202]=800
ppm. De um modo geral, observa-se que houve uma remocéo significativa da COT (cerca de
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60%), demonstrando que os tratamentos além de destruirem o composto inicial, também

removem parcialmente os intermediarios de reag&o.
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Figura 4.44. Porcentagem de remoc¢do COT com o tempo de tratamento para o farmaco PCT

(A) H20,/UV e (B) H202/UV/Os. [Os] = 1,00 g h'L. DQOp = 170 mgO2 L. T = 25°C.
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Figura 4.45. Porcentagem de remocdo COT com o tempo de tratamento para o farmaco PCT
(A) H202/UV e (B)H20,/UV/O3. [03] = 1,00 g h't. DQOg = 170 mgO, L. T = 25°C.

Com base nas analises de COT e de DQO, podemos perceber que a degradacdo dos
farmacos ndo é proporcional a quantidade, onde para 0 DQO, os melhores resultados foram de
[H202] = 200ppm tanto para 0 PCT quanto para a DPN. Ja no COT, os melhores resultados
foram obtidos com a dose de [H202] = 800 mg L™ tanto para o PCT quanto para a DPN. De um
modo geral, também observa-se que os valores de DQO e COT para 0s processo foram
relativamente proximos, indicando que o processo H20./UV seria mais econémico, uma vez
que ndo seria necessario a adicdo do Os, 0 que aumenta custos de energia elétrica do processo.

Portanto, os resultados desta investigacdo permitem concluir que a oxidacdo com a

molécula de H,0»/UV via radical hidroxila atua oxidando tanto os farmacos como também seus
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fragmentos provenientes das sucessivas etapas de oxidacgdo resultando numa grande redugéo
nos valores do COT e da DQO. Este é um processo ndo seletivo que leva a um ataque simultaneo
as diferentes regides (grupos ou ligacdes) da molécula dos farmacos e aos subprodutos da
oxidacéo.

Vogna et al.(2004) compararam o uso do POA (H202/UV) e da ozonizagdo para a
degradacéo do antiinflamatério diclofenaco em soluc¢Bes aquosas. Os autores observaram que,
para as condi¢Ges empregadas, tanto a ozonizagdo, quanto o sistema H20./UV foram eficientes
na degradacdo do farmaco estudado. Foi obtida a completa converséo dos organoclorados em
ions cloreto e reducdes de COT de 32% para a 0zonizagdo e 39% para o sistema H>O2/UV.

Andreozzi et al. (2003) estudaram o processo H>O./UV e a ozonizacdo para a
degradacdo de um metabdlito de um agente regulador de lipidio, o acido clofibrico, que vem
sendo encontrado em &guas de superficie, solos e aguas potaveis.. Os experimentos com
H>02/UV foram realizados em um reator cilindrico equipado com uma lampada de baixa
pressdo de 17 W, que ficava imersa na solucdo e protegida por um tubo de quartzo. A
concentracdo inicial de peroxido para os experimentos com H202/UV foi de 1,0 mol L e a de
acido clofibrico foi de 1,0 x 10 mol L. A ozonizacdo e o processo H20,/UV removeram
rapidamente o &cido clofibrico das solu¢bes aquosas, com conversdo quase que completa dos

organoclorados em ions cloretos.
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4.3.4 Avaliacdo da susceptibilidade a biodegradabilidade dos farmacos PCT e DPN
As Figuras 4.46 e 4.47 mostra a variacdo de y conforme o tempo de experimento, t, e da

concentragédo de H>O».
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Figura 4.46. Variacdo do parametro y com o tempo de reacdo de amostras do farmaco PCT em
funcdo do tratamento (A) H202/UV e (B) H202/UV/Q3.
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Figura 4.47: Variacdo do parametro y com o tempo de reacdo de amostras do farmaco DPN
em funcéo do tratamento (A) H20./UV e (B)H202/UV/O3.

De acordo com as Figuras acima observar-se que os farmacos PCT e DPN originam
efluentes refratarios e que os mesmos tornaram-se mais suscetivel a biodegradacao apés 120
min de tratamento para a dose de 200 ppm de H20», indicando que apds este tratamento essas
fracOes seriam mais susceptiveis a um tratamento bioldgico.

As Figuras 4.48 e 4.49 apresentam uma avaliagdo do Nivel de Oxidacdo Médio. Por
esses resultados pode-se concluir que os processos H2O02/UV e H202/UV/O3 ndo alteraram
muito o nivel de oxidagdo dos farmacos PCT e DPN, visto que os valores, durante 120 minutos

de tratamento, ndo passaram do primeiro nivel (valores menores que 0). Sendo assim, pode-se
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dizer que os processos estudados levam a presenca de intermediérios de alta massa molar, que
podem ainda sofrer oxidag&o.
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Figura 4.48. Monitoramento da evolucdo do nivel de oxidacdo média (NOM) durante os

processos de tratamento em fungdo do tempo e da dose de perdxido para o farmaco PCT (A)

H202/UV e (B) H202/UV/O:s.
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Figura 4.49: Monitoramento da evolucdo do nivel de oxidacdo média (NOM) durante o
processo 0s processos de tratamento em funcgdo do tempo e dados e de perdxido para o farmaco
DPN (A) H202/UV e (B) H202/UV/Oa.

4.4. Comparacao dos Diferentes Processos na Degradacdo e Mineralizacdo dos farmacos
PCT e DPN

Nesse item sdo comparados os resultados obtidos para cada tratamento utilizado na
degradacgdo dos farmacos PCT e DPN: UV, Os, O3/UV, H20,/UV, O3/UV/H20.. A Fig 4.50
mostra a comparacao dos diferentes tratamentos para a remogéo da concentragédo em fungéo do
tempo. Para o farmaco PCT observa-se que os processos Oz e Os/UV em pH 12 apresentam
uma maior taxa de degradacdo, ja para o farmaco DPN observa-se que todos 0S processos
estudados em pH =12 e [H202] = 200 ppm tiveram comportamento semelhante.
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Figura 4.50. Comparacdo da porcentagem de remocdo da concentracdo em funcdo do tempo
entre os diferentes tratamentos utilizados na degradacdo dos farmacos PCT e DPN. (A) PCT e
(B) DPN. [03] =1,0 g h'. pH = 12. [H202] = 200ppm. [PCT]o = 50 ppm; [DPN]o=50 ppm.

AFig. 4.51 mostra os valores de kobs para os diferentes tratamentos em funcgéo do tempo.
Observa-se que 0s maiores valores de kobs foram obtidos para o farmaco DPN e que 0 processo
de ozonizagdo em pH 12 apresenta, além da maior taxa de degradacdo, também a maior
velocidade de degradacéo. Ja para o farmaco PCT o processo H202/UV/QOz apresentou a maior

velocidade de degradacao deste farmaco.
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Figura 4.51. Comparacdo dos valores de kobs em fungéo do tempo entre os diferentes
tratamentos utilizados na degradacéo dos farmacos PCT e DPN. (A) PCT e (B) DPN. [O3] =
1,0 g h't.pH = 12. [H202] = 200ppm. [PCT]o = 50 ppm; [DPN]o=50 ppm.

As Figs. 452 e 453 mostram a comparacdo dos resultados referentes a
degradacdo/mineralizacdo dos farmacos PCT e DPN, uma vez que somente a degradacdo da
molécula ndo significa que os fragmentos formados foram transformados em CO., indica
somente que os anéis aromaticos foram quebrados. De um modo geral observa-se que a
remocao de DQO foi superior aremocado de COT para ambos os farmacos. Além disso, observa-
se que o processo H20./UV/O3 apresentou as maiores taxas de remoc¢do do COT e de DQO.
Estes resultados indicam que a adi¢do de perdxido no processo de ozonizagdo com irradiacdo
ultravioleta produz maior quantidade de radicais hidroxilas o que proporciona de forma mais
efetiva a destruicdo dos fragmentos formados apés a degradacdo das moléculas parentais dos

farmacos.
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Figura 4.52. Comparacao da porcentagem de remocao do COT em fungéo do tempo entre 0s
diferentes tratamentos utilizados na degradac&o dos farmacos PCT e DPN. (A) PCT e (B) DPN.

[03] =1,0 g h't.pH = 12. [H202] = 200ppm. [PCT]o = 50 ppm; [DPN]o=50 ppm.
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Figura 4.53. Comparacdo da porcentagem de remoc¢do do DQO em funcdo do tempo entre 0s
diferentes tratamentos utilizados na degradacéo dos farmacos PCT e DPN. (A) PCT e (B) DPN.
[03] =1,0 g h't.pH = 12. [H202] = 200ppm. [PCT]o = 50 ppm; [DPN]o=50 ppm.

A Fig. 454 mostra a comparacdo da biodegradabilidade das solugdes finais dos
farmacos estudos para os diferentes tratamentos. Pode-se observar que o farmaco PCT é mais
suscetivel a biodegradagdo do que o farmaco DPN e que para ambos 0s processos a solucao

final mais susceptivel a degradacéo € a originado do processo de ozonizagéo.
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[PCT]o =50 ppm; [DPN]o=50 ppm

Observando os resultados, apresentados nas Figuras 4.50 a 4.54, conclui-se que a
combinacdo da ozonizacdo com outros oxidantes (radiacdo UV, H20.) favoreceu a
degradacdo/mineralizacdo dos farmacos PCT e DPN. Sendo assim, pode-se atribuir esse
aumento da eficiéncia da mineralizacdo aos radicais *OH gerados durante os tratamentos. A

maior remogdo observada foi no tratamento com Oz/UV/H20x.

4.5. Andlise do consumo de energia para a degradacdo dos farmacos baseado no

parametro Energia Elétrica por Ordem.

De acordo com o relato técnico apresentado pela IUPAC em 2001 (BOLTON, et al.,
2001), as figuras de mérito para o desenvolvimento técnico e aplicagdo de tecnologias de
oxidacdo avangada é recomendado com base no consumo de energia elétrica em dois regimes
cinéticos: ordem zero e primeira ordem (SOUZA, et al., 2014)

Embora a remogéo de poluentes organicos através de processo de oxidagdo avancada
possa ser complexa, a cinética total ou a taxa de remocao de um contaminante especifico pode

muitas vezes ser descrita fenomenologicamente por expressdes cinéticas simples que
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apresentam ordem zero ou primeira ordem em relagdo ao contaminante organico (SOUZA, et
al., 2014).

Para o caso especifico onde a degradacéo de poluentes segue um modelo de pseudo-
primeira ordem, a quantidade de energia elétrica para provocar uma reducdo de uma ordem de
magnitude na concentracdo do poluente é independente da concentragdo inicial. Portanto, a
figura de mérito definida como energia elétrica por ordem (Eeo), expressa em W h m ordem-
! pode ser calculada para uma operacio em batelada através da seguinte relagdo (BOLTON, et
al., 2001; SOUSA et al., 2014):

Eeo=—p (4.15)

onde P é a poténcia (W) dissipada pelo reator fotoquimico e, ou eletroquimico e V é o volume
de solucéo tratada (m3), t é 0 tempo de degradacéo, enquanto Ci e Cr sd0 as concentragoes
inicial e final do poluente respectivamente.

A Tabela 4.11 apresenta os valores de Eeo obtidos para o processo de degradacéo dos

farmacos com V= 0,003 m*

Tabela 4.11. Valores de Eeo para o processo de degradacéo em funcdo do pH e da concentragéo

de peroxido para os farmacos PCT e DPN . [H20,] = 200 ppm e pH = 12

FARMACO/ Eeo / kKW mint m=3 ordem
TRATAMENTO PCT DPN
O3 239,65 300
O3/UV 160,75 300
H202/UV 494,02 300
H202/UV/O3 474,20 300

Com base nos dados apresentados na Tabela acima, verifica-se que o consumo de
energia elétrica por ordem para o processo de degradacdo dos farmacos DPN é o mesmo
independente do tratamento, isso ocorre devido a mineralizagdo total do mesmo em 45 min de
degradacdo. J& para o farmaco PCT o melhor valor para o processo de consumo de energia
elétrica por ordem para o processo de degradacéo foi para o tratamento com Os/UV, pH 12, ja
que a mineralizagcdo ocorreu em um tempo menor, cerca de 30 min, ou seja este parametro é

totalmente dependente do tempo gasto para a degradagéo.
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De acordo com os dados apresentados acima € invidvel a degradacdo do PCT usando a
combinagdo de H.O2/UV e H202/UV/Oz, comparado com o tratamento usando apenas O3
O3/UV. No entanto, estudos mais aprofundados devem ser realizados, pois em determinadas
condicdes (por exemplo, se estiver em grande excesso), 0 H.O2 pode agir como um capturador
do radical hidroxila, como mostram as equagOes 4.8 4 4.11. Assim, para a aplicacdo dessa
técnica, é recomendado que o H>O: seja injetado no sistema em pequenas quantidades
(denominado multi-estagios) evitando dessa forma uma concentracéo excessiva do peréxido de
hidrogénio (KOSAKA, et al., 2001).

Contudo, o uso do processo O3/UV para a degradagdo do farmaco PCT mostrou-se
bastante promissor, pois o valor de Ego = 160,75 Kw min® m? ordem® uma vez que ha a

mineralizacdo quase que completa do farmaco.
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5. CONCLUSAO

A revisdo bibliografica, juntamente com os resultados dos estudos de degradacéo de
efluentes sintéticos contendo os farmacos PCT e DPN mostram que a utilizacdo dos processos
Oxidativos Avangados (POA) Os, O3/UV, H20./UV e H202/UV/O3z é uma tecnologia com
elevado potencial para a degradacdo e o aumento da biodegradabilidade dos efluentes.

Os resultados experimentais do estudo de degradacéo por oxidacao direta (O3) e indireta
(HO*) revelaram que a remocdo dos farmacos presentes em efluentes sintéticos € dependente
do pH, da natureza quimica e do tipo de tratamento para cada farmaco. Os valores de
degradacéo para o farmaco DPN, tanto em meio basico quanto em neutro, Sdo sempre superiores
ao farmaco PCT indicando assim uma influéncia da natureza do farmaco sobre o processo de
destruicdo dos mesmos. J& para o tratamento dos farmacos com H>O02/UV e H202/UV/O3 é
observado que a porcentagem de degradacdo sdo dependentes da quantidade de perdxido, do
tipo de farmaco e do tratamento, observou-se que a degradacao dos farmacos é mais eficiente
para o farmaco DPN independente do tratamento e observa-se que, remocao acima de 80% apos
45 minutos para tratamento H>0/UV e 60 minutos para tratamento H.02/UV/Os,
respectivamente, para todas as concentracdes de H>O>. Ja para o farmaco PCT observa-se que
a dose de peroxido influencia na eficiéncia de remocéo e as maiores remogoes foram obtidas
com concentracdo 200 ppm e 1200 ppm tratamento os tratamentos H>O2/UV e H20./UV/Og,
respectivamente.

O estudo dos resultados da cinética, mostrou que tanto o PCT como a DPN seguem o
modelo de pseudo-primeira ordem para a cinética de degradacdo. Além disso, os estudos
mostraram que a degradacdo dos farmacos estdo diretamente ligados ao tempo do experimento,
assim com longos periodos de reacdo, a quantidade de farmaco e seus subsequentes subprodutos
sera minima.

Os resultados revelaram que para o tratamento dos farmacos com Oz e O3z/UV em pH
béasico a remocéo tanto da DQO quanto de COT é mais pronunciada do que em pH neutro e
acido. A diferenca observada nestes estudos pode ser atribuida ao fato que em basico ha um
predominio da reacdo indireta dos radicais formados a partir do Oz e O3/UV com as moléculas
de PCT e DPN. Este é um processo nao seletivo que leva a um ataque simultaneo as diferentes
regides (grupos ou ligacBes) da molécula dos farmacos e aos subprodutos da oxidacéo. Estes
dados mostram que o0 processo de oxidacdo em meio neutro e acido é eficiente somente para a
degradacédo dos farmacos, ja que os valores do TOC permanecem altos para tempos de reacéo

superiores a esta condicao.
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Com base nas andlises do TOC e do DQO, para o tratamento dos farmacos com
H202/UV e H.02/UV/O3, podemos perceber que a degradacgdo dos farmacos ndo é proporcional
a quantidade de perdxido, onde para 0 DQO, os melhores resultados foram de [H202] = 200ppm
tanto para o PCT quanto para a DPN. Ja no TOC, os melhores resultados foram de [H20] =
800 mg L* para ambos os farmacos. De um modo geral, também observa-se que os valores de
DQO e COT para os processos foram relativamente proximos, indicando que 0 processo
H20./UV seria mais econdmico, uma vez que nao seria necessario a adicdo do Oz, 0 que
aumenta custos de energia elétrica do processo.

A anélise do parametro de biodegradabilidade mostra que os resultados apresentados
para os tratamentos investigados dos farmacos sdo promissores ja que os valores de y sdo baixos,
ou seja, 0 processo de ozonizagdo pode resultar num consideravel aumento da susceptibilidade
de oxidacdo da matéria organica, tornando assim possivel um uso eficiente do processo
bioldgico apds o pré-tratamento com ozonio.

A evolucdo do Nivel de Oxidacdo Médio durante os tratamentos com para os farmacos
PCT e DPN estéo presente somente um nivel de oxidacédo referente ao primeiro nivel (valores
menores que zero), ou seja, ndo houve alteracdo do nivel de oxidacdo dos farmacos. Este
comportamento indica que a reagdo dos farmacos com o Oz e,0u *OH é rapida, no entanto esses
processos leva a formacdo de intermediarios de alta massa molar, que podem ainda sofrer
oxidacdo.

De acordo com o que foi apresentado acima, a utilizagcdo dos processos oxidativos
avangados Oz, Os3/UV, H202/UV e H20./UV/Os, se mostrou uma tecnologia bastante
promissora para tratamento de efluentes contendo os farmacos DPN e PCT. Devido aos bons
resultados encontrados neste estudo, considera-se como estudo futuro a utilizacdo deste
processo em industrias farmacéuticas e de efluentes domiciliares e hospitalares onde haveria
uma reducdo consideravel dos agentes recalcitrantes elevando assim a eficiéncia da degradacéo
via processo bioldgico.
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ANEXO 1 - Metodologia para andlise de DQO

Para a aplicacdo do procedimento descrito acima foram preparadas as seguintes solugdes: (i)
solucéo digestora; (ii) solucdo catalisadora, (iii) solugdo titulante, (iv) Solugdo padrdo de ftalato acido
de potéssio (KHP) e (v) Solucgdo de indicador ferroina, cujo procedimento de preparagdo é descrito a
sequir:

i) A solucéo digestora [dicromato de potassio (0,042 mol L) e sulfato de mercdrio (11) (0,11
mol.L*)] foi preparada dissolvendo-se exatamente 6,13g de K.Cr,O; (qualidade padréo
primario, previamente seco a 105 °C por 2 horas), em aproximadamente 240 mL de agua
destilada. Adiciona-se 16,69 de HgSO. e, em seguida, lentamente, 83,6 mL de H>SO,
concentrado. O volume da solucédo é completado para 500 mL.

ii) A solugdo catalisadora é preparada dissolvendo-se 22 g de Ag.SOs em 596 mL de H.SO4
concentrado. A dissolucdo completa foi observada apés 48 h.

iii) A solucdo titulante padrdo de sulfato ferroso amoniacal 0,042 mol L* é preparada
dissolvendo-se 98 g de Fe(NH4)2(S04)2.6H20 em &gua destilada. Em seguida, adiciona-se 20
mL de H.SO. concentrado. Apos o resfriamento da solucéo o volume é completado a 1000
mL.

iv) A solucédo padrdo de Bftalato acido de potéssio (KHP) foi preparada dissolvendo-se 0,425 g
de Bftalato acido de potéssio de qualidade padréo primério, previamente seco a 120 °C por

2 horas em 4gua destilada. Completou-se o volume para 1000 mL;
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v) A solucdo de indicador ferroina foi preparada dissolvendo-se 1,485 g de 1,10-fenantrolina-
monohidratada (C12HsN2.H20) juntamente com 0,695 g de FeSO4.7H,O em &gua destilada e
completando-se o volume a 100 mL.

A mistura reacional contendo as solucdes (i) e (ii) e a amostra sdo misturadas em tubos padrao
de 10 mL da HACH. A sequiéncia da mistura das solugdes segue a seguinte ordem: (1) 1,0 mL da solucéo
digestora; (2) 2,0 mL da amostra ozonizada e (3) 2,0 mL da solugéo catalisadora. Em seguida, os tubos
sdo hermeticamente fechados e homogeneizados e colocados num bloco digestor da HACH a 150 °C
por 2 horas. Ap6s o resfriamento, até a temperatura ambiente, as solucdes sdo tituladas
volumetricamente com solugdo de sulfato ferroso amoniacal 0,042 mol L, recentemente preparada,
usando ferroina como indicador [solugéo (v)].

Anterior as analises de DQO, o procedimento experimental é feito com volume conhecido da

solucéo de ftalato acido de potassio (iv) para certificar-se de que o mesmo leve ao valor correto da DQO.

ANEXO 2 - Curva de calibracdo para as analises de HPLC

As curvas de calibracdo para o PCT e DPN utilizando-se a técnica de cromatografia
liquida de alta eficiéncia foram obtidas registrando-se os cromatogramas de solucdes padrdes
de PCT e DPN nas concentracdes de 5, 10, 15, 20, 30, 40 e 50 ppm. A Figura 1B mostra 0s
cromatogramas obtidos em fungédo da concentracdo do PCT e DPN.
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Figura 1B. Cromatogramas em funcdo da concentragdo do (A) PCT e (B) DPN.

A partir dos valores da area integrada localizadas em t = 6,6 min e t = 7,8 min em
comprimento de onda de 245 nm para o PCT e DPN, respectivamente, construiu-se a curva de
calibracdo em funcio da concentracio, Area vs. [C] (ver Figs. 2B e 3B).
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Figura 2B. Dependéncia da area, em t=6,6min em funcéo da concentracdo do PCT.
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Figura 3B. Dependéncia da area, em t=7,8 min em funcéo da concentragéo do PCT.



