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RESUMO

As sulfonamidas sdo amplamente utilizadas na medicina humana e veterindria no tratamento
de doengas microbianas infecciosas. Elas podem ser encontradas em corpos d“dgua, esgoto e
em estacOes de tratamento de dgua e efluente. Mesmo sua ocorréncia sendo dada em baixas
concentracdes, ha um potencial destas de causar efeitos adversos no ecossistema. Sistemas de
tratamento convencionais ndo sdo capazes de remover completamente tais compostos e,
portanto, tratamentos mais eficazes e especificos sdo necessdrios para reduzir o impacto
ambiental. A fotocatdlise heterogénea utilizando o TiO2 como catalisador € recomendada para
a degradacdo de compostos orginicos que sdo resistentes a biodegradag¢do, podendo ou ndo
resultar numa completa mineralizacdo e/ou em produtos biodegraddveis. Ela se baseia na
geracdo de radicais livres, principalmente o radical hidroxila (HO"), que apresenta um elevado
potencial de reducdo. Neste trabalho foi avaliada a eficiéncia dos processos de fotdlise (UVC
e UVA) e fotocatdlise (UVC/TiO2 e UVA/TiO2) na degradacdo de trés sulfonamidas: a
sulfadiazina (SDZ), sulfametazina (SMZ) e a sulfatiazol (STZ). Para isso, foram realizados
ensaios variando o tempo de reacdo de 0 a 30 minutos para os ensaios com radiacdo UVC e de
0 a 340 minutos para os processos com radiacdo UVA. O catalisador em suspensdo utilizado
foi o P25 da Evonik, variando sua carga de 1 a 200 mg L. Observou-se que a fotélise UVC
foi mais eficiente na degradacao das sulfonamidas que a fotdlise UVA. Porém, UVA/TiO> foi
mais eficiente em termos energéticos € ndo gerou produtos de degradacdo mais t6xicos, em
comparacdo com UVC/TiO>. Apés a realizacdo destes ensaios, foi escolhida a segunda
melhor condic¢do de degradacdo (UVA/50 mg L' TiO,) para realiza¢do de ensaios com adi¢io
de peréxido de hidrogénio (razdo estequiométria 1:1, 1:10, 1:20 e 1:50), uso de aeragdo e
varia¢do da concentracao inicial dos farmacos (50, 100, 200 e 400 pg LY e do pH inicial da
solucdo de trabalho (pH 4,0 e pH 9,0). Tais experimentos foram realizados a fim de avaliar a
influéncia destes parametros na efici€éncia do processo fotocatalitico na degradacido das
sulfonamidas. Como resultado, foi observada somente uma maior degradacdo da STZ nos
ensaios com HxO> de 1:10 e adi¢do de aeracdo. Também foi avaliada a eficiéncia
fotocatalitica na degradacdo das sulfonamidas em diferentes matrizes aquosas, sendo elas:
dgua ultrapura, dgua mineral, dgua de abastecimento desclorada e dgua superficial de lagoa.
Observou-se que o processo fotocatalitico sofreu influéncia de sais mineirais e matéria
organica na degradacdo das sulfonamidas. Houve uma maior degradacdo em &gua ultrapura,
seguida da dgua de abastecimento, dgua mineral e por fim, a 4gua superficial de lagoa. Foram
feitos testes de toxicidade utilizando a bactéria marinha Vibrio fischeri. Nesses ensaios foi
notada que nos processos envolvendo a geracdo de OH’, houve a geracdo de produtos de
degradacdo mais toxicos. A toxicidade das solugdes ndo sofreu influéncia da matriz aquosa
em questdo, pois foi observado nos experimentos que o efeito na inibi¢do da luminescéncia na
bactéria marinha ndo foi significativo.

Palavras-chave: Fotocatalise; sulfadiazina; sulfametazina; sulfatiazol; Microtox; TiOx.



ABSTRACT

Sulfonamides are widely used in human and veterinary medicine in the treatment of infectious
microbial diseases. They can be found in bodies of water, sewage and in water and effluent
treatment plants. Even though its occurrence being given in low concentrations, there is a
potential to cause adverse effects on the ecosystem. Conventional treatment systems are not
able to completely remove such compounds. Therefore more effective and specific treatments
are needed to reduce the environmental impact. Heterogeneous photocatalysis using TiO> as a
catalyst is recommended for the degradation of organic compounds that are resistant to
biodegradation, which may or may not lead to their complete mineralization and/or turn them
into biodegradable products. It is based on the generation of radicals, especially the hydroxyl
radical (HO"), which has a high reduction potential. In this work the efficiency of the
photolysis processes (UVC and UVA) and photocatalysis (UVC/TiO2 and UVA/Ti03) in the
degradation of three sulfonamides: sulfadiazine (SDZ), sulfametazine (SMZ) and
sulfathiazole (STZ) were evaluated. So, tests were performed varying the reaction time from 0
to 30 minutes for the UVC processes and 0 to 340 minutes for the UVA processes. The
catalyst in suspension used was Evonik P25, varying its load from 1 to 200 mg L"!. It has been
observed that UVC photolysis is more efficient in sulfonamide degradation than UVA
photolysis. However, UVA/TiO, showed more efficiency in energetic therms and does not
generate toxic degradation products compared to UVC/TiO,. After this, the second best
degradation condition
(UVA/50 mg L TiO,) was chosen for hydrogen peroxide addition tests (stoichiometric ratio
1:1, 1:10, 1:20 and 1:50), initial sulfonamides variation tests (50, 100, 200 and 400 pg L' of
each), variation of the initial pH of the working solution tests (pH 4.0 and pH 9.0) and the use
of aeration test. These experiments were carried out in order to evaluate the influence of these
on the photocatalytic process efficiency in the sulfonamides degradation. As a result, only a
higher degradation of STZ was observed in the H>O> 1:10 tests and addition of aeration tests.
The photocatalytic efficiency was also evaluated in different aqueous matrices (ultrapure
water, mineral water, dechlorinated tap water and lake surface water). It was observed that the
photocatalytic process is influenced by mineral salts and organic matter in the degradation of
the sulfonamides. There was a greater degradation in ultrapure water, followed by the tap
water, mineral water and lake surface water. Toxicity tests were performed using the marine
bacteria Vibrio fischeri. In these tests the influence of the HO® on the toxicity of the solutions
was noted. l.e, their involvement in the compounds oxidation generates toxic degradation
products. And finally, that the toxicity of the solutions is not influenced by the aqueous matrix
in question, since the experiments showed that the effect on the inhibition of luminescence in
the marine bacteria was not significant.

Key words: Photocatalysis; sulfadiazine; sulfamethazine; sulfathiazole; Microtox; TiO».
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17

1 INTRODUCAO

Contaminantes emergentes e/ou de preocupacdo emergente (CE) sdo substincias
naturais e/ou sintéticas que tém o potencial de causar efeitos negativos, tanto no sistema
econ0mico, quanto no ecossistema e saide humana. Firmacos, compostos biocidas,
cosméticos, detergentes e aditivos alimentares sao alguns exemplos de substincias inseridas
neste grupo (DE LA CRUZ et al., 2013). A maioria dessas substincias ndo estdo
regulamentadas e ocorrem no ambiente em concentracdes muito baixas e a falta de
informacdo sobre o destino e o transporte destes compostos, incluindo os seus potenciais
efeitos toxicos dificulta as agéncias reguladoras na elaboracdo de politicas de gestdo desses

compostos (NAIDU et al., 2016).

Uma série de estudos t€m sido realizados para determinar a toxicidade de um ndmero
muito limitado de CE para os ecossistemas e os dados relatados pela Organizacdo para
Cooperagdao Econdmica e Desenvolvimento (OCDE) (BOXALL, 2012) e pela Agéncia de
Protecao Ambiental dos Estados Unidos (USEPA, 2015). Os seus resultados indicaram que os
medicamentos humanos e veterindrios podem: causar danos hormonais em peixes e crusticeos
(DAUGHTON e TERNES, 1999); comprometer o desenvolvimento e fisiologia de insetos
(FLOATE et al.,, 2005; SOMMER e BIBBY, 2002); afetar a bioquimica do peixe
(LAVELLE et al., 2004); e colocar em risco o desenvolvimento de invertebrados

(PASCOE, D.; KARNUT, W.; MUELLER, C. T., 2003).

Sulfonamidas € um grupo de antimicrobianos que contém grupos sulfonamida (SO»-
NH) e sao amplamente utilizados em medicina humana e medicina veterindria, no tratamento
de doencas infecciosas. Estes antimicrobianos sao detectados com maior frequéncia em dguas
residuais e dguas de superficie, seguido de fluoroquinolonas, tetraciclinas e macrolideos.
Estes farmacos foram encontrados em corpos de dgua, esgoto e em afluentes de Estacdes de
Tratamento de Esgoto (ETE) variando sua concentracdo de nanogramas por litro (ng L'!) a

microgramas por litro (ug L) (MA, 2015; KIM, 2013; BEHERA et al., 2011).

Sistemas de tratamento convencionais ndo sdo capazes de remover completamente
uma grande quantidade de micropoluentes em dguas residuais. Tratamentos mais eficazes e
especificos sdo necessdrios para reduzir o impacto ambiental. Como resultado, os produtos

farmacéuticos tém sido encontrados em efluentes de Estacdes de Tratamento de Agua (ETA)
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e ETE, e na superficie, no solo e dgua potdvel, bem como em sedimentos e lamas de dguas

residuais (RATOLA; KATSOYIANNIS, 2011).

Entre os processos tercidrios do tratamento de dgua e dguas residuais, pode-se destacar
os processos oxidativos avancados (POA). Estes processos sdo adequados para a remog¢ao de
compostos organicos recalcitrantes e/ou toxicos e sdo baseados na geracdo de radicais,
principalmente o radical hidroxila (OH"), que apresenta um elevado potencial de redugdo. Os
POA mais utilizados para degradacio de farmacos sdo a fotoperoxidacdo (UV/H20>), Fenton
(Fe(I)/H207), foto-Fenton (Fe(I[)/UV/H202) e a fotocatilise heterogénea (FH)
(KLAVARIOTI; MANTZAVINOS; KASSINOS, 2009)

O diéxido de titinio (TiO2) é o catalisador mais utilizado em estudos sobre o
tratamento fotocatalitico de produtos farmacé€uticos. Tal catalisador destaca-se por ser um
composto nao toéxico, de baixo custo, insolivel em dgua, fotoestdvel e possui estabilidade
quimica sobre uma ampla faixa de pH, tendo também a possibilidade de ativacdo por radiagdo
solar. A fotocatdlise heterogénea com TiO; j4 é estudada no tratamento de 4guas residuais,
porém € necessdrio fazer uma andlise cuidadosa das condi¢des de tratamento para uma
aplicacdo bem-sucedida em escala real. Tal aplicacdo é complexa, estando relacionada com
materiais, volume, carregamento de catalisador, turbidez e penetracdo da irradiacdo UV
(SANTOS DE ARAUIJO et al., 2016). Portanto, os fotoreatores enfrentam o desafio de
capacidade, robustez, confiabilidade e facilidade de uso. Ela é recomendada para a
degradacdo de substancias que sdo resistentes a biodegradacao, podendo levar estes poluentes

a sua completa mineralizacao (TONG et al., 2012).

A avaliacdo da degradacdo de micropoluentes por processos ndo convencionais é
importante, inclusive como possivel incorporacdo em estacdes convencionais como uma etapa
de polimento. Os processos fotomediados como a fotdlise (UVC/UVA) e a fotocatélise
(UVA/TiO2 e UVC/TiO2) sdo bastante estudados na degradacdo de compostos unicos
presentes em agua; no entanto, em matrizes mais complexas e com multiplos compostos, nao
sdo muitos os trabalhos disponiveis na literatura especializada. As sulfonamidas, bastante
comercializadas, principalmente a sulfadiazina-SDZ, sulfametazina-SMZ e sulfatiazol-STZ
podem ser utilizadas como um modelo para avaliar o potencial de processos ndo
convencionais, quando presente em solucdo aquosa em concentracdes proximas aquelas
encontradas em 4guas naturais e residuais, na ordem de pg L!. Além disso, é importante que
se avalie a toxicidade das amostras ao longo do tempo de aplicacdo dos processos, variando-

se as condi¢Oes experimentais, como a concentracdo dos compostos alvos e do catalisador,
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pH, oxigénio dissolvido, para que se possa avaliar a cinética de reacdo e o potencial real

desses Processos.



20

2 OBJETIVO

2.1 Objetivos Gerais

Avaliacdo da degradacdo de trés sulfonamidas (sulfadiazina (SDZ), sulfametazina
(SMZ) e sulfatiazol (STZ)) em diferentes matrizes aquosas pelo processo de fotocatdlise com

diéxido de titdnio em suspensdo, bem como monitorar a toxicidade ao longo da reacao.

2.2 Objetivos Especificos

e Aplicar os processos de fotdlise e fotocatalise heterogénea utilizando radiagdo UVC e
UVA na degradacdo das trés sulfonamidas em solu¢do aquosa;

e Avaliar a influéncia de alguns fatores intervenientes do processo fotocatalitico como
H>03, aeragado e pH;

e Degradar as sulfonamidas por UVA/TiO> utilizando diferentes matrizes aquosas: dgua
ultrapura, 4gua mineral, 4gua de abastecimento desclorada e dgua superficial de lagoa;

e Determinar a toxicidade residual das solugdes submetidas aos processos de

degradacao.
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3 REVISAO BIBLIOGRAFICA
3.1 Contaminantes de Preocupacao Emergente: Farmacos Veterinarios

Nos ultimos anos, houve uma preocupacdo crescente com relacdo aos riscos
ambientais dos chamados “contaminantes emergentes (CE), bem como os "contaminantes de
preocupacio emergente” (CPE). Os CE sdo origindrios de uma variedade de produtos, como
produtos farmacéuticos, medicamentos veterindrios, nanomateriais, produtos de cuidados
pessoais, tintas e revestimentos. Pode-se considerar também, produtos naturais e sintéticos,
bem como seus metabdlitos que sdo originados no ambiente por processos bioquimicos em

animais, plantas e microrganismos (DE LA CRUZ et al., 2013).

CPE ndo sdo necessariamente novos produtos quimicos; eles podem ser substincias
que tém estado presentes no ambiente por um longo tempo, mas cuja presenca € importancia
somente agora estdo sendo reconhecidos. Os dados sobre ocorréncia dos CPE sdo muitas
vezes escassos € métodos para detecdo no ambiente natural podem ser inexistentes ou em um
estdgio inicial de desenvolvimento; modelos de exposicdo, destino e seus efeitos ainda estdo

sendo estudados (BOXALL, 2012).

A concentracdo dos CPE encontrada no ambiente é da ordem ng L' a ug L. Tais
concentracoes no ambiente aqudtico podem causar risco ecolégico, como por exemplo,
interferéncia com o sistema enddcrino de organismos, resisténcia microbioldgica e
acumulacdo no solo, plantas e animais, uma vez que estes contaminantes ndo sao
completamente removidos por processos convencionais de tratamento de dguas residuais (MA

et al., 2015; KIM et al., 2013; BEHERA et al., 2011).

Inseridos no grupo dos CPE, os medicamentos de uso veterindrios sao toda substincia
quimica, bioldgica, biotecnolégica ou de preparacao manufaturada cujo manejo pode ser feito
individual ou coletivamente, direta ou indiretamente, destinada a prevencao, ao diagndstico, a
cura ou ao tratamento das doencas dos animais. Estdo inseridos também os aditivos,
suplementos, cosméticos, medicamentos, vacinas, antissépticos, desinfetantes de uso
ambiental ou equipamentos, pesticidas e todos os produtos que, utilizados nos animais ou no
seu habitat, protejam, restaurem ou modifiquem suas funcdes organicas e fisioldgicas

(MAPA, 2016).
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Para medicamentos veterindrios, hormonios, metabdlitos e toxinas naturais, a
agricultura € a fonte mais significativa de contaminacdo da dgua. Podem ser liberados
diretamente no meio ambiente, como por exemplo, no pasto. Eles também podem entrar no
ambiente indiretamente durante a aplicacdo de estrume, biossélido ou outros residuos sélidos
no solo. Uma vez no solo, estes podem ser transportados para corpos d'dgua por processos de
lixiviacdo, escoamento e drenagem. A extensdao do transporte depende da persisténcia do
poluente e sobre como ele interage com as particulas do solo, sedimento e com as moléculas
da dgua. Além disso, também poderdo ser langados para o ambiente aqudtico a partir de fontes
ndo-agricolas, como por exemplo, por meio do lancamento de estacdes de tratamento de
efluentes (BOXALL, 2012). Na Figura 3.1 sdo ilustradas as possiveis rotas de contaminacao

dos medicamentos veterinarios.

Figura 3.1 - Principais rotas de contaminacao dos farmacos veterindrios.
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Fonte: Adaptado de BOXALL, 2012; BILA, DANIELE; DEZOTTI, 2003.

A maioria dos CPE podem causar toxicidade aguda quando presentes em altas
concentracdes. Estas concentracdes sdo tipicamente muito maiores do que as concentragdes

encontradas no ambiente, indicando que tais contaminantes nao sdo susceptiveis de provocar
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efeitos agudos sobre os organismos nos sistemas onde a monitorizacao € feita. Uma gama de
efeitos ndo-padrido foi relatada para CPE diferentes, em particular para os medicamentos
veterindrios € humanos que sdo biologicamente ativos (DAUGHTON; TERNES, 1999;
FLOATE et al., 2005; SOMMER; BIBBY, 2002; LAVELLE et al., 2004). Estes efeitos sido
vistos frequentemente em niveis de concentracdo préximos aqueles medidos no ambiente. No
entanto, as implicacOes destes efeitos em termos de funcionamento dos ecossistemas ainda

nio foram estabelecidas (BOXALL, 2012).

E importante ressaltar também que, no ambiente, ndo sdo encontradas substancias
isoladas e o impacto da mistura desses compostos é provavel que seja maior do que o impacto
das substancias sozinhas. Portanto, é importante que se comece a considerar as potenciais
implicacdes destas interacOes de compostos em termos de risco. Este € um problema geral,
que também € relevante para os contaminantes ndo emergentes, tais como pesticidas,
poluentes organicos persistentes e metais potencialmente téxicos

(KORTENKAMP A., BACKHAUS T., FAUST M., 2009)

Quando um CPE ¢ identificado e apresenta riscos ao meio ambiente, hd algumas
alternativas de gerenciamento e mitigacdo destes. Atualmente na industria farmac€utica, por
exemplo, ha a adogdao de métodos e tecnologias “mais verdes” desde sua fabricacdo, passando
pelo desenvolvimento de abordagens para minimizar os impactos durante a sua utilizagdo até
o desenvolvimento de tecnologias de tratamento de dguas residuais mais eficientes, bem como
o desenvolvimento de produtos farmacéuticos que sdao benignos e biodegraddveis
(CLARK et al., 2008). Outra forma de mitigacdo e minimizagdo dos riscos dos CPE ¢ a
classificagdo e rotulagem dos produtos. Na Suécia, informacOes sobre as substincias
farmacéuticas e seus impactos ambientais sd@o disponibilizados publicamente em sites e via

panfletagem.

Mudangas nas préticas agricolas também podem minimizar os riscos de medicamentos
veterindrios para o meio ambiente, como por exemplo, mudangas na intensidade e nos
intervalos de tempo do tratamento dos animais; modificagdes na aplicacdo e hordrios das
lamas e do estrume; desenvolvimento de técnicas na aplicacdo de esterco e biossdlidos e;

especificagdo de zonas tampao (POPE et al., 2009).

A implementacdo de normas e legislacdes também € um importante instrumento no
gerenciamento € manejo de medicamentos veterindrios. No inicio de 2000, a Diretiva

2000/60/UE definiu como estratégia a identificacdo de substincias prioritdrias com alto risco
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para os ecossistemas aqudticos. Em 2008, uma lista de 33 substincias prioritdrias/grupos de
substancias foi estabelecida pela Diretiva 2008/105/UE, no dominio da politica da 4gua.
Normas de Qualidade Ambiental (EQS) foram definidos para estas 33 substancias prioritarias
e para outros oito compostos, com base em dados disponiveis de efeitos agudos e cronicos
para ambiente aqudtico e da saide humana, sendo expressa como um valor médio anual (nivel
que proporcione protecdo contra a exposicdo a longo prazo) e/ou concentracdes maximas

permitidas, ou seja, nivel que proporcione prote¢do a um curto tempo de exposi¢ao.

A Diretiva 2013/39/UE do Parlamento Europeu e do Conselho de 12 de Agosto de
2013 alterou as Diretivas 2000/60/UE e 2008/105/UE e atualizou a estrutura sobre a politica
da 4gua. Ela promove a acdo preventiva e a politica do poluidor-pagador, a identifica¢do das
causas de poluicdo, lidar com as emissOes de poluentes na fonte, e, finalmente, o
desenvolvimento de tecnologias de tratamento de dgua e dguas residuais, evitando solugcdes
expendiosas. Em particular, uma melhoria significativa na politica de enquadramento de dgua
foi conseguida através da alteracdo da lista de posi¢Oes prioritdrias previamente definidas na
Diretiva 2008/105/CE, sendo: a identificagdo de novas substincias; normas de qualidade
ambiental definidas para substancias recém-identificadas, que devem ser reguladas até o final
de 2027; EQS para substancias ja identificadas, que deve ser revisadas até o final de 2021; e a

definicao de biotas para que as EQS sejam definidas.

No Brasil, ndo existem normas e regulamentacdes que determine os limites maximos
de farmacos veterindrios em 4gua, solo e alimentos. Esse dado merece atencdo devido o pais
ser o maior exportador mundial de carne bovina e frango desde 2008 (BRASIL, 2015a).
Porém, em 2009, foi estabelecido que alguns compostos, dentre estes as sulfonamidas, que
sdo de uso exclusivo em produtos antimicrobianos de uso veterindrio, sendo vetada a sua
utilizagcdo como aditivos zootécnicos melhoradores de desempenho ou como conservantes de
alimentos para animais (BRASIL, 2009). Com essa legislacdo vigente, fica proibida a
utilizacdo desses farmacos como promotores do crescimento de animais, o que reduz seu uso
indevido. Ademais, em 2014, foram estabelecidos os valores maximos permitidos para

residuos de farmacos em alimentos (BRASIL, 2014).

O Plano Nacional de Controle de Residuos e Contaminantes em Produtos de Origem
Animal (PNCRC/Animal) criado pelo Ministério da Agricultura, Pecudria e Abastecimento
(MAPA), consiste em uma ferramenta de gerenciamento de risco e tem como objetivo
promover a garantia de qualidade do sistema de producdo de alimentos de origem animal ao

longo das cadeias produtivas. Tal ferramenta é composta por amostragens homogéneas e



25

aleatdrias das diversas matrizes e espécies animais monitoradas. Assim, quando uma nado
conformidade ¢é detectada, inicia-se uma investigacdo nas propriedades rurais e
estabelecimentos abatedores e processadores, a fim de identificar as possiveis causas de
violagdo e mitigar o risco de recorréncia. Atualmente, cerca de 3500 estabelecimentos do

territorio nacional participam desta amostragem (BRASIL, 2015b).

Em relacdo ao uso indiscriminado de antimicrobianos por humanos, a Agéncia
Nacional de Vigilancia Sanitdria (ANVISA) instituiu em 2011, que os medicamentos a base
de substincias classificadas como antimicrobianos somente podem ser vendidos com a

prescricdo realizada por profissionais legalmente habilitados (ANVISA, 2011).

Apesar das legislacdes serem recentes e ainda carentes de maiores informacdes e de
limites estabelecidos, € importante que a preocupacdo quanto aos antimicrobianos e outros
compostos emergentes ndo seja de todo ignorada em nosso pais. Pesquisadores brasileiros
vém desenvolvendo e validando ao longo dos anos metodologias para detec¢do e
quantificacdo de farmacos de uso veterindrio e humano em &guas superficiais e solos
(DORETTO & RATH, 2013; DORETTO et al., 2014; PERUCHI et al., 2015) e, espera-se
que ainda mais pesquisas com esse objetivo se desenvolvam no pais, uma vez que esses dados
sdo de extrema importancia para identificar os farmacos, as regides de sua maior incidéncia e

propor formas de manejo e mitigacao.

3.2 Sulfonamidas: Um breve historico

As sulfonamidas sdo um grupo de antimicrobianos de origem natural e/ou sintética.
Elas sdo muito utilizadas atualmente na medicina humana e veterindria no tratamento de
doencas infecciosas. Seu efeito antimicrobiano foi descoberto por volta de 1909, quando Paul
Ehrlich, quimico alemdo, modificou um corante que tingia a Treponema pallidum, bactéria
causadora da sifilis, a fim deste reter arsénio. Tal fato tornou evidente que outros corantes
poderiam exibir este mesmo "efeito" quando modificados. Até que, no final da década de 20,
a industria quimica alema I.G. Farbenindustrie, que produzia vdrios tipos de corantes
sintéticos, deu inicio a um programa de pesquisa com intuito de verificar a possibilidade de
modificar alguns de seus produtos para dar-lhes potencial medicinal. Gerhard Domagk,
professor de patologia, foi recrutado para este projeto e, em 1932, atestou que o Prontosil

rubrum, um corante vermelho, podia proteger coelhos e camundongos contra estafilococos e
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estreptococos hemoliticos. O primeiro teste em humanos foi feito na filha de Domagk, que
com uma alta dose de Prontosil, curou-se de septicemia. Posteriormente, descobriu-se que o
agente direto responsdvel pela acdo antimicrobiana nio era o Prontosil; na verdade, o corante
sofria um processo metabdlito provocado pelas bactérias no intestino do animal ou humano
que recebeu o medicamento, gerando o produto chamado sulfanilamida. Em 1935, a
sulfacrisoidina foi o primeiro agente antimicrobiano utilizado clinicamente, chegando a serem
reportados mais de 5000 compostos por volta de 1945 (ANVISA, 2016; BENTLEY, 2009;
DOMAGK, 1939).

O grupo das sulfonamidas compreende seis farmacos principais: sulfanilamida,
sulfisoxazol, sulfacetamida, dcido para-aminobenzoéico, sulfadiazina e sulfametoxazol, sendo
as duas ultimas de maior importancia clinica. Essa familia de farmacos atualmente tem sido
utilizada ndo somente para tratar septicemia, como na época de sua descoberta, mas também

grangrenas e pneumonia (ANVISA, 2016).

3.3 Propriedade das Sulfonamidas

Derivadas do 4cido sulfanilico, sua estrutura quimica, indicada na Figura 3.2, ¢
caracterizada por um grupo de sulfanilamida comum e um anel heterociclico de cinco ou seis

membros.

Figura 3.2 - Estrutura quimica das sulfonamidas.
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As sulfonamidas t€ém um amplo espectro de ag¢do antimicrobiana contra varios
microrganismos, tanto Gram-negativos como Gram-positivos e alguns protozodrios. Sua a¢cao
envolve mecanismos competitivos do 4dcido p-aminobenzdico no ciclo de metabolismo do
acido folico. As células humanas conseguem aproveitar o folato exégeno para o metabolismo,

enquanto as bactérias dependem da producdo enddgena. Essa atividade antibacteriana das



27

sulfonamidas estd ligada a posi¢ao para do grupo sulfonamida com relagdo ao grupo amina

(YANG et al., 2015; DMITRIENKO et al., 2014).

Elas sdo absorvidas no tubo digestivo, atingem altos niveis séricos e apresentam alta
ligacdo proteica. Distribuem-se por todo o organismo, incluindo o liquor e o fluido sinovial
(liquido que lubrifica as articulacdes, secretado pela membrana sinovial). Ligam-se a proteina
albumina e quanto maior a ligacdo as proteinas, maior a meia-vida. Porém, as sulfonamidas
devem estar na sua forma livre para serem ativas. Sdo metabolizadas no figado, sendo
eliminada principalmente pelos rins, na forma original ou de seus metabolitos (principalmente
N-acetilado e também N-glucuronidato). Sdo também excretadas nas lagrimas, fezes, bile,

leite e no suor (GARCIA-GALAN et al., 2011; ANVISA, 2016).

Seu cardter anfétero estd relacionado ao pH da solucdo. A protonacdo da molécula
ocorre quando o pH do meio estd entre 2 e 2,5, onde o nitrogénio do substituinte anilinico esta
disponivel para ganhar um préton. A desprotonagdo da molécula ocorre em meio com pH
entre 5 e 8, onde a ligagdo N-H do grupo sulfonamida esta disponivel para liberar um préton.
Dessa forma, as sulfonamidas sdo positivamente carregadas em condicdes dcidas (pH 2),
neutra entre valores de pH 2 e 5 e negativamente carregada em valor de pH acima de 5
(SARMAH et al., 2006; SEIFRTOVA et al., 2009). Na Figura 3.3 € apresentado o equilibrio

quimico de dissociacao das sulfonamidas de acordo com o valor de pH da solucao.

Figura 3.3 - Equilibrio quimico de dissociacao das sulfonamidas.
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Em geral, as sulfonamidas sdo moléculas polares, possuem coloracdo branca ou
levemente amarela, sdo inodoras e algumas tem um gosto amargo (NEAFSEY et al., 2010).

Neste trabalho, as sulfonamidas estudadas sdo a sulfadiazina (SDZ), sulfametazina
(SMZ) e a sulfatiazol (STZ). As estruturas quimicas e outras propriedades fisico-quimicas

destas sulfonamidas, sdo apresentadas na Tabela 3.1.
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Tabela 3.1 - Propriedade fisico-quimica da SDZ, SMZ e STZ.

Sulfonamida Propriedades Fisico-Quimcas

Sulfadiazina (SDZ) Férmula molecular: C10H10N4O2S

Massa molar (g mol™): 250,3

NZ ‘
o 6]
N\ A
\S< /K pKa: 1,6 € 6,5
HN N

Solubilidade em 4gua (mg L) 4 25°C: 77

NH,
Kow: 0,81
Sulfametazina (SMZ) Férmula molecular: C12H14N4O2S
NZ Massa molar (g mol™): 278,3
(0] (0]
\\S// )\ | Ka:2,8¢e 7,6
SHN N CHs pRa-= ’
Solubilidade em dgua (mg L) 2 29°C: 1500
NH,
Kow: 6,3
Sulfatiazol (STZ) Foérmula molecular: CoHoN3O2S2
S \ Massa molar (g mol™): 255,3
0] 0]
\\S// )§ pKa:2,4e7,1
AN N
HN Solubilidade em dgua (mg L) 4 25°C: 373
Kow: 1,12
NH,

Fonte: ChemSpider, 2016.

Devido a sua solubilidade e seu coeficiente de particdo octanol/dgua (Kow), as
sulfonamidas tem a tendéncia de serem lixiviadas e atingir o lencol fredtico, ou as dguas de
drenagem ou de enxurrada. Essas propriedades sdao relevantes para entender o seu

comportamento ambiental (REGITANO; LEAL, 2010)

Com relacdo ao tratamento de doengas, a SDZ ¢ utilizada no tratamento da
toxoplasmose, associada a pirimetamina, e como alternativa para a maldria por P. falciparum

sensivel ou resistente a cloroquina. A forma tépica do farmaco € a sulfadiazina prata, indicada
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comumente na prevencdo de infecgdes em pacientes com queimaduras. A SMZ também
conhecida como sulfadimidina, é indicada para tratamento de pneumonia bacteriana,
colibacilose suina, enterite bacteriana suina e reducao de incidéncia de abcessos cervicais. A
STZ é utilizada em bovinos, equideos, ovinos, suinos, bezerros, leitdes, caes, gatos, caprinos e
avez nas infecgcOes gastrointestinais de qualquer origem: tdxico-alimentar, bacteriana,
protozodrio (curso negro), etc. Também no curso branco ou de leite, nas enterites infecciosas
provocadas pelo paratifo e no tratamento curativo e sintomdtico das diarréias téxico

infecciosas (ANVISA, 2015).

Seus efeitos colateriais estdo associados ao sistema digestério e farmacodermias como
erupcdo morbiliforme e prurido cutineo. Outras reacdes incluem febre, cefaléia, tremores,
nefrotoxicidade, flebite, vasculite, hipercalemia, doenca do soro e anafilaxia. Os efeitos
colaterais com maior risco de vida incluem anormalidades hematolégicas (leucopenia,
trombocitopenia, agranulocitose, anemia hemolitica e supressdo da medula Ossea) e reacdes
cutaneas graves, como a dermatite exfoliativa, sindrome de Steven-Johnson e a necrdlise
epidérmica toxica. Cristaldria com conseqiiente insuficiéncia renal pode ocorrer em pacientes
hipoalbuminémicos. Hipercalemia reversivel tem sido descrita durante o uso parenteral

(ANVISA, 2015).

3.4 Rotas de Contaminacao das Sulfonamidas

As sulfonamidas sdo moléculas polares, que podem ser metabolizadas e/ou como
produtos de biotransformacdo, que se adsorvem fracamente em particulas de solo, tendo
potencial para serem lixiviadas para dguas subterraneas e superficiais, sendo disseminadas

rapidamente no ambiente (NEAFSEY et al., 2010).

O descarte dos medicamentos nao utilizados e/ou com validade vencida também sdo
fontes de introdugdo das sulfonamidas no ambiente. Altas concentracdes das sulfonamidas
também sao encontradas no estrume do gado. A disposicdo continua de farmacos no meio

ambiente desperta preocupacdo quanto a possibilidade de bioacumulag¢do e persisténcia,

devido as caracteristicas recalcitrantes desses compostos (KUMMERER, 2009).

A principal preocupagdo em relacio a presenca de sulfonamidas no ambiente deve-se
ao aumento da resisténcia bacteriana a esses farmacos. O risco causado por essa resisténcia é

muito mais alto que o risco causado pela sua toxicidade. Apesar de pouco téxica para animais
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vertebrados, estas sdo muito téxicas para microorganismos, algas e algumas plantas

(ADAMEK; BARAN; SOBCZAK, 2015).

3.5 Ocorréncia das Sulfonamidas no Ambiente

As sulfonamidas ja foram encontradas em corpos d“dgua, no esgoto ou em efluentes de
estagcdes de tratamento de esgoto. Na Espanha, ao longo do Rio Ebro, localizado ao nordeste
do pais, as concentracdes das sulfonamidas foram de 596 ng L'e 650 ng L', em 2007 e
2008, respectivamente (GARCIA-GALAN et al., 2010). Em corpos d“dgua da China, todos os
tipos de antibidticos foram detectados, sendo 34% compostos de sulfonamidas. Em média, a
concentragio de sulfonamidas foi de 112,4 ng L'!, detectada em 4guas depuradas e 8,5 ng L!
em lencdis fredticos (MA et al., 2015). KIM et al. (2013) detectaram sulfametazina na
concentracio 0,8 pg L' no efluente de uma estacdo de tratamento de esgoto em regido
agropastoril. Na Asia, com concentracio média no esgoto e em corpos hidricos receptores de
esgoto de 1720 ng L' no Vietnd, 802 ng L' nas Filipinas, 538 ng L' na India, 282 ng L' na
Indonésia e 76 ng L' na Malédsia. Nesse estudo, as sulfonamidas encontradas foram a
sulfapiridina, sulfametoxazol, sulfatiazol, sulfametazina, sulfametizol, sulfadimidina e
sulfadimetoxina. Na Tabela 3.2 é apresentada a ocorréncia das sulfonamidas estudadas no

presente trabalho.



Tabela 3.2 - Ocorréncia da sulfadiazina (SDZ), sulfametazina (SMZ) e sulfatiazol

(STZ) no ambiente.
Sulfonamida Ocorréncia Concentracao Localidade
(ng L)
Rio Mifio 63,7 —2978.,6 Espanha
Rio Tevere 0,236 Espanha
Agua Subterranea 4,1-472 Espanha
Sulfadiazina Afluente ETE 181 Espanha
(SDZ) Efluente ETE 104 Espanha
Agua Subterrinea 0,81 Espanha
Efluente ETE 1,9-3.8 Espanha
Afluente ETE 3,7 Espanha
Rio Mifio 28,8 — 33,5 Espanha
Agua Subterrénea 2,70 - 5,20 Espanha
Sulfametazina Efluente ETE 14,7 - 18 Espanha
(SMZ) Agua Subterranea <0,13-3,71 Espanha
Bacia Rio Ebro 2,52 -20,1 Espanha
Bacia Rio 0,03 - 0,07 Japao

Agua Subterranea 0,2-0,1 Espanha
Sulfatiazol Efluente ETE 5,12-9,21 Espanha
Afluente ETE 37,5 Espanha

(STZ)
Bacia Rio Ebro 10,10 - 13,90 Espanha

Bacia Rio 0,08 — 6,60 Japao

Fonte: Adaptado de (URBANO, 2017).

Além disso, Hiba et. al., (2016) também identificaram residuos de sulfonamidas em
amostras de alimentos. Elas foram detectadas em 46 amostras das quais continham uma
concentracio de sulfaquinoxalina de 109,8 pg kg' em amostras de carne bovina e de
sulfadiazina de 151,4 a 1196,7 ug kg'' em amostras de frango. Tais concentragcdes excedem o
limite maximo superior da européia de 1 a 12 vezes, e, portanto, essas amostras de carne sao

impréprias para consumo humano.
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3.6 Toxicidade das Sulfonamidas

Alguns trabalhos vém sendo desenvolvidos para conhecimento dos potenciais efeitos
das sulfonamidas no ambiente. Para isso, alguns organismos-teste vem sendo utilizados para
determinar a toxicidade dessa familia de farmaco, tais como a bactéria marinha Vibrio fischeri
(GONZALEZ et al., 2007; TROVO et al., 2009a; 2009b, DIRANY et al., 2011); o
microcrusticeo Daphnia similis € Daphnia curvirostris (DE LIGUORO et al., 2009; 2010;
TROVO et al.,, 2009a; BONA et al., 2014); a alga Chlorella vulgaris e Scenedesmus
vacualatus (FABIANSKA et al., 2014; BARAN et al., 2006); o peixe-zebra (Danio rerio)
(LIN et al., 2014); a bactéria Geobacillus stearothermophilus (ZESSEL et al., 2014); a micro
alga Pseudokirchneriella subcapitata e Scenedesmus dimorphus, a cianobactéria
Synecococcus leopoliensis e a planta Lemna gibba e Lemna minor (DE LIGUORO et al.,

2010; FABIANSKA, 2014).

De acordo com os dados encontrados na literatura, a sulfadiazina, sulfametazina e
sulfatiazol ndo apresentam toxicidade aguda aos organismos-teste nas concentracdes em que
sdo encontradas no ambiente, e sim em concentracdes na magnitude de mg L!. Além disso,
Hiba et. al., (2016) também identificaram varios acetilados, hidroxilados e/ou metabdlitos
sulfatados, alguns dos quais ndo foram previamente detectados em amostras de carne bovina e
de frango. Esses metabolitos identificados exibiram toxicidade potencial equivalente ou
superior ao da molécula parente. Outro trabalho interessante é de Chen et al., (2016), que
verificou qual espécie de planta utilizada em wetlands € mais suscetivel aos efeitos da

sulfadiazina.

3.7 Degradacao das Sulfonamidas por Processos Convencionais

Geralmente antimicrobianos como as sulfonamidas podem ser mais ou menos
degradados e/ou removidos em estacdoes de tratamento de 4gua (ETA) e estacdes de
tratamento de esgoto (ETE), dependendo da tecnologia empregada

(GOBEL et al., 2007; WATKINSON et al., 2007).

Um exemplo, é a remocdo de 32 a 49% da sulfametoxazol em ETE quando se
utilizado o sistema de lodos ativados em um reator de leito fixo, em detrimento da remocao de
80% em um biorreator de membrana (GOBEL et al., 2007). Além disso, avaliou-se a remogio

de 28 antibidticos, incluindo sulfonamidas, usando um carvao ativado convencional e uma
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ETA com processo avangado (micro-filtracio/osmose inversa). Eles descobriram que ambas
as estacoes de tratamento reduziram significativamente as concentragcdes de antibidticos, com
uma taxa média de remocdo a partir da fase liquida de aproximadamente 92%
(WATKINSON et al., 2007). No entanto, esses autores ainda detectaram antimicrobianos nos
efluentes das duas estacdes estudadas em  concentracdes de ng L!
(BOXALL, 2005; KOLPIN et al, 2002). Muitos antibidticos, tais como sulfonamidas, foram
também determinados em dguas de superficie. Por exemplo, Kolpin et al., 2002 encontraram
concentragdes na faixa de ng L' de antibiéticos em 50% dos efluentes em 139 locais nos

Estados Unidos da América (EUA).

Portanto, ETA e ETE convencionais nido sdo projetados para remocdo de
concentracdoes baixas. Diferentes abordagens para resolver este problema podem ser
consideradas; por exemplo, medidas de controle na origem ou na melhoria das estagdes de
tratamento com novas tecnologias de fim de linha (LARSEN et al., 2004), com adsorcdo em
carvao ativado e tratamentos avancados, como a filtragcdo por osmose reversa € processos
oxidativos. Na Tabela 3.3 estdo descritos alguns tratamentos convencionais € sua respectiva

eficiéncia na degradacdo/remocao das sulfonamidas estudadas neste trabalho.
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Tabela 3.3 - Eficiéncia da remog¢do da SDZ, STZ e SMZ por processos convencionais.

Sulfonamida Cinicial Matriz Tipo de Eficiéncia de Referéncia
(ng L) Tratamento  Remocéio (%)
Sulfadiazina ETA GAFFNEY et al.,
5x10° Cloragao 65
(SDZ7) (Portugal) 2016
Afluente ETE KARTHIKEYAN;
0,16 Lodo Ativado 99
Sulfametazina (EUA) MEYER, 2006
(SMZ) ETA GAFFNEY et al.,
5x10° Cloragado 68
(Portugal) 2016
Pré-tratamento 90
0 Afluente ETE  Lodo Ativado 80 PEREZ-MOYA et
Sulfatiazol (EUA) Nitrificacdo 90 al, 2010
(STZ) Desinfec¢ao 50
ETA GAFFNEY et al.,
5x10° Cloragado 22
(Portugal) 2016

Compostos farmacéuticos que possuem baixas taxas de remocdo nas ETA e ETE

podem ser encontradas nos diferentes matrizes, podendo afetar o meio ambiente. Varias
propostas podem ser feitas para evitar efeitos negativos sobre os ecossistemas; o primeiro é
aumentar a efici€éncia do tratamento com processos especificos para determinado composto
quimico. A segunda seria a instalacdo de tratamentos especificos nas estacdes de tratamento
com o objetivo de eliminar determinados contaminantes langados por planta industrial ou de

um hospital (DEBLONDE; COSSU-LEGUILLE; HARTEMANN, 2011)

3.8 Os Processos Oxidativos Avancados

O tratamento dos efluentes pode minimizar a descarga de compostos para 0s corpos
receptores e ainda melhorar a qualidade do efluente secundério para uma possivel reutilizagdao
(DE LUCA et al., 2013). A modernizagdo de sistemas de tratamento por meio da
implementa¢do de tecnologias adicionais de tratamento avancado ou tercidrio, antes da
descarga do efluente no meio ambiente, surgiu como pratica para a mineralizacdo total das

substancias ou sua conversao em compostos menos nocivos (RIBEIRO et al., 2015).
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Processos oxidativos avancados (POA) podem destruir compostos organicos,
resultando em compostos de menor complexidade, sendo o ideal a sua completa
mineralizacido. Os POA sado considerados tecnologias limpas para o tratamento de efluentes. A
eficiéncia dos POA baseia-se na geracdo de radicais hidroxila (HO") que sdo espécies
oxidantes (Eop = 2,80 V), altamente reativas e ndo seletivas, que podem degradar de forma
indiscriminada compostos com constantes de velocidade de reacdo habitualmente na faixa de
10° L mol! s, dando origem a produtos finais como o CO;, H>O e, eventualmente, {ons

inorganicos (MALATO et al., 2009).

Depois do flior, os radicais hidroxila tem o maior potencial de reducdo
(PERA-TITUS et al., 2004) e a sua produgio pode ser conseguida por muitas vias, o que
permite a escolha apropriada do POA segundo as caracteristicas especificas do efluente e do

tratamento.

Quando os contaminantes e os seus intermediarios sdo completamente mineralizados,
produtos de degradagdo ndo sido gerados e, deste modo, pds-tratamento e/ou eliminagdo final
ndo sdo necessdrios (DE LUCA et al., 2013). No entanto, quando a completa mineralizacdo
nido € alcancada ou exigente de periodos longos de reacdo, um pds-tratamento pode ser
necessario antes do descarte final. Assim, os POA também podem ser aplicados como pds-

tratamento ou pré-tratamento de processos bioldgicos.

A integracdo de diferentes POA em uma sequéncia de processos complementares é
também uma abordagem comum para alcan¢ar um efluente biodegraddvel que pode ainda ser
tratado por um processo biologico convencional barato, reduzindo o tempo de reagdo e o
consumo de reagente, em comparagdao com a tecnologia sozinha. No entanto, € importante
para eliminar completamente os agentes oxidantes antes de qualquer tratamento bioldgico,

uma vez que eles podem inibir o crescimento de microrganismos (OLLER et al., 2011).

Um inconveniente para estes processos € a presenga de espécies que podem consumir
os radicais hidroxila, competindo com contaminantes organicos nas reacdes de oxidorredugao.
Matéria organica, por exemplo, dcidos humicos e/ou filvicos, proteinas, aminodcidos,
hidratos de carbono ou ions inorganicos, como o sulfeto dissolvido, carbonato e bicarbonato,
ou mesmo brometo e nitrato, em alguns casos especificos. Muitos efluentes contem
naturalmente esses compostos e, portanto, a otimizacdo do POA deve ser realizada levando

em consideracdo tais espécies. A previsdo dos efeitos de todos estes “sequestradores” dos
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radicais hidroxila sobre a eficiéncia do processo € dificultada devido a sua reatividade, além

dos diversos produtos de degradacdo formados (SONG et al, 2008).

POA utilizam radiacdo ultravioleta (UV), 0zodnio (O3), peréxido de hidrogénio (H203),
oxigénio (O2), entre outros. Alguns dos processos mais estudados sdo o reagente de Fenton,
ozonizacdo, a radiacdo UV combinada com peréxido de hidrogénio, a fotocatélise
heterogénea com TiO> como catalisador, a oxidacdo eletroquimica ou mesmo a combinacio
de alguns deles, por exemplo, foto-Fenton e processos de eletro-Fenton. Exemplos de POA
alternativos sdo a oxidagdo em agua supercritica, sonolise, irradiacdo de raios y e microondas.
Virios relatdrios incluindo muitos artigos de revisdo foram publicados neste campo
(FENG et al, 2013; JOSEPH et al., 2009; LEVEC e PINTAR, 2007; NIDHEESH e
GANDHIMATH]I, 2012; SERPONE et al., 2010, MALATO et al., 2009).

Os POA podem ser classificados como processos homogéneos e heterogéneos,
dependendo se eles ocorrem em uma tnica fase ou se fazem uso de um catalisador como, por
exemplo, metais semicondutores, tais como TiOz e ZnO (OLIVEIRA et al., 2014). Alguns

exemplos de processos homogéneos sao:

e processos que incluem O3: O3/UV, O3/H202, O3/UV/H202;

e oxidacdo com perdxido de hidrogénio: UV/H20»;

e Fenton: tais como o Fenton classico (H202/Fe(Il)) e tipo Fenton (H202/Fe(1Il)),
foto-Fenton (UV/H202/Fe(1l)), sono-Fenton (ultra-som/H>O»/Fe(1l)), eletro-
Fenton, sono-eletro-Fenton, foto-eletro-Fenton e sono-foto-Fenton;

e processos com oxigénio (O2) em condi¢gdes supercriticas: operando a temperatura
elevada (196 a 327°C) e pressao (20-200 bar), onde o O2 dissolvido € usado como

agente oxidante.
Entre os processos heterogéneos, os mais utilizados sao:

e a fotocatdlise heterogénea: sendo um fotocatalisador semicondutor irradiado com
UV e/ou luz visivel,

e ozonizacdo catalitica: onde um catalisador heterogéneo aumenta a producdo de
espécies altamente reativas;

e oxidacdo umida e catalitica: onde o catalisador permite menores temperaturas (130

a 250 °C) e pressoes (5-50 bar), em comparag@o com a oxidacdo ndo-catalitica.
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3.9 Principios Basicos da Fotocatalise Heterogénea com o TiO2 como Catalisador

O termo fotocatdlise (fotoquimico combinado com catdlise) consiste na aceleragao de
uma fotorreacdo pela presenca de um catalisador. O mecanismo da fotocatédlise heterogénea
ainda ndo esté totalmente esclarecido, e existem divergéncias entre os varios pesquisadores do
assunto. Porém, de maneira geral, o processo é baseado na irradiacdo de um fotocatalisador
(semicondutor inorganico), como por exemplo o TiO2, que absorve a energia do féton, a qual
deve ser maior ou igual a energia do “bandgap” (quantidade minima de energia requerida
para excitar o elétron) do semicondutor, para promover a transi¢do eletronica. O elétron, sob
irradiacdo, € transferido banda de valéncia (BV) para a banda de conduc¢do (BC), produzindo
sitios oxidantes e redutores que catalisam reagdes quimicas, podendo oxidar compostos
organicos até a formacdo de COz e H>O, e reduzindo metais dissolvidos e outras substancias

presentes (MALATO et al., 2009).

As Equacgdes 3.1 a 3.11 resumem as principais reagdes que ocorrem quando o TiO; é
irradiado, onde € possivel observar que vérias espécies de alta reatividade sao formadas, além

dos radicais hidroxila.
Fotoativacao da particula do semicondutor e formacao do par elétron/lacuna:

T102 + hv — €gc + hBV+ (31)

Reacdo entre a lacuna fotogerada e a 4gua adsorvida:

H2Ogus) + hev" — HO™ + H* 3.2)

Reacdo entre a lacuna fotogerada e os grupos OH™ na superficie da particula do

catalisador:

OH_(superf.) + hgy"* — HO’ (33)

Formacao do radical superéxido:

02 + € — 02._ (34)
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Formacao de peroxido de hidrogénio:

02"+ H" — HOY' (3.5)
2HO2" — H202 + O2 (3.6)
02"+ HO" - HO2 + 02 (3.7)
HO2 + H* —» H20» (3.8)

Geracao de radicais hidroxila pela quebra do peréxido de hidrogénio:
H>03 + egc — HO"+ OH" (39)

H>02 + 02" — HO" + OH + O2 (3.10)

Quebra da molécula de peroxido de hidrogénio sob irradiacio (fot6lise) com producdo

de radicais hidroxila:

H>02 4+ hv — 2HO’ (3.11)

O mecanismo de oxidacdo fotocatalitica de compostos organicos € através de radicais
em solucdo ou sobre a superficie do catalisador, dependendo do substrato e das condi¢des das
reacoes. Segundo Malato et al., 2009, na maioria dos casos, o que ocorre € a integracao dos

dois mecanismos, com um deles prevalecendo sobre o outro.

A energia (hv) necessdria para ativar o TiO2 € cerca de 3,2 eV, que corresponde a

radiacdo UV de comprimento de onda menor que 387 nm, conforme Equacao 3.12.

1= (3.12)

Sendo,

A: comprimento de onda (nm)

h: Constante de Planck = 4,136 x 107" (eV s)
c: velocidade da luz = 2,998 x 10'7 (nm s™)

hv: energia de ativacdo do TiO2 = 3,2 (eV)



39

A luz solar pode ser utilizada como fonte de radia¢do, uma vez que comprimentos de
onda nesta faixa representam, aproximadamente, 3% do espectro solar que atinge a superficie
terrestre. O fluxo de radiagdo UV na faixa de 300-400 nm na superficie da Terra é de

20-30 W/m?, e € capaz de produzir 0,2-0,3 mol de fétons m2 h' (SERPONE et al., 1996).

3.9.1 TiO2 como Fotocatalisador

Um bom catalisador deve apresentar elevada area superficial, distribui¢do uniforme de
tamanho de particula, particulas de forma esférica e auséncia de porosidade interna. O didxido
de titanio (TiO2) é o catalisador mais utilizado na fotocatdlise heterogénea por possuir
natureza nao toxica, baixo custo, insolubilidade em d&gua, fotoestabilidade, estabilidade
quimica em ampla faixa de pH, possibilidade de imobiliza¢c@o sobre solidos e de ativacdo pela

luz solar, o que reduz os custos do processo (MALATO et al., 2009).

Apresenta-se na forma de um poé ultrafino, com tamanho de particula variando de
50 a 100 nm. As matérias primas para sua producido sdo ilmenita, rutilo, rutilo sintético,
leucoxeno e anatase natural. A ilmenita € encontrada em depdsitos naturais na Noruega,
Russia, Finlandia, Canadd e EUA. Também podem ser encontradas em areias de fécil
processamento na Africa do Sul, Australia, fndia, Brasil, Malasia e Egito. A Australia € o
maior produtor do TiO2 na forma cristalina rutilo. No Brasil sdo encontrados os depositos

mais ricos do mundo de anatase natural FERREIRA; DANIEL, 2004).

Com relagdo as suas faces cristalinas, formas alotropicas, o TiO2 pode se apresentar,

principalmente, nas formas anatase ou rutilo (Figura 3.4), mas ha também a brookite.
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Figura 3.4 - Estruturas cristalinas do TiO2: (A) anatase e (B) rutilo.

4)

Fonte: Adaptado de CARP, 2004.

Estas duas estruturas diferem na distor¢do de cada octaedro e no padrao das cadeias
octaédricas. Na forma anatase, os octaedros estdo conectados pelos vértices e no rutilo pelas
arestas. As diferencgas de estruturas das formas anatase e rutilo causam diferentes densidades e
estruturas de bandas eletronicas, resultando em energias de bandgap diferentes, sendo 3,2 eV

para anatase e 3,0 eV para rutilo (MALATO et al., 2009)

3.9.2 Principais Fatores Intervenientes no Processo

A eficiéncia da reacdo fotocatalitica depende de um nidmero de fatores que infuenciam
em sua cinética, tais como a concentracdo inicial de reagente, radiacdo UV, carga do
catalisador, pH, temperatura, fluxo fotonico e a concentracdo do oxigénio no sistema

(MALATO et al, 2009).

3.9.2.1 Intensidade de Luz

O aumento da intensidade de luz resulta no aumento das taxas de fotodegradacio de
compostos organicos. Para baixas intensidades, observa-se, na cinética de degradacdo,
dependéncia linear, enquanto que para elevadas intensidades, este comportamento ndo se

mantém, e a taxa de degradagdo passa a ser em funcdo da raiz quadrada na intensidade de luz.
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Isto indica a limitacdo causada pela recombinagdo dos pares elétron/lacuna, uma vez que as
reacOes quimicas sdo lentas e, sob elevadas intensidades luminosas, ndo usam os
elétrons/lacunas na mesma velocidade em que sdo gerados. Como consequéncia, a rdpida
adicao de fétons resulta em elevada concentragdo de pares elétron/lacuna no semicondutor e,
portanto, elevadas taxas de recombina¢do. Ainda, a intensidade de luz a partir da qual a taxa
de degradacdo diminui depende do sistema redox que estd sendo investigado

(MALATO et al., 2009).

No estudo de efetividade com que os fétons sdo utilizados para as reagdes
fotocataliticas dois conceitos sdo importantes: o rendimento quantico e a eficiéncia fotonica.
O rendimento quantico € a razdo da taxa de reacdo observada e a taxa de absorcdo de fétons.
Nesse caso apenas os fotons absorvidos pelo semicondutor e utilizados para a fotoexcitagao
sdo considerados. J4 a eficiéncia fotdnica refere-se a razdo entre a taxa de reagdo observada e
o fluxo de fétons que atinge o reator. Apesar de ser menos informativa, na pratica, a eficiéncia
fotdnica tem validade devido aos fatores que dificultam a determinacdo do rendimento
quantico como: espalhamento da luz por pequenas particulas do fotocatalisador, transmissao

parcial e absor¢@o da luz por componentes que nao sao fotoativos (MALATO et al., 2009).

3.9.2.2 Concentracgao Inicial do Firmaco

Na fotocatélise heterogénea, a taxa de degradacdo de substancias organicas segue o
comportamento de saturacdo. Dessa forma, o aumento da taxa de degradacdo ocorre na
medida em que aumenta a concentracdo inicial do poluente. A partir de certa concentracao, a
taxa de degradacdo torna-se independente da concentracio inicial, e portanto, a cinética de

reacdo muda de primeira ordem para ordem zero (MALATO et al., 2009).

Para elevadas concentracdes iniciais dos poluentes a diminui¢do da taxa de degradacao
deve-se a competi¢cdo do substrato e/ou dos produtos de oxidacdo, por sitios da superficie
ativa do fotocatalisador irradiado, diminuindo a sua atividade. Para obter a maxima taxa de
degradacdo, a concentracdo inicial de contaminantes deve ser otimizada antes do tratamento

fotocatalitico, sempre que possivel, sendo muitas vezes necessdrio recorrer a dilui¢ao

(MALATO et al., 2009).
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3.9.2.3 Presenca de Oxigénio

Com o objetivo de manter continuo o processo oxidativo durante a absor¢ao de fétons
pelo semicondutor, o acimulo de elétrons na banda de condugdo, que aumenta a
recombinacdo do par elétron/lacuna deve ser evitado na superficie do semicondutor

(PHANIKRISHNA SHARMA; DURGA KUMARI; SUBRAHMANYAM, 2008)

Entdo, o oxigénio age como receptor de elétron gerando ion superéxido e impedindo

esta recombinacdo, segundo Equacgdo 3.13.

Ti0,(e”) + 0, > Ti0y + 0, (3.13)

Segundo Malato et al. (2009) o oxigénio, fornecido a fotorreacdo através da aeragdo,
além de ser uma fonte econdmica, também tem o papel de manter a solu¢do de trabalho
homogénea no reator, quando o catalisador € utilizado na forma de suspensio. Além disso, a

fotomineralizacdo s6 ocorrerd na presenca de O», de acordo com a Equacgdo 3.14.

Poluente Orgéanico + 0, —» CO, + H,0 + acidos minerais (3.14)

3.9.2.4 Oxidantes

O uso de oxidantes como, por exemplo, o peroxido de hidrogénio (H202) tem
mostrado um aumento das taxas de degradacdo fotocatalitica de diferentes contaminantes
organicos, pois sdo considerados melhores receptores de elétrons que o oxigénio molecular.
Isto resulta em tempos de residéncia menores e, consequentemente, permite o tratamento de
maior quantidade de efluente ou operacdo de reatores de menor volume, influenciando

economicamente no processo (MALATO et al., 2009).

Devido a problemdtica de recombinagdo do par elétron/lacuna com o uso do TiO2
como catalisador, uma estratégia para inibir-la é adicionar outros receptores de elétrons a
reacdo. Os aditivos devem satisfazer os seguintes critérios: dissociar-se em subprodutos

inofensivos a saide humana e ao meio ambiente e levar a formacao de HO® ou outros agentes
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oxidantes. Esses oxidantes melhoram a eficiéncia do processo fotocatalitico em sistemas com
elevada intensidade de luz, pela inibicio da recombinacdo do par elétron/lacuna, e nos
sistemas com baixa intensidade luminosa, induzem o aumento do rendimento quantico devido

ao poder oxidante (MALATO et al., 2009).

Outro fator que deve-se levar em consideracdo € a razdo entre o poluente e o H2Os.
Deve-se atentar que o contaminante é suficiente para consumir os radicais hidroxila gerados,

evitando assim reacOes prejudiciais (Equagodes 3.7.15 e 3.7.16).

H,0, + 2hiy — 0, +2H* (3.15)

H,0,+ HO® - H,0 + HO,' (3.16)

Se a concentracdo de poluentes ¢ muito baixa e concentragao de H>O> muito elevada, a
adsor¢do do composto organico diminui por causa da adsor¢do do H20O2 ao catalisador.

Portanto, quanto maior a concentra¢do do contaminante, maior a reacdo dos radicais oxidantes

(MALATO et al., 2009).

3.9.2.5 Temperatura

A taxa de degradagc@o aumenta com o aumento da temperatura, sem que este parametro
influencie significativamente o processo fotocatalitico. Devido a ativacdo fotdnica, os
sistemas fotocataliticos ndo necessitam de aquecimento, € a energia de ativagdo é muito
pequena, de alguns kJ mol™! na faixa de temperatura de 20 ‘C. Em geral, apesar da energia de
ativacdo da reacdo fotocatalitica ser ligeiramente afetada pela temperatura, a reagdo redox
pode ser sensivel a esse parametro, influenciando na colisdo das moléculas e no equilibrio da
adsor¢do. Logo, o efeito global da temperatura sobre o rendimento fotocatalitico dependerd da

importancia relativa desses fendmenos (MALATO et al., 2009).
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3.9.2.6 pH

A varia¢do nos valores de pH acarreta alteragdo da interface semicondutor/liquido,
levando a modifica¢des dos potenciais redox e das propriedades de adsorcao e dessorcdo do
catalisador. Além disso, o pH estd associado a tendéncia de floculagdo do catalisador e as

posicdes das bandas de valencia e condugao.

O pH ao qual a superficie de um 6xido € descarregada € definido como o Ponto de
Carga Zero (pHz.), que para o TiO2 depende do método de sua produgdo. O pHype do TiO: se
encontra entre 4,5 a 7. Acima e abaixo deste valor, o catalisador é carregado positivamente

(Equacao 3.17) ou negativamente (Equacao 3.18).

TiOH + H* & TiOH; (3.17)

TiOH + OH™ & TiO™ + H,0 (3.18)

Ja a floculacdo do TiO2 se mostra constante em pH distante do neutro. Esse aumento é
verificado, pois quando a dispersdo atinge pHzpc, hd um potencial eletrostdtico na superficie
do catalisador que ndo é capaz de repelir as particulas na solugdo. Portanto, isto induz ao

fendmeno de agregacao (MALATO et al., 2009).

3.10 Fotocatalise Heterogénea na Degradaciao das Sulfonamidas

Na literatura sdo encontrados alguns trabalhos com degradacdo fotocatalitica de
sulfonamidas (BARAN, 2006; BABIC et al., 2015; HU, 2007; ABELLAN et al., 2007)

mostrados na Tabela 3.4.



Tabela 3.4 - Alguns trabalhos que visam a degradacao fotocatalitica das sulfonamidas.

Concentracao Tivo d Tempo de Concentracao  Eficiéncia
ipo de
Sulfonamida Inicial Radiaca Irradiacao Catalisador Catalisador  Degradacao Referéncia
adiacao
(mg L) (min) gL (%)
Em suspensao: TiO2
SDZ 25 UVA: 366 nm 300 2,5 100 a
da Riedel-de-Héen
UVA: 365 nm Em filme: Titanio
0,1 120 - 100 b
(IV) isopropoxido
SMZ
UVC: 185/254 Em filme: Titanio
0,1 60 - 100 b
nm (IV) isopropoxido

Em suspensao: TiO2
STZ 25 UVA: 366 nm 300 2,5 100 a

da Riedel-de-Héden

Predominante Em suspensdo: P25
100 UVA (>290 360 da Degussa (80% 0,5 82 d
nm) rutilo e 20% anatase)
SMX
Em suspensdo: P25
UVA: 324 a c
27 60 (90% rutilo e 10% 0,1 95
400 nm
anatase)

Fonte: a) BARAN, 2006; b) BABIC et al., 2015; ¢) HU, 2007; d) ABELLAN et al., 2007.
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Vale destacar que sdo poucos os trabalhos que utilizam concentragdes das
sulfonamidas préximas ao de ocorréncia, ou seja, na ordem de pg a ng L' e que também
trabalhem com uma mistura destes contaminantes.

Existe uma forte evidéncia, a partir da literatura, que os compostos com um modo de
acdo semelhante, quando em conjunto, pode ter efeitos ecotoxicoldgicos maiores do que as
causadas por cada  componente da  mistura  aplicada  individualmente
(KORTENKAMP et al., 2009). Além disso, em aplicacdes reais, a degradag¢do fotocatalitica
também poderia ser afetada por muitos outros fatores, como substancias que coexistem no
sistema aquatico, tais como: 4cidos organicos, cations metdlicos (Na*, K*, Ca**, Mg**, Cu** e
Fe*") e anions (HCO®, CI' e SO4*) (AHMED et al., 2011) e outros componentes de dguas

residuais.
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4 METODOLOGIA
4.1 Reagentes e Microrganismos

Sulfametazina (Ci12H14aN4O2S, MM = 278 g mol!); sulfadiazina (CioH;oN4OS,
MM = 250 g mol!) e sulfatiazol (CoHoN302S2, MM = 255 g mol ') foram utilizadas nas
reacOes de degradacdo fotoquimica. Todas as sulfonamidas utilizadas nesse trabalho tinham
99% (w/w) de pureza e foram adquiridas da Sigma—Aldrich (EUA). Além delas, o catalisador
escolhido foi o P25 da Evonik (Alemanha) que contém porcentagem mineral de 80% de rutilo

e 20% de anatase. Sua alta 4rea superficial é em torno de 50 m? g'! e seu pHzpc € 6,8.

Acido sulfirico 97% (v/v) e hidréxido de sédio 97% (v/v) da Synth (Brasil) foram
utilizados para correcdo do pH. Além disso foi utilizada uma solu¢do de perdxido de

hidrogénio 30% (v/v) da Merck (Alemanha) para os ensaios UVA/Ti02/H20x.

Metanol grau HPLC da J.T. Baker (México) e acido férmico 98-100% (m/m) da
Merck (Alemanha) foram utilizados nas fases méveis para a identificagdo e quantificacdo das

sulfonamidas em UHPLC-MS/MS.

As cepas da bacteria marinha Vibrio fischeri da Unwelt (Brasil), solu¢do de
reconstituicdo da bactéria, diluente das amostras (2% NaCl) e a solucdo de ajuste osmoético
(22% NaCl) da ModernWater Inc. (EUA) foram utilizados para os testes de toxicidade

Microtox®.

4.2 Preparo da Soluciao Estoque e de Trabalho

Uma solugdo estoque individual de cada sulfonamida (500 mg L) foi preparada em
metanol (MeOH) e armazenada a 4°C em frasco ambar, ao abrigo da luz. A partir da solucao

estoque, foram preparadas as solucdes de trabalho (100 ug L' de cada farmaco).

4.3 Matrizes Utilizadas

As solugdes de trabalho foram preparadas em dgua ultrapura, obtida de um sistema
Millipore Milli-Q®, bem como em dgua mineral, 4gua de abastecimento e dgua superficial de

lago.
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4.3.1 Agua Mineral

A dgua mineral utilizada foi da marca Bioleve que tem como local da fonte a cidade de
Lindéia — SP que € certificada pela National Sanitation Foundation (NSF), dos Estados
Unidos da América conforme exigéncias do Food Drug Administration (FDA) e pela
Organizacdo Mundial da Sadde (OMS).

Suas caracteristicas fisico-quimicas e composi¢do quimica estdo apresentadas nas
Tabelas 4.1 e 4.2 (Analise n° 287/LAMIN/CPRM-SP de 15/12/2015) que atende a RDC n°
274, de 22 de setembro de 2005 da Agéncia Nacional de Vigilancia Sanitiria (Anvisa).

Tabela 4.1 - Caracteristicas fisico-quimicas da &gua mineral utilizada nos
experimentos.
pH a 25°C 7,41
Temperatura da agua na fonte (°C) 22,5
Condutividade a 25°C (uS cm™) 131,5
Residuo de Evaporacio a 180 °C (mg L) 112,7

Tabela 4.2 - Composicio quimica (mg L') da 4dgua mineral utilizada nos

experimentos.
Bario 0,024
Estroncio 0,056
Calcio 15,000
Magnésio 8,180
Potassio 1,670
Sédio 3,420
Sulfato 0,140

Bicarbonato 93,78
Fluoreto 0,020
Nitrato 3,020
Cloreto 0,880
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4.3.2 Agua de Abastecimento

A 4gua de abastecimento utilizada nos experimentos foi a fornecida pela Sociedade de
Abastecimento de Agua e Saneamento S/A (Sanasa) via rede de distribui¢do abastecida pela
dgua tratada pelas estacdes de tratamento III e IV que atende a Universidade Estadual de
Campinas (Unicamp). A metodologia que a Sanasa utiliza é a Standard Methods for the
Examination of Water and Wastewater e atende a Portaria 2914 de 12 de dezembro do
Ministério da Satde e Resolugdo SS-65 de 12/04/2005 e
Resolucdo Estadual SS 250 de 15/09/1994. Suas caracteriticas fisico-quimicas e composi¢ao

quimicas estdo apresentadas nas Tabelas 4.3 € 4.4.

Tabela 4.3 — Caracteristicas fisico-quimicas da dgua de abastecimento utilizada nos

experimentos.
Acidez (mg L' CaCO:3) 28
Cor Aparente (mg Pt-Co L) <1
Dureza (mg L' CaCO3) 64
pH 7,10
Turbidez (NTU) 0,12

Tabela 4.4 — Composicdo quimica (mg L) da d4gua de abastecimento utilizada nos

experimentos.
Antimonio < 0,003 Ferro <0,10
Aluminio <0,2 Fluoreto 0,8
Amonia 0,75 Manganés <0,03
Arsénio <0,001 Mercurio < 0,001
Bario <0,26 Niquel <0,054
Cadmio < 0,005 Nitrato 0,29
Chumbo < 0,005 Nitrito < 0,005
Cobre <0,5 Selénio <0,0014
Cloreto 45 Sédio 13,8

Cromo <0,05 Ferro <0,10
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Para os ensaios de fotdlise e fotocatélise, ambas com radiacado UVA, em &4gua de
abastecimento desclorada, foi reduzida a concentracdo de cloro fervendo a 4agua por 30
minutos. A medicdo do cloro apds fervura foi feita através do método Standard Methods
4500-C1 G DPD Colorimetric Method e do oxigénio dissolvido pelo aparelho da marca Orion.

Sendo assim, para os ensaios de fotolise foi encontrado uma concentragdo de cloro
livre de 41,08 + 27,92 ug L! e de cloro total de 99,93 + 58,32 ug L. A concentracdo de cloro
livre na dgua foi de 19,74 + 4,80 ug L'ede 46,23 +9,96 ug L! de cloro total para os ensaios
de fotocatdlise com 50 mg L' de catalisador. J4 para os ensaios fotocataliticos empregando
100 mg L' de TiO» foram observadas concentragdes de cloro livre e cloro total de 14,05 *
0,89 ug L' e 38,94 + 2,67 ug L', respectivamente. O oxigénio dissolvido encontrado foi de
7,2+0,2 mg L.

4.3.3 Agua Superficial de Lagoa

Nos ensaios com dgua superficial de lagoa foram utilizadas a fotdlise UVA e a
fotocatilise heterogénea com 50 e 100 mg L' de TiO> como catalisador (P25 da Evonik).

A 4gua superficial de lagoa utilizada foi coletada no parque Prof. Hermdgenes de
Freitas Leitdo Filho (Lagoa da Unicamp), localizado na Avenida Dr. Luis de Tella, s/n no
distrito de Bardo Geraldo em Campinas, SP. Ela foi coletada no dia 18/11/2016. Apés a
coleta, foi realizada uma filtracdo dessa dgua utilizando filtro de café, para remocdo dos
solidos em suspensao.

A metodologia para caracterizacdo dessa dgua foi a prevista no Standard Methods for
the Examination of Water and Wastewater. A metodologia para cada um desses parametros

esta na Tabela 4.5.
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Tabela 4.5 - Metodologia utilizada na caracterizacdo da matriz aquosa.

Parametro Método
DQO 5220D: Closed Reflux Colorimetric Method
Carbono Total  SM: 5310B: High Temperature Combution Method
pH 4500: Electrometric Method
OD 45000G: Membrane Electrode Method
Temperatura 4500 H+B: pH Value
Cor 2120C: Cobalt Method at 455 nm
Condutividade  2510B: Conductivity
Turbidez 2130B: Nephelometric Method
Alcalinidade 2320B: Titration Method
Dureza 2340C: EDTA Titrimetric Method

A caracterizacdo fisico-quimica apods filtracdo da 4gua superficial de lagoa estd

apresentada na Tabela 4.6.

Tabela 4.6 - Caracteristicas fisico-quimicas da dgua superficial de lagoa.

DQO (mg 02 L) 20
Carbono Total (mg L) 2,47
pH 75
OD (mg L) 8.3
Temperatura (°C) 19,6
Cor (pT/Co) 111
Condutividade (uS/cm3) 101,1
Turbidez (NTU) 5,08
Alcalinidade (mg L CaCO3) 27

Dureza (mg L' CaCO3) 21,5
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4.4 Sistema Operacional

Os ensaios de degradagdo das sulfonamidas foram realizados no sistema operacional

apresentado na Figura 4.1.

Figura 4.1 - Sistema Operacional: 1 - reator de borosilicato; 2 - Tubo de quartzo;

3 — Lampada; 4 — Agitador magnético; 5 — Bomba peristaltica; 6 — Reservatdrio de dgua.

O reator de borossilicato, suas dimensdes especificas do fotorreator, em centimentro,
sdo apresentadas na Figura 4.2, na Figura é composto por um reservatdrio com volume ttil de
1 L. Este reator ¢ encamisado para manter a temperatura da solucdo estdvel durante as
reacOes. H4 também no reator um tubo de quartzo instalado concentricamente ao reservatorio,
o qual é utilizado como suporte para as lampadas UVC e UVA com poténcia de

8 W e comprimento de onda de 254 nm e 365 nm, respectivamente. Agua a temperatura
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ambiente foi bombeada para a camisa do reator, por meio de uma bomba peristéltica, com o
objetivo de manter a temperatura da solu¢do constante, permitindo a avaliacdo da cinética de

degradacao.

Figura 4.2 - Fotorreator e suas dimensdes (cm).

10

-

25

325

39

4.5 Actinometria de Parker

O fluxo de fétons, ou seja, a fracdo de luz que € absorvida pelo actinometro emitida
pelas lampadas UVC e UVA foi calculado por actinometria de Parker. Essa metodologia foi

realizada por Caianelo et al. (2016).

O volume de 1 L de uma solug¢do de dgua ultrapura com ferrioxalato de potdssio foi
irradiado com cada lampada nos tempos entre 0, 180, 300, 600, 900, 1200, 1800, 2400, 3000 e
3600 segundos. No final de cada tempo, 1 mL da solucdo de ferrioxalato de potassio irradiada
foi colocada em um frasco volumétrico 20 mL com 1,5 mL de uma solucdo tampao e 2 mL de
uma solucgdo de 1,1 fenantrolina mono-hidratado 0,1% (w/v) e 25 mL de dgua ultrapura. Em

seguida, a mistura foi agitada no escuro durante 15 minutos. Os fons ferrosos produzidos
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durante a fotélise da solucdo ferrioxalato de potédssio formam um complexo vermelho com
fenantrolina. Este complexo foi determinado por espectrofotometria a 510 nm, em um
espectrofotometro de Modelo DR/4000 da Hach (Brasil) O actindmetro foi preparado in situ
antes do inicio dos experimentos. Essas concentragdes de ferro foram determinadas de acordo
com a norma ISO 6685. A molaridade de Fe(Il) foi representada graficamente em funcdo do
tempo (s) de irradiacdo, gerando uma curva cinética de ordem zero. O fluxo fotdnico (F, em

Einstein s™) foi calculado usando a Equacio 4.1:

__d[Fe(ID] _ 1

QO—TXEXV (41)
Sendo,
d[Fe(I)] .

o ¢ aconstante cinética de ordem zero do Fe(II) em mol L!;

¢ € o rendimento quantico de producdo de Fe(Il) no comprimento de onda de

irradiacdo (1,25 para UVC e 1,13 para UVA);
t € o tempo de irradiacdo da lampada (s);

V' € o volume da solugdo de trabalho (1 L).

A conversio do fluxo de fétons de Einstein s™! para J s! foi feito através da equacio

4.5.2 abaixo.

QUV =F0 XE XNA (4.2)

Sendo,
E € a energia em Joule (J) calculada pela equacdo de Planck (Equacdo 4.5.3);

N, é a constante de Avogadro (6,02 x 10> mol ™).
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A equagdo de Planck € apresentada na Equacao 4.5.3.

E =hX 4.3)

Sendo,
h é constante de Planck (6,60 x 1034 7] s);
c é a velocidade da luz no vacuo (2,99 x 108 m s™!);

A € o comprimento de onda, sendo 254 e 365 nm para a radiacio UVC e UVA,

respectivamente.

Portanto, foram calculados os fluxos de fétons de 45,92 J s™! para a 1ampada gemicida
com radiagio UVC (A = 254 nm) e 2,68 J s para as lampada de radiacio UVA
(A =365 nm), de luz negra (CAIANELO et al., 2016).

4.6 Ensaios de Degradacao

Visto que a 1ampada UVC possui um fluxo de fétons de 45,92 J s' e a lampada UVA
possuiu um fluxo de fétons de 2,68 J s (CAIANELO et al., 2016), observou-se que a
lampada UVC utilizada possuia uma energia de radiacdo 17 vezes maior que a lampada UVA.
Sendo assim, os ensaios com radiacdo UVC tiveram como dura¢do um tempo de 30 minutos,
0 que para a lampada UVA corresponde a um tempo de 340 minutos. Tais tempos de
degradaciio corresponderam a um fluxo de fétons de 82,66 kJ L' e 55,08 kJ L! para a
radiacdo UVC e UVA, respectivamente.

Assim, as aliquotas de 5 mL das solu¢des submetidas a degradagao foram colhidas em
linha nos tempos de reacdo de 0; 1; 2; 3; 4; 5; 7,5; 10; 12,5; 15; 20 e 30 min, para os
processos com radiacdo UVC e 0; 17; 34; 51; 68; 85; 127,5; 170; 212,5; 255 e 340 min para
os processos com radiagdo UVA. Tais intervalos de tempos foram escolhidos a fim de

possibilitar a avaliacdo da cinética de cada processo.

O processo de fotocatdlise foi precedido de um tempo de 10 minutos sem a utilizacdo
da lampada para permitir a adsor¢do dos farmacos no catalisador. O catalisador utilizado em

suspensao foi o didxido de titanio (TiO2). A carga de TiO> variou de 1, 5, 10, 20, 50, 100, 150
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e 200 mg L' para os processos com a lampada UVC e 1, 5, 10, 20, 50 e 100 mg L' para os

processos com a lampada UVA.

Ap6s a realizagdo de tais ensaios, escolheu-se a condi¢do de trabalho que resultou na
segunda maior eficiéncia de degradacdo e, assim, avaliou processos de melhoria da eficiéncia
na degradacdo fotocatalitica. Tais processos envolveram adicdo perdoxido de hidrogénio,
varia¢do da concentracao das sulfonamidas e do pH inicial da solugao de trabalho e adicdo de

aeracio.

4.7 Fotocatalise com Perdxido de Hidrogénio

Os ensaios realizados com H2O> foram realizados em &4gua ultrapura em razdo
estequiométrica 1:1; 1:10; 1:20 e 1:50. A concentracdo de perdxido de hidrogénio (H202)
utilizada nos ensaios de UVA/TiO2/H20; foi baseada na relagdo estequiométrica entre as

sulfonamidas e o peroxido de hidrogénio, indicadas nas Equacgdes 4.4 a 4.6.

Reacgdo Estequiométrica com Sulfadiazina:

CroH1oN,0,S + 36H,0, — 10C0, + 38H,0 + 4HNO; + H,S0,  (4.4)

Reagdo Estequiométrica com Sulfametazina:

Ci2H14N,O,S + 42H,0, - 12C0, + 46H,0 + 4HNO3 + H,S0, 4.5)

Reacgdo Estequiométrica com Sulfatiazol:

CoHoN30,S, + 34H,0, — 9C0, + 35H,0 + 3HNO; + 2H,S0, (4.6)

Durante esses ensaios, a concentracio inicial de cada sulfonamida foi de 100 ug L' e a
carga do catalisador foi de 50 mg L. O decaimento da concentracio de peréxido de
hidrogénio durante os ensaios de degradagdo foi avaliado usando-se o método colorimétrico
descrito por Nogueira, R. F. P.; Oliveira, M. C.; Paterlini, W. C., (2005) e o limite de
quantifica¢do obtido foi de 0,03 mmol L.

Essa determinacdo teve como objetivo acompanhar o consumo do perdxido de
hidrogénio durante o processo de degradacio. E esperado que o peréxido de hidrogénio esteja

em excesso, para que a reacdo seja completa e a eficiéncia do processo ndo seja
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comprometida. No entanto, esse oxidante ndo pode estar em grande excesso, pois este

oxidante atua como sequestrador dos radicais hidroxila.

4.8 Fotocatalise Variando a Concentracao Inicial das Sulfonamidas

A concentragdo inicial das sulfonamidas variou de 50, 100, 200 e 400 pg L' em dgua
ultrapura. A carga do catalisador para tais experimentos foi de 50 mg L e a radiacdo

escolhida foi a UVA.

A variacdo da concentracdo inicial das sulfonamidas foi realizada para avaliar a

influéncia dos sitios ativos na interface de TiO2/H>O e, portanto, na degradagado fotocatalitica.

4.9 Fotocatalise Variando o pH Inicial da Solucio de Trabalho

O pH inicial da solucao de sulfonamidas em 4gua ultrapura foi ajustado para 4,0 € 9,0
utilizando tanto H2SO4 e NaOH, mas ndo foram corrigidos ao longo do tempo de degradacdo.
A carga do catalizador utilizada foi de 50 mg L', a concentracio inicial de cada uma das

sulfonamidas foi de 100 pg L' e a radiacdo utilizada foi a UVA.

A variacdo do pH foi avaliada, pois o valor do pH das dguas residuais industriais pode
ser muito baixo ou alto. Neste trabalho, escolheu-se os valores de pH 4 € 9, pois € o pH 4cido
e basico de efluentes de muitas inddstrias, além do préprio pH da solu¢do (em torno de 6,0), o
qual foi utilizado como comparativo. Além disso, a zona de carga zero do catalisador e o pKa
das sulfonamidas sdo fatores importantes a serem levados em considera¢do na avaliacdo da

eficiéncia de degradacdo fotocatalitica.

4.10 Fotocatalise com Adicao de Aeraciao

Nos ensaios combinados com aeracdo foi utilizada uma bomba de aquério modelo
A420 da Big Air (Brasil). A bomba de aeragdo foi acionada 10 minutos anterior a adsorcao,
ou seja, 20 minutos antes do processo fotocatalitico. A concentra¢do de cada sulfonamida foi

mantida em 100 pg L', a carga do catalisador utilizada foi de 50 mg L'! e a radiagio UVA.
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A aeracgdo foi adicionada a solu¢do de trabalho com intuito de aumentar o oxigénio
dissolvido na matriz e avaliar sua influéncia na eficiéncia de degradacdo dos farmacos

utilizados.

4.11 Fotocatalise em Diferentes Matrizes

Para os ensaios de degradacdo fotocatalitica em matrizes diferentes da dgua ultrapura,
como 4gua mineral, 4gua de abastecimento e dgua superficial de lagoa, foram utilizadas as
condicdes de 50 e 100 mg L' de TiO, e comparadas com os experimentos utilizando dgua
ultrapura como matriz, para avaliagdo dos interferentes que possam haver na degradagdo das

sulfonamidas estudadas.

4.12 Metodologia Analitica

O monitoramento e a determinacao da concentracdo das sulfonamidas foi avaliado por
um cromatégrafo a liquido de ultra alta eficiéncia (ACQUITY UHPLC) da Waters (EUA),
equipado com sistema de bombeamento quaterndrio e sistema de injecdo automatico,
acoplado a um espectrometro de massas (MS) triplo quadrupolo Xevo TQD da Waters

(EUA). A aquisicao dos dados foi realizada pelo software MassLynx da Waters (EUA).

As condi¢des cromatograficas foram definidas empregando uma coluna ACQUITY
UPLC® BEH C18 (50 x 3,0 mm, 1,7 um) a 40 °C com vazao isocratica de eluicao de 0,43
mL min™!, temperatura do amostrador de 15 °C e volume de inje¢do de 5 uL, confome método

publicado por TETZNER et al. (2016).

Na Tabela 4.6 estdo apresentadas as melhores condicdes de operacdo para o

espectrometro de massas (MS).
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Tabela 4.6 - As melhores condicdes de operacdo do espectrometro de massas (MS):

Voltagem do capilar (kV), temperatura (°C) e vazdo do g4s de dessolvatacdo (L h').

VCapilar (kV) 0,7
TGas de Dessolvatacao (OC) 500
Q Gis de Dessolvatacio (L h'l) 1000

As melhores condi¢des de fragmentacdo, voltagem do cone e energia de colisdo dos
ions monitorados na determina¢do das sulfonamidas por UHPLC-MS/MS estdo apresentadas

na Tabela 4.7.

Tabela 4.7 - Valores para energia de colisdo e cone de cada fragmento das

sulfonamidas avaliadas.

fon Fragmento Cone (V) Energia de Colisao (V)
Sulfonamida Precursor (m/z)
(m/z)
Sulfadiazina ’51 92 34 28
(SDZ) 156 34 14
Sulfametazina 186 44 16
279
(SMZ) 92 44 32
Sulfatiazol 156 34 14
256
(STZ) 92 34 30

Fonte: TETZNER et al., 2016.

Tais condigdes foram realizadas empregando a fonte de ionizacdo por
eletronebulizacio (ESI) no modo positivo e monitoramento no modo SRM (Selected Reaction
Monitoring). Nitrogénio foi utilizado como gis de dessolvatacdo e o argébnio como gas de

colisdo.

As amostras foram injetadas nas mesmas matrizes aquosas das solucdes dos

experimentos. O método produziu resultados com uma linearidade de 0,999 para SDZ e SMZ



60

e 0,998 para STZ para as concentracdes de 1 a 120 ug L', com limite de quantificacdo (LOQ)
de 1 ugLL

4.13 Cinética de Degradaciao

A taxa de degradacdo fotolitica e fotocatalitica das substancias organicas foi ajustada
pela cinética de pseudo-primeira ordem (Equagdo 4.7) em que uma substancia estd presente a

uma concentragdo baixa (AHMED et al, 2011):

In—=kt 4.7)

Sendo,
k = constante cinética;
C = concentragdo do analito e;

t = tempo de reacdo.

4.14 Avaliacdo da Toxicidade Residual: Microtox®

Os testes de toxicidade aguda das amostras de sulfonamidas, submetidas ou ndo aos
processos de degradacdo, foram realizados segundo a norma 1.5.227 (CETESB, 2001). Os
ensaios de toxicidade foram realizados utilizando a bactéria marinha Vibrio fischeri como
organismo-teste.

Para todas as amostras analisadas, foram feitos os ajustes dos valores de pH com 4cido
sulfirico (H2SO4) e hidréxido de sédio (NaOH), de 6 até 6,4, pois nessa faixa de pH, a grande
maioria das espécies de sulfonamidas presentes estdo na forma neutra (91 a 80%) e a faixa
ideal de pH para as bactérias € de 6,0 e 8,0.

Nos experimentos foi ajustada a salinidade 6tima de 0,1% com NaCl, proporcionando
uma melhor condi¢do osmdtica para o microrganismo. A toxicidade da solugdo inicial dos
farmacos e das solugdes submetidas a processos de degradacao foram avaliados verificando a

mudanga na luminescéncia das bactérias apds 15 e 30 minutos, utilizando o analisador 500
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Microtox® (Diagndsticos Estratégicos Inc., EUA). Os resultados foram calculados seguindo o
protocolo 81,9% Basic Test no modo screening do programa Microtox-Omni 4.2 da Modern
Water Inc. (EUA) e expressos em porcentagem de inibi¢do da luminescéncia da bactéria.

Para os experimentos em que havia cloro nas amostras foi utilizada uma solu¢ao com
1,8% tiossulfato de s6dio (Na2S>03) para sua remogdo a fim de ndo haver interferentes na
avaliacdo da toxicidade dessas amostras. Essa quantidade de Na»S>O3 € necessdria para
neutralizar 5 mg de cloro residual por litro de amostra (da SILVA et al., 2005).

Ja para os experimentos com H>O: foi utilizada a catalase C9322 da Sigma-Aldrich
(EUA) para interrup¢ao da reacdo, com a degradacdo do peréxido de hidrogénio nos gases
hidrogénio e oxigénio. Além disso, o peréxido de hidrogénio € téxico para a bactéria Vibrio

ischeri a partir da concentracdo de 9 mmol L' de H O, (URBANO, 2017).
|y
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5 RESULTADOS E DISCUSSAO
5.1 Fotolise UVA e UVC

O fendmeno de fotdlise ocorre quando uma substincia absorve luz, iniciando sua
degradacido, devido as reacdes fotoquimicas que podem ocorrer. Ao estudar a fotocatalise, é
importante analisar a influéncia da fotdlise, uma vez que o processo de degradacdo

fotocatalitica ocorre pela combinagdo do processo de fotdlise com a ac@o do catalisador.

O espectro de absor¢cdo das sulfonamidas, apresentado na Figura 5.1, fornece
informagdes sobre o comprimento de onda onde estas substiancias poderdo ser fotolisadas. As
sulfonamidas utilizadas nesse trabalho podem absorver luz de aproximadamente 275 a 350
nm, portanto, nessa faixa de comprimento de onda serd atribuida igualmente ao processo de
fotélise quanto a fotocatdlise. Portanto, tanto o catalisador como as moléculas da substancia

competiriam pelos fétons que entram no reator (ABELLAN et al., 2007).

Figura 5.1 - Espectro de absor¢do da solu¢do contendo SDZ, SMZ, STZ e o mix

contendo as trés sulfonamidas.

2000
SDZ
— SMZ
—STZ
o)
O
<¢ 1000
500
0 ' I I ! I ! I
150 200 250 300 350 400 450

A (nm)



63

Pela actinometria de Parker foi medido um fluxo de fétons de 45,92 J s! para a
lampada germicida com radiagdo UVC (A = 254 nm) e 2,68 J s™! para as 1ampada de radiacdo
UVA
(A = 365 nm), de luz negra. Portanto, a lampada UVC utilizada possuia uma energia de
radiacdo 17 vezes maior que a lampada UVA. Sendo assim, os ensaios com radiacio UVC
tiveram como duracdo um tempo de 30 minutos, enquanto que, para a lampada UVA, um
tempo méaximo de 340 minutos foi avaliado. Tais tempos de degradacdo corresponderam a um

fluxo de fétons de 82,66 kJ L' e 55,08 kJ ! para a radiacdo UVC e UVA, respectivamente.

Os resultados obtidos nos ensaios de fot6lise sdo mostrados na Figura 5.2. A eficiéncia
na degradacdo das sulfonamidas no final da fot6lise UVC foi de 88,5% para SDZ, 78,0% para
SMZ e 97,7% para STZ. Ja a radiagdo UVA foi responsdvel por uma eficiéncia de degradagao
de 9,8% para SDZ, 7,5% para SMZ e 2,2% por STZ. Entao, € evidente que a fotdlise UVC foi
mais eficiente na degradacdo das sulfonamidas estudadas. Essa eficiéncia foi
aproximadamente 10 vezes maior para a SDZ, 13 vezes maior para SMZ e 45 vezes maior

para STZ com relacao a radiacao UVA.

Figura 5.2 — Degradacdo da SDZ, SMZ e STZ (Co = 100 pug L' de cada farmaco) via
fotdlise com radiagcdo UVC e UVA.
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Além disso, é possivel verificar que, utilizando a radiacio UVC, STZ degrada mais
rapidamente do que SDZ e SMZ. A cinética de reacdo calculada indica tal velocidade, o

modelo de 1° ordem ajustado aponta taxas de degradacdo de 0,088 min™! para SDZ, 0,054 min®
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! para SMZ e 0,230 min™! para STZ com um coeficiente de determinacdo de 0,966 a 0,988

para tais ajustes.

J4 na fotdlise UVA, a degradacdo foi praticamente a mesma para as trés sulfonamidas,

ndo excedendo a 10%, o que impossibilita o ajuste da degradacdo a cinética de 1* ordem.

Como a fotdlise atua na quebra da molécula, a maior eficiéncia de degradacdo da STZ
quando comparada com SDZ e SMZ pode ser devido a primeira molécula apresentar menor
quantidade de nitrogénio e maior quantidade de ligagdes simples covalentes em sua estrutura.

Isso confere em uma menor sua energia de ligagao.

A maior eficiéncia da degradacdo de SDZ quando comparada com SMZ, nos ensaios
com a lampada UVC pode ser correlacionada com a maior presenca de grupos metil ligado ao
anel heterociclico das moléculas das sulfonamidas. Esses grupos promovem um “obstaculo”
na reagdo de adi¢do eletrofilica dos radicais hidroxila, acarretando em menores taxas de
degradacdo. Isso foi também obervado por Batista; Pires; Teixeira et al., (2014) na
degradacdo da sulfametazina, sulfadiazina e sulfamerazina (SMR). A SDZ degradou mais

rapidamente seguida da SMR e SMZ.

A auséncia de degradacdo dos compostos nos ensaios onde foi utilizada a lampada
UVA comparada a lampada UVC, apresentados na Figura 5.1.1, sdo esperados devido aos
espectros de absor¢cdo das sulfonamidas. As sulfonamidas deste trabalho possuem picos de
absorcao de 296 nm para SDZ, 300 nm para SMZ e STZ, que correspondem a um
comprimento de onda préximo da radiagdo predominantemente aplicado as radiacdes UVC
praticamente monocromadticas, com comprimento de onda de 254 nm. A absor¢do das
sulfonamidas no espectro da radiacdo da lampada UVA utilizada, predominantemente de 365

nm, é praticamente nula, o que explica uma menor degradacio neste caso.

Tais resultados também foram observados por Abellan et. al., (2007) na degradacao da
sulfametoxazol e por Babic et. al., (2015) na degradacdo da sulfametazina. No primeiro
trabalho citado, foi observado que, nos experimentos realizados para determinar o efeito da
fotdlise, a lampada foi utilizada com e sem um filtro que corta praticamente toda a radiacdo
abaixo de 290 nm. Os experimentos realizados sem catalisador enfatizam a capacidade do
sulfametoxazol de absorver os fétons que atingem o sistema. A sulfametoxazol foi degradada
até 80% sem qualquer filtro, ap6s 6 horas de irradiacdo. Ao trabalhar com o filtro, apenas
39% da sua degradacdo foi alcancada no mesmo tempo. Isto significa que os efeitos da

fotdlise podem ser reduzidos, embora a degradacdo seja ainda considerdvel. Isto deve ser
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levado em consideracdo para as experi€ncias fotocataliticas subsequentes, porque uma parte

da degradacdo da sulfametoxazol é devida a fotdlise.

J4 no segundo trabalho citado, de Babic et. al., (2015), observou-se uma degradacdo
completa de SMZ na solugdo irradiada com UVC ao longo de um periodo de 60 minutos,
enquanto ndo se observou degradacdo da SMZ na solucgdo irradiada com luz UVA durante um

periodo de 120 minutos.

Portanto, de acordo com os experimentos realizados nesse trabalho e reforcados com
dados da literatura, a radiagdo UVC se mostra mais eficiente na degradacdo das sulfonamidas

em comparacdo a radiacdo UVA.

5.2 Fotocatalise da SDZ, SMZ e STZ

Os ensaios de fotocatalise foram realizados em dgua ultrapura com ambas as lampadas
(radiacdo UVA e UVC). A carga do catalisador variou de 1 a 200 mg L! para os ensaios com
radiacdo UVC, enquanto que para os experimentos com radiacdo UV A foram utilizados uma
carga de 5 a 100 mg L''. A adsorcdo das trés sulfonamidas na superficie do catalisador, em
um periodo de 10 minutos, ndo excedeu 20% em qualquer das condi¢Oes avaliadas. Na Figura
5.3 € apresentada a eficiéncia na degradagdo das sulfonamidas por fotocatdlise com radiagdao

UVC variando o teor de TiO2 de 0 a 200 mg L.



Figura 5.3 - Degradagdo da SDZ, SMZ e STZ (Co = 100 ug L") com radiagio UVC

com cargas de TiO> variando de 0 a 200 mg L.
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Nos processos com radiagdo UVC, verificou-se que com o aumento da carga do
catalisador de 0 (fotdlise) para 50 mg L' (fotocatdlise), a eficiéncia da degradagio SDZ e
SMZ ndo aumentou. A degradadacdo das sulfonamidas é devido ao processo de fotdlise. O
catalisador absorve energia da radiagdo com comprimento de onde de 250 a 400 nm
(MALATO et al, 2009), porém foi observado um ganho da eficiéncia de degradacdo para

cargas de catalisador mais elevadas.

Assim, para SDZ, atingiu-se uma degradacido de 94% para a carga de 100 mg L' e
99% para 150 e 200 mg L', apés 15 minutos de reacio (Quv = 41 kJ L. J4 para SMZ,
observou-se que a eficiéncia na fotocatdlise UVC foi maior para as concentragdes de

catalisador de 150 e 200 mg L', atingindo 96% e 98% de degradacdo para tais condigdes.

Porém, para STZ observou-se uma degradacdo praticamente igual para todas as
condic¢des, levando-se em consideracdo o desvio padrdo. A eficiéncia de degradacdo foi de
87%, 97% e 98% para uma carga de 100, 150 e 200 mg L' de TiO», respectivamente. Todas
estas eficiéncias de degradacdo foram observadas em um mesmo fluxo de f6tons, de 83 kJ L,

ap6s 30 minutos de reacgdo.

STZ degradou mais rapidamente que SDZ e SMZ; este comportamento foi verificado
para fotocatalise utilizando de 0 a 20 mg L! de TiO>. Ao aumentar tal carga do catalisador,
em 50 e 100 mg L1, SDZ degradou mais rapidamente do que a STZ e SMZ. Porém,
utilizando uma carga do catalisador de 150 e 200 mg L', SDZ continua degradando mais
rapido, seguido de SMZ e STZ. As constantes cinéticas de degrada¢do para cada sulfonamida
no processo fotocatalitico com radiagdo UVC esta apresentado na Tabela 5.1. O coeficiente de
determinacdo das curvas variaram de 0,947 a 0,999 para o ajuste da cinética de pseudo

primeira ordem.
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Tabela 5.1 - Constantes cinética de degradagdo fotocatalitica UVC da SDZ, SMZ e
STZ (Co =100 ug L! de cada) com cargas do catalisador variando de 1 a 200 mg L.

Crio: k (min™)
(mg L) SDZ SMZ STZ
1 0,070 0,045 0,159
5 0,077 0,053 0,156
10 0,075 0,051 0,126
20 0,092 0,053 0,128
50 0,133 0,077 0,104
100 0,219 0,136 0,106
150 0,239 0,160 0,172
200 0,262 0,176 0,190

Ja nos processos fotocataliticos com radiagdo UVA, apresentada na Figura 5.4,
observou-se que fotocatdlise foi mais eficiente na degradacdio em comparagdo com sua
fotélise, mesmo quando utilizada uma carga de 5 mg L' TiO. Além disso, foi observado um
aumento na eficiéncia da degradag@o proporcional ao aumento da carga de catalisador, de 5 a
100 mg L', chegando a uma eficiéncia de degradacdo de 99% para SDZ e SMZ em um fluxo
de fétons de 34 kJ L' e 98% para STZ em um fluxo de fétons de 55 kJ L .
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Figura 5.4 - Degradagio da SDZ, SMZ e STZ (Co = 100 ug L' de cada) com radiagdo
UVA com cargas de TiO; variando de 0 a 100 mg L.
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A degradacdo mais rapida de SDZ e SMZ com relacdo a STZ observada nos processos
fotocatalicos com radiagdo UVC a partir da carga de 100 mg L' e nos processos de fotélise e
fotocataliticos com radiagdo UVA pode ser explicada devido SDZ e SMZ serem moléculas
mais hidréfilicas do que a STZ, que estd relacionado com a presenca de grupos metila (-CH3)
ligados ao grupo heterociclico. O aumento no numero de substituintes -CH3 no grupo
heterociclico e o correspondente aumento do bloqueio estérico de adi¢do de radical poderia
justificar taxas de degradacdo mais lentas com SMZ em comparacio com SDZ.

(BATISTA; PIRES; TEIXEIRA, 2014).

Além disso, se observa que a taxa inicial de degradacdo cresceu muito rapidamente e,
em seguida, comecou a diminuir nos tempos de reacdo mais longos utilizando ambas
radiacoes. Isso pode ter acontecido porque, assim que as sulfonamidas comecaram a serem
degradadas, seus produtos de degradacdo podem competir com as proprias sulfonamidas pelos
os radicais hidroxila e a radiacdo. As taxas de degradacdo estdo para cada sulfonamida
durante o processo fotocatalitico com radiacdo UV A estd apresentado na Tabela 5.2. O ajuste

das curvas variaram de 0,927 a 0,999.

Tabela 5.2 - Constantes de velocidade de degradacdo fotocatalitica UVA da SDZ,
SMZ e STZ (Co = 100 ug L' de cada) com cargas do catalisador variando de 5 a 100 mg L.

Crio: k (min™)
(mg L) SDZ SMZ STZ
5 0,002 0,001 0,001
10 0,006 0,003 0,001
20 0,010 0,005 0,002
50 0,029 0,015 0,004
100 0,045 0,029 0,010

Observa-se também que quanto maior a quantidade de catalisador, melhor foi a
degradacdo, porque a absor¢do de luz aumenta, dando origem a mais HO'. Tais
comportamentos também foram observados por Abelldn et al., (2007). Contudo, esses autores
verificaram que a partir de uma carga de 0,5 g L', ndo houve um aumento da eficiéncia de

degradacdo. Apds 6 horas de reacdo fotocatalitica, a degradacdo do sulfametoxazol alcangou
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88% com uma carga de P25 de 1 g L'! e quando essa carga foi dobrada, a eficiéncia atingiu
somente 91%. Ou seja, houve um ganho de apenas 3%, provavelmente devido a uma maior

competi¢do pela luz incidente.

Essa diferenca entre a fotocatdlise UVC com relagdo a fotocatdlise UVA foi observada
por Babic et al., (2015). Sob radiacdo UVC, a presenca de TiO; em filme ndo resultou em
aceleracdo da degradacdo de SMZ em relacdo aos ensaios de fotdlise. No entanto, para
experimentos realizados sob radiagdo UV A, a pelicula de TiO> teve um efeito importante e
elevou a taxa de conversdao de SMZ, mas a mineraliza¢cdo completa nio foi atingida mesmo
ap6s 120 min. Uma vez que ndo se verificou qualquer degradacdo quando a solu¢do de SMZ
foi irradiada apenas com UVA, a degradacdo de SMZ observada a partir do processo

UVA/TiO; poderia ser apenas proveniente da sua fotocatalise.

Com relagdo a cinética de reacdo, Babic et al., 2015, encontraram constantes de
velocidade de degradacdo de 0,111 min™! na degradagido da SMZ por fotélise UVC. J4 para os
processos fotocataliticos, os autores calcularam constantes de 0,011 e 0,101 min™' para
radiacdo UVA e UVC, respectivamente, concluindo que nao houve contribui¢io nenhuma do
catalisador para os processos com radiacdo UVC. J4 nos processos com a lampada UVA, o
emprego do catalisador no processo teve grande importancia na degradacdo da sulfonamida

estudada. Tal conclusio, também pode ser observada nesse trabalho.

5.3 Escolha da Melhor Condicao de Degradacao

A condicao escolhida para os ensaios de investigacdo da melhoria do processo com
adicao de perdxido de hidrogénio, adicdo de aeracdo, variacdo da concentracdo dos compostos
alvo e variacdo do valor do pH inicial da solucdo de trabalho foi utilizando radiacdo UVA e
carga de 50 mg L' de TiO,, pois esta foi a condi¢io que resultou na segunda maior
degradacdo dos farmacos, ou seja, apresentou uma eficiéncia de degradacdo de 98, 96, 69%
para SDZ, SMZ e STZ, respectivamente, em um fluxo de fétons de 55 kJ L', A condi¢io
Otima apresentou uma eficiéncia de 99% para as respectivas sulfonamidas com uma carga de
100 mg L' de TiO> em um fluxo de fétons de 34 kJ L! para SDZ e SMZ e 98% de
degradacdo para STZ, com 55 kJ L' de fluxo de fétons. Tal condi¢do 6tima desempenhou o

papel de comparacdo com relagdo aos processos fotocataliticos otimizados.
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A radiacdo UVA foi escolhida para os ensaios com adicdo de outros oxidantes
(peréxido de hidrogénio e oxigénio) e variando o pH e a concentragdo inicial dos farmacos
pois, em sua maioria, essa fonte de radiacdo € a mais empregada em ensaios fotocataliticos.
Além disso, seu espectro eletromagnético pode ser correlacionado com o da banda de
radiacao solar. TiO, com forma alotrépica anatase tem uma energia de band-gap de 3,2 eV,
enquanto o e TiO> rutilo tem uma energia da band-gap de 3,0 eV. Quando a luz abaixo de um
determinado comprimento de onda € incidente sobre estes cristais, os pares de eletrons-lacuna
sdo gerados, 1ampadas com a maioria dos fétons irradiados entre 300 e 400 nm apresentam
desempenho superior em relacio a uma lampada de baixa pressdao (254 nm). Assim, hd a
geracdo dos radicais superdxido e dos radicais hidroxila. Estes radicais atacam substratos
organicos iniciando o processo de oxidagdo fotocatalitico. Ademais, deve ser mencionado que
a utilizacdo de luz solar acarreta em uma redugdo significativa nos custos do processo de
tratamento de dgua e efluentes, que devem ser considerados em futuros experimentos e na

concepgdo do reator em escala real (MALATO et al., 2009).

5.4 Influéncia da Adicao de H202

Os experimentos foram realizados adicionando-se peréxido de hidrogénio no meio
reacional, a fim de verificar a influéncia desse oxidante no processo de degradagdo. Por isso,
para tal foi escolhida a condi¢do que proporcionou a segunda maior eficiéncia de degradacdo,
ou seja, a fotocatalise com radiacdo UVA utilizando 50 mg de L' de TiO, durante um perfodo
de 255 minutos, o que corresponde a um fluxo de fétons de 41 kJ L' A relacdo
estequiométrica de H20», bem como as concentracdes molares (mmol L) e méssicas (mg L)

destes sao mostrados na Tabela 5.3.
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Tabela 5.3 - Relacdo estequiométrica, concentracdes molares (mmol L!) e méssicas
(mg L) de H»O; utilizados nos ensaios fotocataliticos com UVA e 50 mg L' de TiO2 com

adicao de H>0,.

Relacio estequiométrica Ch.0. Ch.0,
(sulfas:H202) (mmol L1) (mg L")

1:1 0,04 1,36

1:10 0,43 13,6

1:20 0,86 27,2

1:50 2,15 68,0

Os experimentos realizados com peréxido de hidrogénio, exceto para STZ na condi¢io
1:10, ndo apresentaram qualquer melhoria em relacdo a eficiéncia do processo. Isto é

apresentado na Figura 5.5.
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Figura 5.5 — Degradacdo da SDZ, SMZ e STZ (Co = 50 pg L' de cada) por
UVA/TiO; utilizando 50 mg L' de TiO, e diferentes razdes estequiométricas entre as

sulfonamidas e H>O» (1:0; 1:10; 1:20; 1:50).
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Esse comportamento pode ser correlacionado com a banda de absorcdo da radiacio
por esse oxidante. O perdxido de hidrogénio contribui para a degradacdo quando utilizada
uma lampada UVC, a qual emite em comprimento de onda de 254 nm, uma vez que esse
oxidante absorve a radia¢do préxima de 220 nm, se dissociando em radicais hidroxila. Isso foi
observado por Babic et al., 2015, na degradacao da SMZ. A adi¢do de H>0O> no sistema com
radiacdo UVC resultou na degradacdo mais rdpida em todos as condi¢des investigadas. Além
disso, a adi¢do de H202 no sistema de fotocatdlise com radiacio UV A inibiu a degradacdo da
SDZ e SMZ. A degradagdo na condi¢do UVA/TiO2/H20; foi mais lenta em comparacdo ao
sistema sem per6xido de hidrogénio. Isto indica que, em tal sistema, a fotocatdlise

heterogénea pode ser inibida por H>O».

Alguns outros autores também observaram que a adicdo de H>O2 no processo
UVA/TiO; poderia inibir a degradacido de compostos organicos. Eles verificaram que a adi¢cdao
H>0O, em baixas concentracdes aumentaria a taxa de degradacdo, enquanto que em
concentracoes mais elevadas reduziria a taxa de degradacdo de compostos organicos
(KANIOU et al., 2005). Neste trabalho, isso foi observado apenas para STZ na condicao

utilizando 10 mmol L' de H,O> houve um ganho de 23,8% na eficiéncia de degradacio.

A 1inibi¢do do processo fotocatalitico heterogéneo pode ser explicada pelo fato de que
o H>O: adsorvido na superficie do catalisador pode competir com os radicais hidroxila e
elétron-lacunas fotogerados e assim, inibir a principal via de geracdo de HO'. Além disso, o
H>0; pode reagir com TiO2 e formar complexos na superficie que bloqueiam os locais ativos
do catalisador. Também, existe a possibilidade de competi¢do entre os compostos organicos e
o HxO» para os sitios de adsor¢do sobre a superficie de TiO2 (AMALRIC; GUILLARD;
PICHAT, 1994).

5.5 Influéncia da Aeracao

O oxigénio (O2) € indispensdvel para o processo de fotocatdlise heterogénea. O
oxigénio dissolvido € altamente eletrofilico e reage com os elétrons gerados na superficie do
catalisador, reduzindo a recombinac¢do dos elétrons-lacuna, que € indesejavel para o processo.
Portanto, neste trabalho foi escolhida a condi¢do de UV A fotocatalise que resultou na segunda
maior eficiéncia de degrada¢io novamente, utilizando assim, 50 mg L' de P25 para os

ensaios com adi¢ao de aeracgao.
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A bomba de aquério utilizada no sistema para aeracdo foi ligada anteriormente ao
processo de adsorc@o, ou seja, 20 minutos antes do processo fotocatalitico. Essa bomba

apresentou vazdo de 15,63 cm3 s™!. O resultados sdo apresentados na Figura 5.6.

Figura 5.6 - Degradacdo da SDZ, SMZ e STZ (Co = 50 ug L! de cada) no sistema

fotocatalitico com e sem adi¢do de aeracio utilizando 50 mg L' de TiO e radiacio UVA.
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A aeracgdo da solugdo também apresentou uma melhoria mais significativa para SMZ e
STZ. A eficiéncia da degradacao foi 99,9%, 96,7%, 74,0% para SDZ, SMZ e STZ no sistema
combinado ao final do processo, apds 255 minutos (Quv = 41,2 kJ L. Portanto, ndo houve
melhoria na eficiéncia de degradacdo da SDZ. Para SMZ e STZ houve um aumento na
eficéncia de 5% e 10%, respectivamente em comparacdo com a apresentada na fotdcatélise

UVA com 50 mg L'! sem aeracio.

Com base na literatura especializada, esperava-se uma melhoria mais notdvel na
eficiéncia do processo, visto que alguns autores utilizaram a aeragc@o para otimizar fotocatélise
e aumentar a taxa de degradacdo. Em ensaios de degradacdo de hidrocarbonetos,
Cazoir et al., (2012) observou um tempo necessario de 8,5 horas na fotocatdlise combinada
com air stripping para a mineracdo desses compostos, enquanto que precisou-se de 17 horas

para atingir o mesmo resultado.sem a presenca do sistema combinado.

Observando-se os resultados obtidos no presente trabalho, pode-se concluir que a
saturacdo da solucdo com oxigénio do ar nao influenciou a eficiéncia do processo de
degradacdo ao longo da reacdo, pois a quantidade de oxigé€nio presente no meio reacional
pode ter sido suficiente para a reacdo, nao necessitando de adi¢c@o extra (o oxigénio dissolvido
anteriormente ao acionamento da bomba de aqudrio foi de 6,64 a 7,72 mg L' apés 10

minutos, que foi o tempo em que houve saturacao da solucio de trabalho).

5.6 Influéncia da Variacao da Concentracao Inicial das Sulfonamidas

Para estes experimentos foi escolhida a condicdo da fotocatdlise com UVA que
resultou na segunda maior eficiéncia de degradacio, utilizando assim, 50 mg L' do diéxido
de titanio P25 para os ensaios com variagdo da concentracdo inicial das sulfonamidas. Essa

concentragdo variou de 50 a 400 pg L.

Assim, observou-se que a eficiéncia da degradacdo foi inversamente proporcional a
concentracdo do farmaco. Isto foi observado na degradacao das trés sulfonamidas estudadas,

como mostrado na Figura 5.7.



78

Figura 5.7 - Degradacdo com diferentes concentracdes iniciais de SDZ, SMZ e STZ
(Co = 50, 100, 200 e 400 ug L' de cada) por fotocatilise com radiacdo UVA utilizando 50 mg
L' de TiO».
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Novamente, a eficiéncia de degradacdo da SDZ e SMZ foi maior em comparacdo com
a STZ. Para SDZ, a eficiéncia da degradacdo com 50 ug de L' de TiO,, foi 46% mais
elevada do que o processo utilizando 400 pg L' do farmaco apés 255 minutos (Quv = 41,2 kJ
L"). Para SMZ e STZ, esse percentual foi de 70% e 51% maior, respectivamente, no mesmo

tempo de reacao.

Na Figura 5.8 observa-se que quando hd a variacdo da concentragdo inicial das
sulfonamidas de 50 pg L' a 100 ug L! ndo h4 um aumento da constante cinética da reacdo,
ou seja, mesmo que evidenciado uma maior degradacdo dos compostos, sua velocidade de
reacdo foi menor. Além disso, pode-se perceber que quando a concentracdo inicial de 100 pg
L' é dobrada h4 uma diminui¢do significativa do k, o que pode-se concluir que mesmo que se
converta elevadas concentracdes das sulfonamidas na solucao, as reagdes fotocataliticas ficam
mais lentas conforme a concentracdo dos farmacos aumenta na solu¢do. Da concentracio de

200 ug L! para 400 ug L' observa-se que a constante cinética permaneceu quase a mesma.

Figura 5.8 - Cinética de reacdo para degradagdo fotocatalitica das sulfonamidas

(50, 100, 200 e 400 pg L' de cada composto) utilizando 50 mg L' de TiO».
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Este mesmo comportamento foi observado por Klauson et al, (2010) também na

degradacdo de sulfametizol por fotocatdlise sob radiacdo solar em vérias concentracdes
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iniciais do farmaco (5 a 100 mg L™). Isto pode ser explicado pelo niimero fixo de sitios ativos
na interface de TiO2/H20O. Assim, em baixas concentra¢des de sulfonamidas, um nimero de
moléculas de dgua serd adsorvida sobre as particulas de catalisador disponiveis produzir

radicais hidroxila, e conduzird a um maior processo oxidativo.

Por outro lado, em concentragdes mais elevadas dos compostos obtem-se uma menor
proporcdo de moléculas de dgua e sitios ativos livres e, consequentemente, a adsor¢do
competitiva entre os agentes leva a uma diminuicdo na taxa de degradacdo

(KLAUSON et al., 2010).

5.7 Influéncia da Variacao do pH Inicial da Soluciao de Trabalho

Uma série de experimentos foram realizados, a fim de estudar a influéncia do pH
sobre o processo. O valor do pH inicial foi ajustado com NaOH e H>SOs4, enquanto que os
valores dos outros parimetros permaneceram os mesmos, ou seja, carga de 50 mg L do

catalisador e concentracio inicial de 100 ug L' de cada sulfonamida.

O pH da solugdo aquosa afeta significativamente as caracteristicas do fotocatalisador
TiOz, incluindo a carga das particulas, o tamanho dos agregados que se formam, e as posi¢oes
das bandas de condugdo e de valéncia. Portanto, a taxa de mineralizacdo fotocatalitica €

dependente do pH entre valores que vao de 4 a 10 (MALATO et al, 2009).

Muitas vezes, o valor do pH das dguas residuais industriais pode variar muito, desde
muito baixo até um valor muito elevado. Neste caso, o efeito do pH sobre a efici€ncia
fotocatalitica de TiO> deve ser levado em conta, pois o processo poderia ser otimizado
variando o valor do pH por métodos simples e econdmicos como, por exemplo, a mistura de
diferentes cargas de efluente. Neste trabalho, escolheu-se o pH 4 e 9, pois sdo valores de
potencial hidrogenidonico encontrados em efluentes de muitas industrias, ou seja, meios dcidos

e basicos, além do proprio pH da solucdo como comparativo.

Observou-se uma taxa maxima de reacdo de degradacdo quando o valor do pH da
solugdo foi de 5,6. Nesse valor de pH, a superficie do catalisador encontra-se na forma neutra;
assim, as moléculas provavelmente atingem a superficie do catalisador mais facilmente e, a

velocidade de degradacdo € maxima (ABELLAN et al., 2007).
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Variando o valor do pH inicial da solu¢dao de trabalho, foi verificada melhoria da
eficiéncia de degradacdo somente da STZ em pH 9. Tal resultados sdo observados na

Figura 5.8.
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Figura 5.9 - Degradacdo das sulfonamidas (Co = 50 pg L! de cada) em diferentes
valores iniciais de pH (pH = 4; 6,3 ¢ 9) da solucdo de trabalho por fotocatilise UVA e

50 mg L! de TiO».
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Em pH 4, a eficiéncia de degradac¢do ao final do processo fotocatalitico foi de 54, 35 e
24% para SDZ, SMZ e STZ, respectivamente. Esse resultado foi 45, 59 e 41% mais baixo do
que o processo de fotocatdlise utilizando o pH inicial solucdo de trabalho. Em pH 9, as
eficiéncias de degradacdo atingidas ao final do processo foram maiores em comparacao com
as obtidas em pH 4. Sao elas: 86, 65% e 81% para SDZ, SMZ e STZ, respectivamente. Tais
resultados sdo 13 e 29% menores para SDZ e SMZ. Ja para STZ houve um ganho de 15% na

eficiéncia de degradacdo.

Em pH 4, o processo de adsor¢do das sulfonamidas na superficie do catalisador é
relativamente baixo. Considerando o processo de degradagao, os cations NH4* e os éacidos
HNO: e/ou HNO3 sdo formados, os quais podem acarretar em uma diminui¢do gradual do pH.
Isto porque, uma vez que ha um aumento do pH, ocorre uma aglomeragdo de particulas de
catalisador e sua carga torna-se positiva. Anions SO4>, presentes na degradacio se
sulfonamidas, também influenciam na adsor¢@o das sulfonamidas. Eles podem “sequestrar” os
radicais hidroxila, absorver radiacdo UV e competir com as sulfonamidas e seus subprodutos
de degradacgdo pelos protons, diminuindo a eficiéncia de degradacdo. Ainda assim, em meio
basico, a superficie do catalisador é carregada negativamente, e a adsorcdo de Na* pode
competir com a adsorcdo de moléculas organicas. Além disso, em solu¢des bdsicas, hd uma
repulsdo eletrostatica entre os anions hidroxila na superficie e carregados negativamente. Isto
pode evitar a formacao de radicais hidroxila e, consequentemente, reduzir a degradacdo no

processo de fotocatélise (ABELLAN et al., 2007).

Sulfonamidas sdo compostos anfotéricos que tém dois valores de pKa, variando com o
pH. O primeiro pKa, entre 1 e 3 esta relacionado com a protonag@o do grupo amino ligado ao
anel de benzeno e o segundo pKa, entre 5 e 8 estd associado a protonacdao do grupo
sulfonamida (DMITRIENKO et al., 2014). Os estados i6nicos diferentes das substincias tem
um efeito notdvel sobre a sua reatividade, e os valores dos correspondentes pKa sdo
importantes para a elucida¢do do seu comportamento fotoquimico de acordo com o pH. Os
valores de pKa da SDZ sao 1,6 e 6,5; SMZ sdo de 2,8 e 7,6; STZ sdo 2,4 e 7,1. Estas formas
podem ser relacionadas com a resultante de a cargas positivas de TiO> a um pH < 6 e

negativas a um pH > 6, conforme mostrado nas Equacdes 3.17 e 3.18 na pigina 41.
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5.8 Degradacao Fotocatalitica das Sulfonamidas em Diferentes Matrizes Aquosas

Os processos de degradacdo das sulfonamidas também foram testados em diferentes
matrizes, tais como dgua mineral, 4gua de abastecimento desclorada e dgua superficial de
lagoa. As condic¢des utilizadas para tais experimentos foram a fotdlise (UVA) e a fotocatélise
heterogénea (UVA/TiO2) com um carga do catalisador, em suspensdo, de 50 e 100 mg L.
Tais condicdes foram escolhidas, pois foram as que apresentaram melhores taxas de

degradacao da SDZ, SMZ e STZ.

Com relacdo ao processo utilizando somente a aplicacdo da radiacio UVA, ndo foi
observado um nivel notdvel de degradacdo das sulfonamidas nas diferentes matrizes aquosas.
O maximo de degradacdo atingida foi de 16, 24 e 5% para SDZ, SMZ e STZ, respectivamente
em 4gua mineral apés 255 minutos de fotoreacdio (Quv = 41 kJ L. Isto pode ser observado

nos dados apresentados na Figura 5.9.
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Figura 5.10 - Degradacdo da SDZ, SMZ e STZ (Co = 100 pug L' de cada) sob radiagio

UVA em diferentes matrizes aquosas.
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Sendo assim, ndo foi possivel calcular a cinética de degradacdo nessas condi¢des. Tais
resultados também foram observados no mesmo processo com dgua ultrapura evidenciando a

ineficiéncia do processo fotolitico em si na degradacdo desses farmacos.

A adsorcdo dessas sulfonamidas ao catalisador em diferentes matrizes foi praticamente
a mesma que observada em édgua ultrapura. Ou seja, no periodo de 10 minutos anteriormente
ao processo fotocatalitico se iniciar essa adsor¢do nao ultrapassou a 10% em nenhuma
condi¢do experimentada, sendo observada uma maior adsor¢do quando a matriz foi dgua

mineral, seguida da d4gua de abastecimento desclorada e da dgua superficial de lagoa.

Para os processos fotocataliticos com radiacio UVA, usando-se 50 mg L' de
catalisador, foi observada uma degradacdo maior na dgua de abastecimento desclorada,
seguido da 4gua mineral e dgua de lagoa para SDZ e SMZ. Para STZ, eficiéncia de
degradacdo foi a mesma para a 4gua de abastecimento desclorada e a &4gua mineral,

considerando o desvio padrdo. Esses resultados sdo observados na Figura 5.10.
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Figura 5.11 — Resultados da degradacdo da SDZ, SMZ e STZ (Co = 100 pg L de cada)

sob processo fotocatalitico UVA utilizando 50 mg L' de TiO, em diferentes matrizes

aquosas.
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Os valores dos resultados ndo foram os mesmos obtidos quando usadas diferentes
matrizes aquosas. A eficiéncia do processo foi menor quando utilizadas dgua de
abastecimento desclorada, dgua mineral e dgua de lagoa, quando comparada com a dgua
ultrapura. Essa perda de eficiéncia para SDZ, SMZ e STZ foi de 30, 17 e 37% para dgua de
abastecimento desclorada chegando a 76, 61 e 50% em d4gua superficial de lagoa apds 255

minutos de reagio fotocatalitica (Quv =41 kJ L.

A constante cinética de degradagdo aponta que SMZ degrada mais rapidamente, seguida
da SDZ e STZ. Os valores das constantes de velocidade das reagdes, k (min), estdo
apresentados na Tabela 5.4, sendo que R? desses ajustes variaram de 0,946 a 0,991. O k da
degradacdo da STZ em d&gua superficial de lagoa ndo foi calculado, pois a magnitude de

degradacao foi muito baixa nessa condicao, atingindo 14,7%.

Tabela 5.4 — Constantes cinéticas da degradacdo, k (min') das sulfonamidas
(Co = 50 ug L' de cada) em diferentes matrizes aquosas utilizando radiacio UVA e

50 mg L! de TiO».

Sulfas Agua Agua Agua de Agua Superficial de
Ultrapura Mineral Abastecimento Lagoa

SDZ 0,029 0,003 0,004 0,001

SMZ 0,015 0,004 0,005 0,002

STZ 0,004 0,001 0,001 -

Quando dobrada a carga do catalisador (100 mg L) o mesmo comportamento foi
observado, ou seja, a degradacdo foi mais rdpida em &4gua de abastecimento desclorada,
seguido pela dgua mineral e dgua superficial de lagoa para SDZ e SMZ. Ja para STZ, a
degradacdo foi também mais rdpida para dgua de abastecimento desclorada, porém houve
praticamente a mesma degradacdo para dgua mineral e 4dgua superficial de lagoa. Tais

resultados podem ser observados na Figura 5.11.
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Figura 5.12 — Resultados da degradacdo da SDZ, SMZ e STZ (Co = 100 pg L de cada)

sob processo fotocatalitico UVA utilizando 100 mg L' de TiO> em diferentes matrizes

aquosas.
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Foi observado um ganho na velocidade de degradacdo dos compostos alvos. Quando
dobrada a quantidade de catalisador utilizada (100 mg L"), foram necessarios somente metade
do tempo de reacdo (t = 127,5 minutos) e, portanto, metade da energia (Quv = 20,5 kJ L1
para atingir o mesmo nivel de degradagdo para todas as sulfonamidas em diferentes matrizes
aquosas. Apesar desse ganho, houve perda na eficiéncia de degradacdo da SDZ, SMZ e STZ
de 2,6, 1,3 e 39,1% quando a matriz foi a d4gua de abastecimento desclorada e 50, 40 e 65%
para dgua superficial de lagoa em comparagdo com os resultados obtidos em dgua ultrapura

ap6s o tempo total de reacdo de 255 minutos (Quv =41 kJ L.

Ja os valores da constante cinética de degradacdo, k, apontam novamente que a SMZ
degrada mais rapidamente, seguida da SDZ e STZ. Os k (min™!) estdo apresentados na Tabela

5.5, sendo que R? desses ajustes variaram de 0,894 a 0,995.

Tabela 5.5 — Constantes cinéticas k (min') da degrada¢io das sulfonamidas

(Co=100 ug L! de cada) em diferentes matrizes aquosas.

Agua Agua Agua de .
Sulfas Agua de Lagoa
Ultrapura Mineral Abastecimento
SDZ 0,045 0,005 0,010 0,003
SMZ 0,029 0,007 0,012 0,004
STZ 0,010 0,002 0,003 0,001

A perda da eficiéncia de degradacdo das sulfonamidas que foi evidenciada nas matrizes
de abastecimento desclorada, 4gua mineral e d4gua de lagoa, em todas as condi¢des, pode ser
explicada devido aos compostos presentes nessas matrizes que nao siao encontrados em agua

ultrapura, tais como sais minerais, metais, carbonatos, etc.

Tobukura et al., (2016) realizaram um estudo com o objetivo comparar diferentes
processos oxidativos avancados na degradacdo de carbazepina e diclofenaco em diferentes
matrizes aquosas. Os autores observam que na fotocatdlise heterogéna com TiO> a competi¢ao
entre os farmacos e as substancias presentes para adsorcao na superficie do catalisador foi um
fator inibitério menos significativo do que os efeitos “sequestrantes” desses compostos. Essa

competicdo também foi observada no trabalho de Choi et al., (2014). Os autores mostraram
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que o desempenho de processos TiO2/UVA e TiO2/UVC diminuiu mais significativamente

com o aumento da concentracdo de carbono organico dissolvido.

Carbajo et al., (2016) concluiram que a presenca de fons inorgdnicos em altas
concentracdes em dguas naturais constitui um fator limitante para a atividade fotocatalitica
solar. No entanto, foi observado que a aplicacdo desse processo foi um sucesso na
fotodegradacdo de uma mistura de farmacos (carbamazepina, ibuprofeno, sulfametoxazol,
ofloxacina, flumequina) em matriz de d4gua natural usando TiO2 como catalisador em tempos
de irradiacdo de aproximadamente 35 min. Isto foi observado também por
Pistkova et al., (2015) na degradacdo de B-bloqueadores (acebutolol, atenolol, metoprolol,
nadolol and propranolol), no entanto, pois foi necessario um tempo de iluminac¢do mais longo
para remog¢do dos compostos presentes em uma matriz aquosa de um riacho localizado em

Vrtojbica (Nova Gorica, Eslovénia).

5.9 Ensaios de Toxicidade com Vibrio fischeri

Testes bioldgicos com a bactéria bioluminescente Vibrio fischeri foram realizados para
as amostras submetidas aos processos de fotdlise e fotocatdlise e comparadas com a
toxicidade das amostras ndo tratadas (t = 0 min). O perfil de toxicidade obtido, ao longo do
tempo de degradacdo, quando as amostras ficaram em contato com a bactéria por 15 ou
30 minutos foi similar. Dessa forma, nesse trabalho estdao apresentados apenas os resultados

obtidos em 15 minutos.

Durante a adsor¢do, 10 minutos antes do processo de fotocatélise iniciar, ou seja,
quando a solugdo inicial contendo 100 pg L' de cada sulfonamida permaneceu em contato
com o catalisador em suspensdo, houve inibicao de até 20% na luminescéncia da mesma em

todas as condi¢Oes avaliadas.

Quanto aos resultados obtidos com o processo de fotélise UVC ndo houve aumento da
toxicidade ao longo desse processo € 0 mesmo comportamento pode ser observado durante a
fotdlise UVA. Porém, em todos os ensaios com processo de fotocatdlise heterogénea com
radiagdo UVC foram observados aumentos da toxicidade durante todo o tempo de reagdo. Ja
quando utilizada a radiagio UVA o mesmo ndo foi observado, conforme apresentado na

Figura 5.12.
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Figura 5.13 — Resultados de toxicidade das solu¢des com a bactéria marinha Vibrio
fischeri ao longo do processo de degradacio da SDZ, SMZ e STZ (Co = 100 ug L' de cada)
por fotdlise e fotocatdlise UVC e UVA.

-1
Quy(KILY)
0,0 5,5 11,0 20,7 27,6 41,3 55,1 82,7
100 1 1 1 1 1 1 1 1
Uuvce [ ]Fotdlise
B 20 mg L' TiO,
80 - B 100 mg L' TiO,
S 60+
=
WS
2
£
S 40 -
i ’_i 'l 'I
0 |_'
0 2 4 75 . 10 15 20 30
t (min)
-1
Quy (KILY)
0,0 2,7 8,2 13,7 27,3 41,0
100 1 1 1 1 1 1
UVA
80
60
=
o]
2
S
S 40
20
| Tl
0 17 51 85 170 255

t (min)



93

Sulfonamidas sdo praticamente ndo tdxicas para a maioria dos microrganismos
testados (GARCfA—GALAN et al., 2009). Para a Vibrio fischeri, os valores da concentracao
efetiva responsavel por elucidar efeito em 50% dos organismos testados (CEso), determinados
por meio do teste Microtox®, variou em uma faixa de 16,9 a 118,7 mg L! para SMX e foi

maior que 1000 mg L' para STZ (KIM et al., 2007).

Na fotdlise, observou-se uma oscilagao da inibi¢ao da luminescéncia quando utilizadas
ambas as radiacdes, porém houve um aumento da inibi¢do da luminescéncia maior no
processo com UVC em comparacdo com o processo UVA. Pode-se constatar tal
comportamento a maior degradacdo das sulfonamidas no primeiro caso. No processo UVC
houve uma degradacdo de 88,5% para SDZ, 78,0% para SMZ, 98,2% para STZ ap0s
30 minutos (Quy =82, 7kJ L"). Jd o processo fotolitico com radiacdo UV A foi realizado em
um periodo total de 340 min (Quv = 82,7 kJ L), resultando em uma eficiéncia de degradagio
de 10,4% para SDZ, 7,1% para SMZ e 2,5% por STZ. Assim, a degradacdo das sulfonamidas
gerou produtos com maior toxicidade em relacdo as sulfonamidas nido degradadas nos

processos fotolitico envolvendo radiacao UVC.

Verificou-se também uma maior toxicidade durante a fotocatélise com radiagao UVC
do que com radiacdo UVA. Isto evidencia uma maior producdo de compostos com potencial
de toxicidade ao longo da reacdo quando utilizada a radiagdo UVC no processo fotocatalitico.
Nos processos fotocataliticos UVC com carga de 20 mg L' de TiO> houve um aumento da
toxicidade, com relag@o a solucao inicial de sulfonamidas (t = 0) de 40% em 10 minutos e que
se manteve até o final do processo. Quando utilizada uma carga de 100 mg L' de TiO, houve
um aumento gradativo da inibi¢do da luminescéncia até atingir 60% ao final do processo, apOs
30 minutos (Quv = 82,7 kJ L'!). Ressalta-se que na segunda condi¢do citada, houve 99% de

eficiéncia na degradacdo das sulfonamidas.

J& para o processo fotocatalitico UVA, utilizando as mesmas cargas de TiO: citadas
acima (20 e 100 mg L), foi observado um aumento de 20% na toxicidade ao final do
processo em ambas condigdes, apés 255 minutos (Quv = 42 kJ L") com relacdo as solucdes
de sulfonamidas nao degradadas (t = 0). Esse aumento de 20% nao € considerado significativo
em testes de toxicidade com Vibrio fischeri. Lembrando que na condicdo utilizando 100 mg L

I de catalisador, a eficiéncia de degradacio atingida foi de 99% para SDZ, SMZ e STZ.

Outro dado interessante € que no processo de fotdlise UVC, mesmo com uma

eficiéncia de degradacdo proxima a obtida no processo fotocatalitico UVC, apresentou uma
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toxicidade menor que no segundo processo. Isso pode ser atribuido a fotdlise (UVC) ser um
processo fisico-quimico, onde ocorre a quebra de ligagdes quimicas das moléculas das
sulfonamidas. Provavelmente, esse rompimento das ligacdes atdmicas da molécula ndo
origina produtos de degradacdo toxicos, diferentemente do processo de fotocatdlise UVC,
onde o agente oxidante, no caso o radical hidroxila, é empregado. Esse comportamento foi
observado também na degradacdo de SMX pelo processo de eletron-Fenton

(DIRANY et al., 2011), e outros processos oxidativos avancgados, tais como na 0zonizagao em

meio basico (pH 11) (URBANO et al., 2016) e foto-Fenton (GONZALEZ et al., 2007).

Além disso, testes de toxicidade utilizando a bactéria marinha Vibrio fischeri em
amostras de sulfonamidas submetidas a outros processos oxidativos avancados ja foram
relatados. Um exemplo, € a sulfametoxazol (SMX) submetida ao processo de elétron-Fenton.
Os autores observaram que a toxicidade das solu¢des aquosas SMX variou consideravelmente
com o tempo de eletrdlise e a intensidade de corrente aplicada. Este fendbmeno poderia ser
explicado pela formacdo e desaparecimento de vérios produtos de degradacdo, incluindo
intermediarios ciclicos e/ou aromaticos, e acidos carboxilicos acidos de cadeia curta, com

uma toxicidade diferente do antimicrobiano ndo degradado (DIRANY et al., 2011).

Na Figura 5.13 sdo apresentados os resultados de toxicidade com 50 mg L' de TiO>
em processo fotocatalitico quando irradiado com UVA (segunda melhor condicdo de

degradacido), e valor inicial do pH da amostra de 4,0 a 9,0.
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Figura 5.14 — Resultados de toxicidade das solu¢des com a bactéria marinha Vibrio
fischeri ao longo da reacdio UVA/TiO> com 50 mg L de TiO2, Co Sulfas = 100 ug L e

variag¢do do pH inicial da solugdo.
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Na fotocatdlise com ajuste inicial da solugdo para pH 4 observou-se o aumento de 10%
na toxicidade na degradagio quando um fluxo de fétons de 41 kJ L' foi utilizado
(t = 170 minutos). Porém, em 255 minutos (Quy = 41 kJ L"), a toxicidade diminui para 15%
com uma eficiéncia de degradacdo de 47,8; 36,6 ¢ 71,6% para SMZ, STZ e SDZ,
respectivamente, evidenciando que ndo houve aumento significativo da toxicidade em tal

condicdo.

Em pH 9, foi verificado um efeito de inibi¢cdo da luminescéncia de 5% no final do
processo fotocatalitico; nessas mesmas condi¢des, uma eficiéncia de degradacdo de 50% para
SMZ, 43,80% para STZ e 48,10% para SDZ foi observada. Portanto, uma maior toxicidade
foi notada nesse processo. Essa toxicidade pode ser correlacionada com a maior degradagdo

das sulfonamidas em pH inicial da solucao igual a 9 em relacdo ao pH 4.

Fazendo uma comparacdo desses resultados com os encontrados no processo

fotocatalitico, onde ndo houve ajuste do pH inicial da amostra, pode-se notar que nao houve
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aumento da toxicidade quando feito tais ajustes, ou seja, o pH inicial da amostra ndo mostra

influencia na toxicidade ao longo do processo fotocatalitico.

Nos ensaios com o processo UVA/TiO2/H20; foi utilizada a catalase para garantir a
auséncia do perdxido de hidrogénio residual nas amostras e, portanto, assegurar que OS
resultados apresentados ndo sofressem influéncia H>O2, que € toxico para a Vibrio fischeri. Os
resultados desses ensaios com as sulfonamidas e H>O> na propor¢ao estequiométrica 1:1,

1:10, 1:20 e 1:50 sdo apresentados na Figura 5.15.

Figura 5.15 — Resultados de toxicidade com a bactéria marinha Vibrio fischeri nas
condi¢des UVA/TiO2 e UVA/TiO2/H>0: com 50 mg L' de TiO; e Cp Sulfas = 100 ug L' em

diferentes razdes estequiométricas entre as sulfonamidas e o H2Ox.
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Pode-se observar que nao houve um efeito na luminescencia da bactéria marinha para
as condigdes estequiométricas de 1:1, 1:10 e 1:50. Porém para a condi¢do de 1:20 foi

observado um aumento da toxicidade a partir do tempo de 85 minutos de degradacao.

Também nao foi observado um aumento da toxicidade das solu¢des contendo as trés
sulfonamidas ao longo do processo fotocatalitico com radiagdo UVA em diferentes matrizes

aquosas.
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Os resultados obtidos em dgua ultrapura, dgua mineral, dgua de abastecimento

desclorada e dgua superficial de lagoa s@o apresentados na Figura 5.15.

Figura 5.16 - Resultados de toxicidade com a bactéria marinha Vibrio fischeri em dgua
ultrapura (A), 4gua mineral (B), d4gua de abastecimento desclorada (C), dgua superficial de

lagoa (D) durante o processo UVA e UVA/TiOz e Cp Sulfas = 100 ug L.
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Nao foi observado nenhum aumento na toxicidade durante a fotdlise, isso pode ser
associado a ineficiéncia deste na degradacao das sulfonamidas. Porém, na condi¢dao com 100
mg L' de TiO», onde a eficiéncia de degradacdo dos trés farmacos foi de 99%, também nio

houve um aumento significativo da toxicidade.

Porém, houve um aumento mais significativo da toxicidade quando usada a matriz

dgua ultrapura apenas quando utilizada uma carga de 50 mg L' de TiO>. O maior efeito de



98

inibicdo da luminescéncia da bactéria teste foi de 43,7% apés 85 minutos de reacdo

(Quv=14KIL").

J4 em 4gua mineral e em dgua de abastecimento desclorada também ndo houve

aumento na toxicidade ao longo de nenhuma condi¢do avaliada.

E importante ressaltar que nos ensaios com o processo UVA/TiO, e agua de
abastecimento desclorada, o tiossulfato de sddio foi adicionado anteriormente ao experimento
para remocao do cloro residual presente nessa matriz. Isso foi realizado para garantir que os
resultados obtidos ndo sofressem a influéncia das espécies relativas ao cloro ativo, que €

téxico para a bactéria marinha teste.

Ja para os testes onde foi utilizada dgua superficial de lagoa houve um aumento na
toxicidade das amostras ao longo do processo fotocatalitico utilizando 50 mg L' de TiO2 em
comparacdo com a solucdo de sulfonamidas ndo degradadas nos tempos de 51, 85 e 255
minutos, o que corresponde a um fluxo de fétons de 8,2, 13,7 e 41,0 kJ L'!. J4 ao longo do
processo de fotdlise e fotocatdlise utilizando uma carga de 100 mg L' de catalisador nio
houve um aumento significativo na toxicidade das amostras com relagdo as sulfonamidas ndo

degradadas.

Na literatura ndo se encontram muitos resultados de testes de toxicidade em amostras
de sulfonamidas submetidas aos processos fotocataliticos com radiacio UVA em diferentes
matrizes aquosas. Um trabalho que podemos citar € o de Trovo et al., (2009) na degradacg@o da
SMX utilizando um simulador solar. Os autores utilizaram diferentes matrizes aquosas, tais
como: dgua destilada, 4gua destilada com adicdo de nitrato (10 e 20 mg L!) e 4gua de mar
para avaliar da toxicidade. Os resultados obtidos com Vibrio fischeri demonstrou que a
solugd@o inicial de SMX nido era toxica, com 38% de porcentagem de inibi¢do. Quando a
solucdo SMX foi irradiada, observou-se um pequeno aumento na porcentagem de inibicao
(49%). Assim, conclui-se que nenhum dos casos houve um aumento significativo da

toxicidade.

Porém, ha outros estudos utilizando outras classes de antimicrobianos, como € o caso
do estudo de Pereira et al., (2011). Os autores utilizaram simularam a fotocatalise solar
utilizando TiO2 em suspensdo para a remocao da oxitetraciclina, uma tetraciclina utilizada no
tratamento veterindrio. Os resultados observados foram os mesmos encontrados aqui, houve
uma eficiente degrada¢do do composto, bem como a diminuicdio da sua toxicidade em

comparagdo com o analito ndo degradado.
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6 CONCLUSOES

A fotélise utilizando radiagdo UVC é mais eficiente na degradacdo das sulfonamidas
em comparacao com a fotdlise UVA. Porém, quando adicionado um catalisador no processo,
nao foi observado um ganho na eficiéncia de degradacdo da STZ. Na degradacdo da SDZ e
SMZ, a fotocatdlise UVC apresentou um aumento em sua eficiéncia somente quando
empregada cargas acima de 100 mg L! de TiO». Portanto, pode-se concluir que o emprego do
catalisador no processo utilizando a radiacio UVA foi mais eficiente na degradacdo das
sulfonamidas. Além disso, o processo fotocatalitico UVA confere também maior eficiéncia
energética e a possibilidade de utilizacdo da radiacdo solar, acarretando em menores custos

em sua aplicacdo.

Ademais, foi constatado que a toxicidade das solu¢des das sulfonamidas ndo aumentou
ao longo do fotocatalitico utilizando radiagdo UVA, o contrdrio foi observado no processo
fotocatalitico com radiacao UVC. Tal constatacdo também confere uma maior eficiéncia ao
processo fotocatalitico utilizando a luz negra com relacio a luz gemicida, devido a
necessidade dos processos fotocataliticos gerarem produtos de degradacdo sejam menos
toxicos que os fadrmacos originais. Tal caracteristica confere a tecnologia aqui estudada, além
da degradagao/remocdo desses farmacos, que estes ndo estejam ativos e possam causar efeitos

deletérios ao ambiente e, consequentemente, a saide humana.

A adigdo de aeracdo e perdxido de hidrogénio ao processo fotocatalitico com radiacio
UVA nao melhorou a eficiéncia da degradacdo da SDZ e SMZ. Isto s6 foi observado na
degradacdo da STZ, quando foi notado um aumento de sua degradagdo em 20%. Ajustando-se
o pH inicial da solugdo para 9, também foi observada uma melhoria na eficiéncia de
degradacdo somente da STZ, de 15%, com relacdo ao TiO»/UVA utilizando pH original da
solugdo de trabalho. Concluiu-se entdo que, no geral, ndo houve ganhos quando tais agentes
foram acrescentados ao processo fotocatalitico, pois além de poder conferir aumento nos
custos do processo, ndo houve melhoria significativa na eficiéncia na degradacdo das

sulfonamidas.

Finalmente, pode-se concluir que a eficiéncia de degradacdo das sulfonamidas pelo

processo fotocatalitico UVA sofre influencia de sais minerais, matéria organica, carbonatos,
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bicarbonatos, maior turbidez, etc. Isso foi observado nesse trabalho nos ensaios utilizando
diferentes matrizes aquosas. Provavelmente houve competicdo entre estes compostos
presentes nas dguas e os farmacos pelos radicais hidroxila. Ademais, observa-se que a
presenca dessas substincias ndo acarretou no aumento da toxicidade das solu¢des ao longo da

fotocatalise utilizando radiagdo UVA.
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SUGESTOES PARA TRABALHOS FUTUROS

Analisando-se os resultados obtidos da realizacdo deste trabalho, é possivel concluir
que a fotocatalise com radiagdo UV A ¢€ eficiente na degradacdo da SDZ, SMZ e STZ. Porém,
vale ressaltar que essa andlise pode ser mais aprofundada e informacdes relevantes a respeito
da degradacdo desses farmacos serem obtidas, inclusive com a realizacdo de mais
experimentos. Por essa razdo, abaixo € apresentado sugestdes para realizacdo de trabalhos

futuros. Sao elas:

. E importante avaliar a eficiéncia desses processos na degradacio de uma
solucdo contendo contaminantes de preocupacdo emergente de diferentes classes como, por
exemplo, hormoénios, outros antimicrobianos como fluoroquinolonas e tetraciclinas. Cada
composto possui suas caracteristicas que facilitam ou ainda dificultam sua degradag¢do, como
solubilidade, fotossensibilidade, estrutura quimica, entre outros;

. Outro dado importante € avaliar a toxicidade das sulfonamidas ao longo do
processo fotocatalitico utilizando outros organismos teste, como Daphnia similis, Escherichia
coli, Bacillus subtilis, Staphylococcus aureus, entre outros para avaliar se 0 mesmo acontece
com microrganismos Gram-positivos e Gram-negativos e de diferentes niveis troficos;

. Apesar de a concentracdo utilizada ser préxima a dada sua ocorréncia no meio
ambiente, seria interessante diminuir a concentragdo inicial de trabalho para se aproximar
ainda mais da realidade;

. Avaliar se houve a total mineralizacdo das sulfonamidas empregando-se
tempos de reacdo maiores na fotocatdlise heterogénea;

. Avaliar o emprego da radiagdo solar na degradacdo das sulfonamidas no

processo fotocatalitico.
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