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RESUMO

A reiterada deteccdo do fungicida carbendazim (CBZ) em efluentes e dguas naturais tem se
tornado um fator de risco a sade humana e aos servigos ecossistémicos. O presente estudo
analisou o desempenho de técnicas oxidativas fotoquimicas e eletroquimicas na degradacdo e
mineralizacdo do CBZ. Os processos de fotdlise direta (FD), fotocatalise heterogénea (FH),
fotoeletrooxidacao (FEO) e oxidacao eletroquimica (OE) foram testados em solucGes aquosas
contendo CBZ e a influéncia da radiacdo UV, densidade de corrente (j) e concentracdo de
eletrolitos de suporte foi avaliada. Os resultados sugerem que CBZ s6 € degradado por FD
quando UV-Casanm € aplicada. Para FH, a degradacdo de CBZ foi observada tanto quando
UV-Azesnm quanto UV-Cosanm foram utilizados, o que esta relacionado as espécies reativas de
oxigénio formadas pela atividade fotocatalitica (foton-EROs). Os processos de FD e FH
praticamente ndo provocaram a mineralizacdo de CBZ, demonstrando sua resisténcia a
processos fotomediados. Para OE, independente da j aplicada, houve maior degradacdo e
mineralizacdo da CBZ do que as observadas quando se utilizou FD e FH. O aumento da
concentracdo do eletrolito suporte (Na2SOs4) ndo afetou os niveis de degradacdo e
mineralizacdo do CBZ. Com relacdo ao processo FEO, foi obtida uma mineralizacdo de CBZ
de 52,2% nas melhores condi¢fes de ensaio, sendo a oxidacgdo eletroquimica o principal
mecanismo para a mineralizacdo de CBZ, a qual foi promovida pelo efeito adicional de
elétron-EROs, féton-EROs e radiagdo direta UV-Cosanm. Os valores de mineralizacdo, cinética
e meia-vida mostram que FEO UV-Czssnm com aplicacdo de 15 mA.cm2 foi o melhor ajuste
para a degradagdo e mineralizagcdo da CBZ. Entretanto, quando considerados os valores de
consumo especifico de energia para aplica¢des industriais, o uso de OE com 3 mA.cm? e 4
g.L! de Na,SOs torna-se mais atrativo. A avaliagdo dos subprodutos formados apds os
tratamentos por OE e FEO UV-Cassnm revelou a formagdo de compostos aromaticos e
alifaticos, acidos carboxilicos de baixo peso molecular e ions inorganicos nitrogenados devido
a degradacdo da CBZ. Os resultados de fitotoxicidade aguda mostraram que a presenca de
sulfato de sodio pode ser um fator representativo quanto a toxicidade de amostras tratadas em
sistemas eletroquimicos, em especial para Allium cepa.

Palavras chave: Carbendazim; oxidacdo fotoquimica; oxidacdo eletroquimica; espécies
reativas de oxigénio; consumo especifico de energia elétrica.



ABSTRACT

The repeated detection of the fungicide carbendazim (CBZ) in effluents and natural waters
has become a risk factor for human health and ecosystem services. The present study analyzed
the performance of photochemical and electrochemical oxidative techniques on the
degradation and mineralization of the CBZ. Direct photolysis (FD), heterogeneous
photocatalysis (FH), photoelectrooxidation (FEO) and electrochemical oxidation (OE)
processes were tested in aqueous solutions containing CBZ and the influence of UV radiation,
current density and electrolyte concentration of support was evaluated. The results suggest
that FD only degrades CBZ when UV-Cazsanm is applied. For FH, CBZ degradation was
observed both when UV-Asgsnm and UV-Casanm Were used, which is related to reactive oxygen
species formed by photocatalytic activity (photon-ROS). Neither FD nor FH were able to
mineralize CBZ, demonstrating its resistance to photomediated processes. For EO, regardless
of the value of j, there was greater degradation and mineralization of CBZ than those
observed when using FD and FH. The increase in the support electrolyte (Na>SOs)
concentration did not affect the levels of degradation and mineralization of CBZ. Regarding
the FEO process, a CBZ mineralization of 52.2% was performed in the best conditions, being
the electrochemical oxidation the main pathway for CBZ mineralization, which was promoted
as an additional effect of electron-ROS, photon-ROS and direct UV-Cosanm radiation. The
mineralization, kinetics and half-life values show that FEO UV-Casanm using 15 mA.cm 2 was
the best fit for the degradation and mineralization of CBZ. However, when considering the
specific energy consumption values for industrial applications, the use of OE with 3 mA.cm™
and 4 g.L ! of Na,SO. becomes more attractive. The evaluation of the by-products formed
after the treatments by OE and FEO UV-Casanm revealed the formation of aromatic and
aliphatic compounds, short chain carboxylic acids and inorganic nitrogen ions due to the
degradation of CBZ. The acute phytotoxicity results showed that the presence of sodium
sulfate may be a representative factor regarding the toxicity of samples treated in
electrochemical systems, mainly to Allium cepa.

Keywords: Carbendazim; photomediated oxidation; electrochemical oxidation, reactive
oxygen species; electrical energy per order.
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1. INTRODUCAO

A presenca de pesticidas em ambientes aquaticos naturais tem despertado atencéo da
sociedade, considerando o potencial comprometimento da qualidade da agua para fins de
potabilidade, bem como dos seus servigos ecossistémicos. A crescente geracdo de novas
formulacGes de pesticidas, somada ao aumento das demandas de consumo, tem repercutido na
frequente deteccdo destes contaminantes em ambientes aquaticos naturais, especialmente nos
paises com destacada atividade agrossilvipastoril, como o Brasil (AZEVEDO; GERCHON;
DOS REIS, 2004, BORTOLUZZI et al., 2006, MONTAGNER et al., 2014). De acordo com
dados do IBAMA (2022), uma média de 587 mil toneladas de ingredientes ativos de
pesticidas foram comercializados no Brasil entre os anos de 2016 e 2020, mantendo o pais
entre 0s maiores consumidores do mundo. A Figura la mostra um crescimento na
comercializacdo interna de pesticidas no Brasil no referido periodo, sugerindo uma tendéncia
de aumento de consumo.

Entre os pesticidas da classe benzimidazol, o carbendazim (CBZ) é o principio ativo
de maior comercializacdo no Brasil, totalizando uma média de 5,1 mil toneladas de vendas
internas no periodo 2016-2020 (IBAMA, 2022), o que pode explicar a sua reiterada detec¢do
em ambientes aquaticos (CAMPO et al., 2013; MONTAGNER et al, 2014,
ALBUQUERQUE et al., 2016; CARAZO-ROJAS et al., 2018; MEREL et al., 2018; LOPEZ-
PACHECO et al., 2019). Cabe salientar que o0 CBZ pode ser gerado por sintese direta, pela
hidrolise de benomil, ou pela degradacdo de tiofanato metilico (DE SOUZA SILVA et al.,
1999),. Os dados apresentados na Figura 1b sugerem que a comercializacdo de CBZ dobrou
entre os anos 2016 e 2020.
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Figura 1. Vendas internas de pesticidas (a) e CBZ (b) no Brasil entre os anos 2016-2020.



O consumo crescente de CBZ representa um risco a saude humana e a comunidade
aquatica. A exposicdo ao pesticida pode exercer efeito deletério crénico sob o sistema
enddcrino de seres humanos, alterando a atividade enzimaética exercida na funcdo aromatase
(MORINAGA et al., 2014). Para organismos aquaticos, a exposi¢cdo ao CBZ esta associada a
reducdo da taxa de reproducdo de crustaceos (SILVA et al., 2015), alteracdes nos sistemas
endocrino e imunologico de peixes (JIANG et al., 2014) e reducdo da abundancia de espécies,
induzindo ao desequilibrio populacional de comunidades aquéticas (CUPPEN et al., 2000;
VAN DEN BRINK et al., 2000; SLIJKERMAN et al., 2004). Portanto, € importante reduzir o
consumo e consequente ingresso de CBZ em corpos hidricos. Além disso, é necessario o
estudo e aprimoramento de técnicas de tratamento de agua e efluentes para remocdo deste
contaminante.

Processos avancados de tratamento podem atingir niveis aceitaveis! de remoc¢do de
pesticidas, como é o caso de alguns processos de separacdo por membranas (BING-ZHI; LIN;
NAI-YUN, 2008; MUSBAH et al., 2013; MEHTA et al., 2015; PLATTNER et al., 2018), de
adsorcdo (PASSEPORT et al., 2011; MALIYEKKAL et al., 2013; PLATTNER et al., 2018) e
de oxidacdo avancada (KATSUMATA et al., 2009; DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019;
MEWIDE; PAZOS; SANROMAN, 2019). Os processos oxidativos avancados (POA)
fundamentam-se na aplicacdo de técnicas que promovem a geracdo de espécies quimicas de
alto potencial oxidativo. A aplicacdo de POA possibilita o rompimento de ligacdes
intermoleculares de diversos compostos organicos refratarios (COR), permitindo a conversdo
desses em constituintes de menor toxicidade e/ou passiveis de biodegradacdo, tais como
acidos organicos de cadeia curta, ou ainda provocar a combustao destes compostos, formando
ions inorganicos, gas carbonico e agua (GLIGOROVSKI et al., 2015).

Estudos tém mostrado que a aplicacdo da fotélise direta (FD) é capaz de propiciar a
quebra de ligacBes intermoleculares de diferentes tipos de pesticidas (DIEZ; SANROMAN;
PAZOS, 2019), embora a mineralizagdo desses poluentes geralmente ndo seja alcancada,
acarretando a formacéo de subprodutos ndo fotodegradaveis (DOS SANTOS et al., 2017). O
aprimoramento dos tratamentos baseados em radiagdo UV tem sido direcionado ao uso de
fotocatalisadores capazes de gerar espécies reativas de oxigénio pela via fotoquimica (féton-
EROs), como as lacunas (hev*), os radicais hidroxila (HO") e os superoxidos (O2™). O uso de
fotocatalisadores de TiO2 em po é relatado como um método eficaz para a degradacgéo de CBZ

1 Niveis aceitaveis: Uma mudanca estrutural no composto de origem na medida em que a toxicidade é reduzida.
METCALF & EDDY (2003).
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(KAUR; TOOR; WANCHOO, 2014). Porém, a necessidade de filtracdo de fotocatalisadores
em po se apresenta uma desvantagem operacional relevante em tratamentos de larga escala.

O uso de fotocatalisadores suportados € um método operacionalmente atrativo, pois
dispensa a etapa de filtracdo e recuperacdo do material semicondutor. Por outro lado, a area
fotoativa do semicondutor diminui com a sua imobilizacdo em meio suporte solido, o que
pode resultar em uma menor atividade fotocatalitica (MASCOLO et al., 2007). Em
contrapartida, essa limitacdo pode ser compensada aplicando uma condic¢do hidrodinamica
favoravel ao transporte de massa, utilizando uma fonte de radiagdo em comprimento de onda
(1) adequado a atividade fotocatalitica, bem como associando a fotocatalise a outros processos
oxidativos.

Ao utilizar um contra eletrodo e aplicar uma densidade de corrente (j) ou potencial no
processo fotocatalitico, € possivel exercer o processo de fotoeletrooxidacdo (FEO). Os
tratamentos oxidativos por FEO sdo particularmente interessantes devido ao efeito adicional
ou sinérgico para degradar COR (DA SILVA et al., 2015; HUSSAIN et al., 2017). O aumento
no desempenho geralmente estd associado a diminuicdo das recombinacdes dos pares e /h*,
pois 0s elétrons sdo drenados para o circuito elétrico externo. mantendo os portadores de
carga separados e disponiveis para gerar foton-EROs e elétron-EROs, como HO® e O2”
(PELEGRINI et al., 2001).

Para verificar se ha efeito sinérgico ou adicional no processo FEO pelos mecanismos
de fotodegradacdo direta (FD) e de degradacdo mediada por espécies reativas geradas nas vias
fotoquimica (féton-EROs) e eletroquimica (elétron-EROs) é necessario avaliar a influéncia da
oxidagdo eletroquimica (OE). A geracdo de elétron-EROs tende a desencadear a combustéo
de agrotoxicos por meio de reacbes mediadas, e sua mineralizacdo pode ser alcancada. Em
contrapartida, eletrodos ADE® podem causar a adsorcdo do poluente em sua superficie. Nesse
caso, uma oxidacdo direta na superficie do eletrodo é favorecida e pode levar a simples
conversao em subprodutos (DA SILVA et al., 2015). As reac6es de oxidacgdo direta e mediada
por HO® ocorrem em uma regido muito proxima a superficie do eletrodo, de modo que o
desempenho do processo é governado pela transferéncia de massa. Nesse caso, 0s desafios
praticos da OE sdo garantir o transporte do poluente até a superficie do anodo, propiciando
altos niveis de mineralizacdo e menor geracao de subprodutos.

Embora OE e FEO sejam consideradas alternativas promissoras para a oxidacao de
COR, hé caréncia de estudos relatando o desempenho desses processos para a degradacdo de

CBZ. Além disso, o consumo de energia € crucial para tratamentos em grande escala. Nesse



contexto, avaliar o uso de lampadas de baixa pressdo e fotocatalisadores imobilizados, sob a
aplicacdo de diferentes densidades de corrente e concentragbes de eletrdlito suporte é
interessante para aplicacdes de larga escala.

No presente estudo, diferentes configuracfes operacionais foram usadas para avaliar o
desempenho de processos baseados em radiagdo UV (FD e FH), eletroquimicos (OE) e
hibridos (FEO) na oxidacdo de CBZ. Foi analisada a influéncia de diferentes tipos de radiacéo
(UV-Asgsnm € UV-Casanm), densidades de corrente (3, 9 e 15 mA.cm™) e concentragio de
eletrolito suporte (2 e 4 g.L! de Na2SO.). Aspectos importantes foram estudados, como os
mecanismos de oxidacdo envolvidos nos processos eletroquimicos (oxidacdo direta ou
mediada), a absorgéo e a fluéncia de radiagdo nos processos fotomediados. Adicionalmente,
foi estimada a constante cinética de primeira ordem (k’), o tempo de meia-vida (t12), bem
como 0s consumos de energia elétrica por ordem para degradacdo (Eeod) € mineralizagdo
(Eeom) do CBZ. Além disso, para as configuracdes de tratamento mais econémicas, foram
identificados os subprodutos intermediarios, os acidos carboxilicos de cadeia curta e os ions
inorganicos formados pela degradacéo de CBZ. Por fim, foi verificada a fitotoxicidade aguda
das solugbes tratadas, sob a ética da germinacdo de sementes de alfaces, assim como do

crescimento radicular de cebolas e alfaces.



2.

2.1.

OBJETIVOS

OBJETIVOS GERAIS

Avaliar a degradacdo e mineralizacdo do pesticida carbendazim (CBZ) através da

aplicacdo de processos de oxidacao fotoquimica, eletroquimica e fotoeletroquimica.

2.2.

OBJETIVOS ESPECIFICOS

Investigar o efeito dos processos de fotolise direta, fotocatalise heterogénea, oxidagdo
eletroquimica e fotoeletrooxidacdo na degradacdo e mineralizacao de CBZ;

Avaliar a influéncia do tipo de radiacdo, densidade de corrente e concentracdo de
eletrolito suporte, quando aplicaveis aos processos, para degradacdo e mineralizacdo de
CBZ;

Calcular a constante cinética e o tempo de meia vida para mineralizagcdo de CBZ;

Avaliar o consumo energético especifico dos processos para degradacdo e mineralizacdo
de CBZ;

Verificar a influéncia de espécies reativas na mineralizacdo de CBZ para as melhores
condigdes de ensaio;

Identificar os subprodutos formados pela degradacdo de CBZ para as melhores condicdes
de ensaio;

Avaliar a influéncia dos processos na toxicidade de solugbes tratadas de CBZ para as

melhores condi¢fes de ensaio.



3. REVISAO BIBLIOGRAFICA

3.1. COMPOSTOS ORGANICOS RECALCITRANTES (COR)

Cerca de 86 mil agentes quimicos séo citados no inventério de substancias controladas
(TSCA — Toxic Substances Control Act) pela Agéncia de Protecdo Ambiental Americana, dos
quais aproximadamente 42 mil sdo de uso cotidiano, sendo que entre 1 a 2 mil novas
formulacGes tém sido inseridas nessa relacdo anualmente (USEPA, 2022).

A deteccdo de COR em ambientes aquaticos naturais tem avancado de forma
expressiva em funcdo do desenvolvimento das técnicas analiticas de medicdo de compostos
organicos individuais, permitindo constatar a presenca destes contaminantes em niveis de
concentragdo traco (10'°-10° mg.LY) (METCALF & EDDY, 2003). Por consequéncia,
estudos de diversas regides do mundo tém reportado a presenca de uma variedade de novos
COR na composicdo de &guas subterrdneas e superficiais (SHARMA et al., 2010;
EDWARDS et al., 2017; PLATTNER et al., 2018; ZHOU et al., 2019).

Os COR séo langados no meio ambiente por meio de diversas demandas de consumo
de farmacos, pesticidas, produtos de limpeza e de higiene pessoal, plastificantes, retardantes
de chama, dentre outros (VERLICCHI et al., 2010; BERLIOZ-BARBIER et al., 2014;
MIJANGOS et al., 2018). Sua insercdo nos ambientes aquaticos naturais ocorre por meio de
fontes difusas, como as aguas de drenagem agricola e urbana (TRAN et al., 2014; OUYANG
et al., 2017; SANDIN et al., 2018; TOPAZ et al., 2018; ZHANG; LUO; GOH, 2018), ou por
fontes pontuais, a citar como exemplo os efluentes de estacOes de tratamento de efluentes
(ETES) industriais e sanitarios (KASPRZYK-HORDERN; DINSDALE; GUWY, 2009;
VERLICCHI et al., 2010; JELIC et al., 2011; LI; ZHANG, 2011; BAKER; KASPRZYK-
HORDERN, 2013).

A compreensdo de como 0s COR se distribuem e 0s seus destinos em corpos hidricos
sdo um desafio para comunidade cientifica, considerando o alto dinamismo fisico e quimico
desses compostos nos ambientes naturais, (MIJANGOS et al., 2018). Além disso, muitos
COR néo sdo considerados em programas de regulacdo e monitoramento ambiental, tampouco
sdo conhecidos por completo os seus possiveis efeitos deletérios isolados e de suas interagdes
sob comunidades da biota aquatica (MOZETO; ZAGATTO, 2008).



3.1.1. Pesticidas

Pesticidas, agrotoxicos, praguicidas, agroquimicos, fitossanitarios e defensivos agricolas
sdo denominacdes sindnimas utilizadas para definir substancias cuja finalidade seja alterar a
composicdo da flora ou da fauna, a fim de preserva-las da acdo danosa de seres considerados
nocivos. Desfolhantes, dessecantes, estimuladores e inibidores de crescimento também podem
ser enquadrados nesta denominacdo (BRASIL, 1989).

Os pesticidas podem ser classificados de acordo com o0s seres nocivos que eles
combatem a proliferacdo, tais como os acaricidas, bactericidas, fungicidas, herbicidas e
inseticidas (IBAMA, 2022). Outra forma de classifica-los é por meio da sua composi¢cdo
qguimica, podendo ser considerados botanicos, organicos sintéticos ou inorganicos (EL-
WAKEIL, 2013).

A presenca de pesticidas em mananciais de dgua representa uma ameaca significativa
aos ecossistemas aquaticos e aos recursos de agua potavel para consumo humano, estando
correlacionada ao desenvolvimento de doencas crbnicas, tais como o cancer, problemas
neuroldgicos e disfungdes reprodutivas (ALBUQUERQUE et al., 2016).

A principal fonte pontual de poluicdo dos pesticidas sdo as aguas residudrias de plantas
industriais de formulacdo e manufatura. Efluentes destas industrias podem conter
concentracgOes tdo altas quanto centenas de mg.L™? destes agroquimicos (MALATO et al.,
2000). Aguas de drenagem pluvial oriundas de areas de cultivo so fontes difusas de poluicdo
dos pesticidas, embora suas concentracdes sejam detectadas em niveis inferiores, na ordem de
ug.Lte ng.L?, devido aos efeitos de diluicdo (ALBUQUERQUE et al., 2016).

Em areas agricolas, as vias de carreamento de pesticidas dos campos de cultivo para as
aguas superficiais ocorrem através do arraste atmosférico pela pulverizacdo de produtos
formulados e geracdo de vapores, da infiltracdo e lixiviacdo pelo solo, bem como do
escoamento superficial pela agua (DABROWSKI et al., 2002), sendo este ultimo o caminho
prevalente (REICHENBERGER et al., 2007; ZHANG; LUO; GOH, 2018).

A contaminacdo de mananciais hidricos é agravada pelo fato dos produtores
agrossilvipastoris, tipicamente, utilizarem altas doses de pesticidas para garantir a sua acao e
rentabilizar a producdo, embora apenas uma fracdo de fato atue de forma direta para o
combate as pragas, fazendo com que o volume excedente atinja 0os ambientes aquaticos
naturais (ABOU-ELELA et al., 1995; PEITER et al., 2017). Além disso, 0 gerenciamento

inadequado durante operagdes de rotina, tais como a lavagem de contéineres e de
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equipamentos de aplicacdo contendo pesticidas pode agravar o risco de contaminagdo
ambiental (MALATO et al., 2000; VILAR et al., 2012).

Apesar do notorio prejuizo a satde humana e ao meio ambiente, a produgdo e consumo
de pesticidas tém aumentado de modo expressivo em diversas regides do mundo, em funcdo:
do crescimento da populagéo e consequente aumento das demandas por alimentos e produtos
manufaturados; do descobrimento de novas formulagGes e aplicacbes destes produtos; e,
principalmente, do baixo interesse e incentivo as politicas de desenvolvimento e valorizacao
das técnicas de cultivo sustentavel, bem como de taxacdo ao comércio de agentes nocivos.
Nesse contexto, se eleva a exposicdo humana e de organismos aquaticos aos pesticidas,
principalmente devido ao contato com agua contaminada, motivo pelo qual se justificam
investimentos em pesquisa, desenvolvimento e aplicacdo de sistemas de tratamento urbanos e

industriais, capazes de remové-los de aguas e efluentes.

3.1.2. Fungicidas benzimidazois

Fungicidas benzimidazdis sdo compostos aromaticos heterociclicos constituidos por um
anel benzénico, uma cadeia imidazol e uma cadeia metil carbamato (ARYA et al., 2015). Seu
uso é difundido na agricultura hd mais de cinco décadas para combater a proliferacdo de
fungos, sendo também aplicado no segmento médico veterinario e humano como agente anti-
helmintico, anticestddeo e antiprotozoario (HENEBERG; SVOBODA,; PECH, 2018), bem
como em formulacGes de agentes biocidas para protecdo de fachadas de construcdes, produtos
da industria téxtil, celulose e madeira (MEREL et al., 2018). Portanto, além das aguas de
drenagem agricola, também sdo emissarios potenciais destes fungicidas em ambientes
aquaticos naturais as fontes de efluentes industriais e sanitarios, bem como as aguas de
drenagem pluvial urbana (MEREL et al., 2018).

Fungicidas benzimidazois sdo comumente detectados em anélises de aguas superficiais
e de abastecimento (MONTAGNER et al., 2014; ALBUQUERQUE et al., 2016; MEREL et
al., 2018; TOPAZ et al., 2018), bem como em efluentes domésticos e industriais (PARK,
2009; STAMATIS; HELA; KONSTANTINOU, 2010; LI et al., 2018; MEREL et al., 2018).
No Brasil, a auséncia de instrumentos legais para regular a emissdo de benzimidazois em
aguas superficiais, certamente contribui para frequente deteccdo desses compostos nos

ambientes aquaticos naturais.



No que se refere a padrdes de potabilidade de &gua, para substancias quimicas que
representam risco a saude, recentemente a Portaria GM/MS n.° 888 (MINISTERIO DA
SAUDE, 2017) estabeleceu o limite maximo de 120 pg.L™* para o fungicida benzimidazol
CBZ.

Mesmo em baixas concentragdes de exposicio (10°-10> mg.L™), fungicidas
benzimidazois podem exercer toxicidade sob diferentes grupos taxonémicos, como algas
(CANTON, 1976; MA et al., 2002), crustaceos (CANTON, 1976; CUPPEN et al., 2000;
VAN DEN BRINK et al., 2000; SLIJKERMAN et al., 2004; DAAM et al., 2010) e peixes
(CANTON, 1976; ALMLI et al., 2002; RICO et al., 2011; SASAGAWA et al., 2016), entre
outros organismos aquéaticos (CUPPEN et al., 2000; VAN DEN BRINK et al., 2000).

O carbendazim (CBZ), também denominado carbamato de metil-2-benzimidazol
(CAS 10605-21-7), figura como o benzimidazol mais comercializado no Brasil, com mais de
7,7 mil toneladas de vendas internas no pais durante o ano de 2020 (IBAMA, 2022). Sua
deteccdo tem sido frequentemente reportada em estudos que avaliam a qualidade de &guas e
efluentes (CAMPO et al., 2013; MONTAGNER et al., 2014; ALBUQUERQUE et al., 2016;
CARAZO-ROJAS et al., 2018; MEREL et al., 2018; LOPEZ-PACHECO et al., 2019). Além
do uso extensivo, a presenca de CBZ em ambientes aquéticos naturais é também favorecida
por sua elevada persisténcia na coluna d’agua (CUPPEN et al., 2000; DAAM et al., 2010),

com tempo de meia vida (t,,) entre 6 e 25 semanas nestes ambientes (CUPPEN et al., 2000).

A Tabela 1 apresenta propriedades quimicas da molécula de CBZ.

Tabela 1. Propriedades do fungicida carbendazim.

Peso Solubilidade em agua

1 x
Composto  Formula molecular (mg/L, 24°C) L092 pKa * Presso de vgpor
(g/mol) o e 0 Kow (mmHg, 20 °C)
p p p
CBz CoHoN302 191,19 29 8 15 1,52 4,29 7,5x1010

1 MACBEAN, 2010; % Kow: coeficiente de particdo octanol-dgua. HANSCH; LEO; HOEKMAN, 1995; 3 pKa:
constante de dissociacéo acida. O’NEIL, 2013;



A Figura 2 mostra as estruturas quimicas que compdem a molécula de CBZ.

Benzimidazol

Metil carbamato

Figura 2. Estrutura molecular do fungicida carbendazim (CBZ).

Estudos realizados em microcosmos de agua doce indicam que as comunidades de
zooplancton e macroinvertebrados sdo altamente sensiveis e cronicamente afetadas pela
exposi¢do ao CBZ (CUPPEN et al., 2000; VAN DEN BRINK et al., 2000; SLIJKERMAN et
al., 2004). Sua presenca pode ocasionar desequilibrio em comunidades aquaticas, reduzindo a
abundancia de algumas espécies e, indiretamente, estimulando o crescimento de algas e
macroéfitas fitoplancténicas (VAN DEN BRINK et al., 2000; SLIJKERMAN et al., 2004;
DAAM et al., 2010).

A exposicdo ao CBZ também pode exercer efeitos deletérios em organismos terrestres,
ocasionando danos cromossémicos em espécie de cebola (Allium cepa) (SAHU et al., 1983;
VERMA,; SRIVASTAVA, 2018) e efeitos subletais em minhocas das espécies Enchytraeus
coronatus (ARRATE; RODRIGUEZ; MARTINEZ-MADRID, 2002) e Eisenia andrei (VAN
GESTEL etal., 1992).

Alguns estudos de monitoramento das concentracfes de CBZ em &guas superficiais,
bem como dos seus efeitos tdxicos, sugerem risco a preservacdo da salde humana e do
equilibrio de comunidades aquéticas devido a aplicacdo extensiva de CBZ (DAAM et al.,
2010; MORINAGA et al., 2014; ALBUQUERQUE et al., 2016). Para diversos grupos
taxonémicos, os efeitos subletais de CBZ e de outros benzimidazbis ainda sdo pouco
compreendidos (HENEBERG; SVOBODA; PECH, 2018). Nesse contexto, justifica-se o
estudo de processos de tratamento de aguas e efluentes que possibilitem remover ou reduzir a
concentracdo de CBZ e dos compostos intermediarios formados durante os tratamentos, bem

como reduzir a sua toxicidade.
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3.2.  PROCESSOS CONVENCIONAIS DE TRATAMENTO

Processos convencionais aplicados em estacfes de tratamento de agua (ETAS)
geralmente destinam-se a reduzir o teor de compostos organicos suscetiveis a sedimentacéo,
de alguns sais inorgénicos, como os carbonatos e bicarbonatos de sédio ou potéssio, e de
patégenos. ETAs sdo usualmente constituidas por operagdes unitarias que englobam
processos de: coagulacdo, floculagdo, decantacdo, filtracdo, desinfeccdo, fluoretacdo e ajuste
de pH (DI BERNARDO; DANTAS, 2006; ZOUBOULIS; TRASKAS; SAMARAS, 2007,
BOTERO et al., 2009, ELFIKRIE et al., 2020).

Estudos sugerem a possibilidade de reduzir as concentrages de alguns pesticidas por
meio de ETAs convencionais (ORMAD et al., 2008; XU et al., 2018). No entanto, as
eficiéncias de remocdo apresentam variabilidade alta em funcéo do tipo de pesticida avaliado.
O estudo de XU et al. (2018) indica um abatimento de menos de 30 % da concentracdo dos
pesticidas atrazina, etoxiquina, metalaxil, simazina e tebuconazol, em &gua tratada por
processos convencionais de coagulacdo, floculacdo, filtracdo e desinfeccdo. Outros pesticidas
como a prometrina e o isoproturon apresentam indices de remoc¢do maiores que 80% (XU et
al., 2018). De fato, os pesticidas compreendem um amplo espectro de compostos com
distintas propriedades, como adsorvibilidade, polaridade, solubilidade e volatilidade, o que
dificulta estabelecer padrdes operacionais de tratamento com alta eficiéncia de remocdo para
toda a miriade de compostos existente.

A aplicacdo de pré-oxidacdo convencional por meio de cloracdo parece aumentar as
cinéticas de degradacdo de alguns pesticidas. ORMAD et al. (2008) avaliaram a remocéo de
44 pesticidas e observaram que a operacao prévia de oxidacdo quimica com hipoclorito de
sodio, seguida de coagulacdo, floculagdo e decantacdo, foram capazes de reduzir a
concentracdo média total de pesticidas em 75 %, porém apenas 35 % da concentracdo foi
reduzida sem a aplicacdo da pré-oxidagcdo convencional. Por outro lado, a cloragdo nao
propiciou indices relevantes de mineralizacéo, visto que a redugdo média de carbono organico
total (COT) foi de apenas 19 % (ORMAD et al., 2008). Portanto, subprodutos toxicos
oriundos da oxidagdo parcial destes pesticidas tendem a permanecer dissolvidos em aguas

tratadas por processos de pré-oxidagdo quimica convencional.
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Em ETEs, o conjunto de operag¢Ges unitarias selecionado depende das caracteristicas do
efluente a ser tratado. ETEs constituidas por processos convencionais geralmente seguem
etapas de: tratamento preliminar, por meio de opera¢des como gradeamento e desarenagdo
para remover solidos grosseiros; tratamento primario, com operac6es de precipitacdo quimica,
coagulacdo e/ou floculagéo, seguidas de sedimentacdo ou flotagdo para reduzir o teor de
solidos em suspensdo; tratamento secundério, através de sistemas como os de lodos ativados
ou filtros bioldgicos para reduzir o teor da matéria organica soltuvel. Algumas ETEs ainda
possuem etapa de tratamento terciario para remocdo de constituintes que ndo foram
eliminados nas etapas anteriores, como ocorre em operagdes de filtracdo, cloragéo,
0zonizagado, radicacdo UV e de adsorgcdo em carvéo ativado. (METCALF & EDDY, 2003;
PHILIPPI JR.; ROMERO; BRUNA, 2004; CAVALCANTI, 2017).

Trabalhos publicados sobre a ocorréncia e reducdo da concentracdo de COR em
efluentes sugerem que ETES convencionais ndo séo eficazes para remover pesticidas. Ao
avaliar o desempenho de ETEs compostas por etapas de tratamento primério e secundario,
ORASCH et al. (2010) e KOCK-SCHULMEYER et al. (2013) observaram indices de
remocao nula de diversos tipos de pesticidas. SINGER et al. (2010) avaliaram a remocao de
pesticidas ap0s tratamento em ETE constituida por sistema de lodo ativado seguido de
filtracdo por areia, constatando reducdo de menos de 50% da concentracdo média global
destes compostos. STAMATIS et al. (2010) avaliaram a ocorréncia dos fungicidas
tebuconazol, ciproconazol, penconazol, triadimefon e pirimetanil em esgoto sanitario, bem
como suas remoc¢Oes mediante tratamento primario (mecanico), secundario (lodo ativado) e
terciario (filtracdo em areia e cloracdo). Os referidos autores constataram que, exceto 0
triadimefon, todos os demais fungicidas apresentaram baixas taxas de remocao: 31-49 % apds
o0 tratamento primario e secundario, 22—-39 % depois do tratamento terciario e 46-68% apos 0
processo completo (STAMATIS et al., 2010).

De fato, ETEs convencionais ndo sdo projetadas para remover pesticidas com alta
eficiéncia (METCALF & EDDY, 2003; KOCK-SCHULMEYER et al., 2013; MATHON et
al., 2016). Além dos aspectos mencionados, as limitacfes estdo atreladas ao fato de que: (1)
grande parte dos pesticidas possui natureza recalcitrante, portanto sdo compostos resistentes a
maioria dos processos de biodegradacdo (BURATINI; BRANDELLI, 2008); (2) pesticidas
geralmente se apresentam nos esgotos em concentragdes baixas, na ordem de 10°-10- mg/L
(SINGER et al., 2010; STAMATIS; HELA; KONSTANTINOU, 2010; KOCK-

SCHULMEYER et al., 2013), as quais sdo muito inferiores as concentragcdes consideradas
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nos projetos de dimensionamento de ETESs para remogdo de macropoluentes (102-10% mg/L);
(3) a maioria dos pesticidas é tdxico mesmo em baixas concentra¢fes, exigindo elevado
desempenho dos sistemas de tratamento. (KOCK-SCHULMEYER et al., 2013); (4) sistemas
de tratamento convencional baseados em técnicas de oxidagdo microbiologica podem ser
potenciais formadores de subprodutos téxicos de degradacdo, bem como de organismos
resistentes aos pesticidas. (5) um aumento da toxicidade pode ser esperado ap6s 0 uso de
coagulantes e floculantes, associado a presenca de concentracOes residuais destes insumos de
tratamento (MACHADO et al., 2016).

Considerando o0s riscos a saude humana e a manutencdo dos servicos ecossistémicos
pela presenca de pesticidas em &guas e efluentes, é necessario desenvolver e aplicar
mecanismos de controle para sua eliminacdo. Nesse contexto, técnicas que empregam
processos de fotodegradacdo direta (FD), ou mediante oxidacdo avancada por HO® (POA),
apresentam-se como alternativas para efetiva degradacdo de COR. Esses processos podem ser
aplicados: antes de operagdes de oxidacdo biologica (TAMER et al., 2006; AMARAL-SILVA
et al., 2016), transformando os pesticidas em compostos mais suscetiveis a biodegradacao; de
modo complementar, como uma etapa tercidria de tratamento (HUBER et al., 2005;
DIAMOND et al., 2018); ou ainda, para remover rejeitos concentrados de outras operagoes
unitarias (PEREZ et al., 2010; FRONTISTIS et al., 2011).

A FD ¢ considerada uma técnica de oxidacdo convencional, pois ndo envolve a
geracdo de HO". A aplicacdo de FD implica na emissdo de fotons (hy) por meio de uma fonte
luminosa e na absorcdo dos fotons pelo composto alvo (R) (MATHON et al., 2016), com o
proposito de desencadear reacdes de degradacdo de moléculas fotoexcitadas (R’) mediante a
energia de radiacdo absorvida (DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019). Diferente dos processos
de fotdlise indireta, os quais utilizam fotossensibilizadores (ex., nitritos, nitratos, carbonatos,
matéria organica) para absorver a radiacdo e gerar compostos intermediarios eletricamente
excitados e reativos, no processo de FD a oxidacao envolve apenas reacfes entre o foton e o
poluente (Eg. 1) (MATHON et al., 2016).

h,+ R - R’ (Eq. 1)
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O desempenho dos processos de fotolise pode ser determinado experimentalmente
pela medicdo da sua constante de degradacdo, a qual depende do espectro e da intensidade da
radiacdo, bem como das propriedades de absortividade molar do poluente (DIEZ;
SANROMAN; PAZOS, 2019). Para a degradacdo de pesticidas em &guas e efluentes,
usualmente sdo aplicadas fontes de radiacdo nos espectros UV-C (200-280 nm), UV-B (280-
315 nm), UV-A (315-400 nm) ou solar (280-900 nm) (GONG; CHU, 2016). O uso de
radiacdo no A adequado ao espectro de absorcdo do poluente tende a aumentar 0 desempenho
da fotdlise (DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019) e reduzir toxicidade da amostra (MUTOU
et al., 2006). Portanto, devem ser avaliadas as caracteristicas fotoquimicas do composto alvo,
previamente aos tratamentos por FD (KOVACIC et al., 2016).

Quanto menor o A de um foton, maior seré a sua energia fotolitica. Nesse sentido, para
fornecer uma determinada intensidade de radiacdo, sera necessaria menor quantidade de
fétons de baixos A, se comparada a quantidade requerida para fétons de maior A, ou menor
energia (HONSBERG; BOWDEN, 2019). A Figura 3 ilustra esta teoria, na qual se pode
estabelecer que a intensidade de radiacdo incidente em uma superficie € a mesma para a
radiacdo UV-A e UV-C, embora menos fotons UV-C sejam necessarios, pois cada féton UV-
C possui maior quantidade de energia.

UV-A uv-C

i
Pl
Z%%

Figura 3. Diferenca da energia de fotons em funcio do A

Embora alguns pesticidas possam ser degradados por FD, em grande parte dos estudos
ndo se atinge significativa mineralizacio desses poluentes (REDDY; KIM, 2015; DIEZ;
SANROMAN; PAZOS, 2019). Isto acontece devido & parcela de energia incidida que é
convertida diretamente em calor, sem a ocorréncia de quebra da estrutura molecular dos
pesticidas (DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019). Assim, o desenvolvimento dos processos

fotoquimicos tem sido direcionado a obter a mineralizacdo dos poluentes por meio da
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incidéncia de radiacdo UV em fotocatalisadores, ou acopladas com outras tecnologias (SOJIC
etal., 2012; HEBERLE et al., 2017; DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019).

Cabe destacar que o desempenho de processos fotomediados também pode ser
influenciado, além dos fatores ja mencionados, por outras condi¢des do sistema experimental,
tais como: o formato do reator, a existéncia de processos combinados (ex. fotocatélise,
fotoeletrooxidacéo), o pH da solucdo, a matriz liquida utilizada e a concentracdo do poluente
(DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019).

3.3.  PROCESSOS OXIDATIVOS AVANCADOS

Os POA tipicamente envolvem a geracdo e uso do HO® como agente oxidativo de
compostos organicos ndo degradados por oxidantes convencionais, como 0 oxigénio, o0 0zénio
e o cloro. Por meio do HO® gerado e de outros oxidantes transitrios, os POA sdo capazes de
oxidar COR encontrados em aguas e efluentes (METCALF & EDDY, 2003).

Como vantagem, o HO" caracteriza-se por ser altamente reativo (E° = 2,8 V), 0 que
possibilita desencadear reacdes sucessivas de oxidacdo de COR, podendo chegar ao estagio de
mineralizagdo do composto original e dos compostos intermediarios formados. Nestes casos,
sdo gerados apenas CO2, H20 e ions inorganicos (GLIGOROVSKI et al., 2015). Assim, 0s
POA se diferenciam de outros métodos de tratamento pela possibilidade de mineralizar os
poluentes, ao invés de simplesmente converté-los em outros compostos ou transferi-los de
fase (METCALF & EDDY, 2003). Além disso, HO" pode ser gerado em condi¢cdes normais
de temperatura e pressao durante a operacdo dos POA, bem como apresenta a vantagem de ser
ndo-seletivo, o que permite oxidar uma ampla gama de pesticidas (METCALF & EDDY,
2003; DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019)

Por outro lado, subprodutos toxicos podem ser formados durante a aplicacdo de POA
(MEIJIDE et al., 2018). Estes compostos sdo gerados apos reacfes mediadas com agentes
oxidantes fracos, de forma paralela as rea¢gdes com HO", ou ainda, de modo direto, tal como
ocorre em processos eletroquimicos com superficies de anodos ativos (PANIZZA, 2010).
Nesse sentido, é fundamental avaliar a influéncia de pardmetros e de configuracdes
operacionais aplicados em POA, de modo a elucidar quais os mecanismos que atuam na

remocdo de COR.
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Processos hibridos que acoplam a incidéncia de radiacdo UV com a aplicacdo de j
apresentam como vantagem a possibilidade de promover reacdes oxidativas sinérgicas ou
adicionais, (DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019). Nesse sentido, é possivel elevar a
degradacdo e mineralizagdo de COR, com menor tempo de tratamento e menor custo de
operagéo.

A presenca de fotocatalisadores permite o aproveitamento de A da radiacdo que néo
seriam absorvidos pelo poluente alvo através da fotdlise direta (DIEZ; SANROMAN;
PAZOS, 2019). Outros processos, como a oxidacdo eletroquimica e a fotoeletrooxidacao,
também se mostram atrativos para degradacdo de COR, pois tendem a propiciar velocidades
de reacdo mais elevadas, operacdo simplificada, bem como possibilidade de escalonamento
para processos industriais (DA SILVA et al., 2018a).

3.3.1. Fotocatalise heterogénea

A fotocatalise heterogénea (FH) é exercida pela incidéncia de radiacdo visivel ou UV
sob a superficie de um fotocatalisador, de modo que os fotons incidentes nesta superficie
sejam capazes de ativar o deslocamento de elétrons do fotocatalisador, gerando espécies
reativas de oxigénio (ERO), entre elas 0 HO" (DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019).

Para que a eletroativacdo desta superficie ocorra € necessaria a incidéncia de fétons
sob a superficie do fotocatalisador. Além disso, este material deve ser constituido de um
semicondutor (MOy) que permita a transferéncia de elétrons da banda de valéncia (BV), de
baixa energia e a mobilidade de elétrons, para a banda de condugéo (BC), de maior energia e
mobilidade (Eq. 2).

MO, + h, > MO, + (egc + hy) (Eq. 2)
Com o deslocamento de elétrons entre as bandas, se abrem lacunas (hgv*) reativas na

BV. Desse modo, pode haver a geracdo de HO" pela rota oxidativa, mediante rea¢fes com
moléculas de dgua (Eq. 3) ou de hidroxila (Eq. 4) (DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019).

h}, + H,0 - HO*+ H* (Eq. 3)

ki, + OH™ > HO' (Eq. 4)
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As hgy' também podem oxidar matéria organica (fotossensibilizadores) eventualmente
presente na matriz liquida, gerando radicais catidnicos (R*") capazes de oxidar poluentes (Eq.
5) (DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019).

hi, + RH > R (Eg. 5)

J& os elétrons fotoexcitados (esc’) na BC podem ser consumidos na rota redutiva,
gerando Oz~ (Eq. 6) ou reagdes que desencadeiam a formacio de HO" (Eq. 7-10) (DIEZ;
SANROMAN; PAZOS, 2019).

0, + e5c = 05" (Eq. 6)
0,"" +H* - HO; (Eq. 7)
2HO0; - H,0, + 0, (Eq. 8)
0, + 2ezc +2H* - H,0, (Eq. 9)
H,0, + ej. » HO™ + HO" (Eq. 10)

Para que o par esc /hev" seja separado é preciso que a energia dos fotons irradiada na
superficie do fotocatalisador, supere a energia requerida para transferéncia do elétron da BV
para BC, denominada energia de banda proibida (Eg) (VELA et al., 2015). A Eg é uma das
propriedades mais importantes da estrutura eletrénica de fotocatalisadores, assim como séo a
taxa de recombinacdo dos pares esc /hev’, 0 potencial de ativagdo dos elétrons as reacoes de
reducdo, e das lacunas as reacdes de oxidacdo. Além dessas, sdo caracteristicas importantes
dos materiais semicondutores uma elevada area superficial especifica, alta estabilidade fisica
e quimica, custo viavel e baixa toxicidade (AMARAL-SILVA et al., 2016; DIEZ;
SANROMAN; PAZOS, 2019).

Existe uma variedade de tipos de materiais semicondutores para aplicagdes em FH. Os
anodos dimensionalmente estaveis (ADE®) tém sido amplamente estudados em processos
fotocataliticos por atender a propriedades e caracteristicas requeridas dos materiais
semicondutores (RABINDRANATHAN; DEVIPRIYA; YESODHARAN, 2003; MUNEER
et al., 2004; LHOMME; BROSILLON; WOLBERT, 2007; KHAN et al., 2010; TOPKAYA
et al., 2014; KAUR et al., 2016). A designacdo ADE® denota a classe de semicondutores
constituida por 6xidos termicamente preparados em que um substrato de titanio € revestido
pela deposicdo de Oxidos metalicos, como TiO2, RuO., IrOz, Ta.Os, entre outros
(PELEGRINI et al., 2001). O TiO2 tem sido amplamente estudado no tratamento de aguas e
efluentes por processos de FH (DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019).
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Semicondutores de ADE® apresentam algumas limitagdes, como o baixo rendimento
quantico, uma medida de eficiéncia da atividade fotocatalitica apds adsorcdo de um féton
(JING et al., 2009). Existe uma limitacdo inerente a quantidade de portadores de carga
disponivel para promover as rea¢cdes na superficie do fotocatalisador, sendo que cerca de 90%
dos pares esc /hev* fotoativados em semicondutor de TiO2 recombinam em milésimos de
segundo apds a sua separacdo (CHEN; MAO, 2007). A ocorréncia indesejada de
recombinacdes dos pares esc /hev® (Eq. 11) fotogerados apresenta-se como um desafio
inerente a aplicacdo desses semicondutores, assim como uma oportunidade para o estudo de

processos que aumentem o seu desempenho.
e~ +h* - N (N = centro neutro) (Eq.11)

A Figura 4 apresenta as reacOes fotocataliticas desencadeadas pela incidéncia de

radiacdo em materiais semicondutores como os encontrados em ADE®.

Ativagdo

Recombinagdo
hv>Eg
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Figura 4. Representacdo das reacdes fotocataliticas em semicondutores do tipo ADE®. Adaptado de DIEZ;
SANROMAN; PAZOS, 2019.

A modificacdo da estrutura quimica da superficie de fotocatalisadores, mediante a
deposicdo de heterojuncbes de Oxidos metalicos, pode propiciar a reducdo da taxa de
recombinacdo dos pares esc /hev*, diminuir o intervalo da banda proibida e aumentar a
absorcéo de fotons (ZHOU et al., 2018). A deposicdo de RuO., como dopante, contribui para
a manutencdo das cargas separadas na interface entre o 6xido metalico e o semicondutor, além
de aumentar a condutividade na superficie fotoativa, acelerando a taxa de transferéncia de
cargas, o que favorece a uma maior cinética de reacdo (AMAMA; ITOH; MURABAYASHI,

2004).
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O desempenho dos processos de degradacdo fotocatalitica também é influenciado por
outros parametros e condicOes de operagdo, como: o tipo e concentracdo de poluentes e EROs
formadas na solucéo, a existéncia de substancias sequestrantes de EROs, o A e a I, 0 uso de
fotocatalisador pulverizado ou suportado em meio solido, o pH da solugédo e a configuracédo
do reator (DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019).

3.3.2. Oxidacao Eletroquimica

A oxidacdo eletroquimica (OE) é o processo que introduz diferenca de potencial ou j
em uma célula, constituida por dois ou mais eletrodos condutores (anodo e catodo), dessa
forma gerando um campo elétrico. Ao polarizar os eletrodos é possivel condicionar a célula
para que se forme um meio reativo na interface entre o eletrodo e a solu¢éo, de modo que se
originam reac¢des de reducdo no catodo e de oxidagdo no anodo (DA SILVA, 2018a).

Essas reacBes podem favorecer a mineralizagdo expressiva de COR, quando sédo
mediadas por EROs, preferencialmente por HO®, em funcdo do seu alto potencial oxidativo.
Contudo, a geracdo de HO® em processos de OE requer o0 uso de materiais especiais no anodo,
como sao os eletrodos metéalicos ativos revestidos por 6xidos de metais semicondutores. Além
da capacidade de gerar HO", estes processos ndo implicam em corrosdo do eletrodo nas
condigdes de trabalho (HEBERLE, 2016).

A oxidacéo eletroquimica de poluentes organicos pode ser conduzida por mecanismos

diretos ou indiretos, conforme ilustrados na Figura 5.

(a) (b)
ORI SO
Co, H,O CO,

radicais (c)
—> inorgdnicos
em solugdo

radicais
inorginicos

-Zg"

ions
ions inorgnicos
inorganicos < em solugio CO,

Figura 5. Representacdo dos mecanismos de oxidacdo eletroquimica de compostos organicos (R) (a) oxidacéo

direta; (b) oxidagcdo mediada por HO"; (c) oxidagdo mediada por ions inorganicos em solugdo. Adaptado de
PANIZZA, 2010.
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Na oxidacdo direta, os poluentes sdo adsorvidos na superficie do &nodo para entéo
serem oxidados, sem o envolvimento de nenhuma outra substancia além do elétron. De modo
oposto, na oxidacdo indireta, também denominada de mediada, os poluentes trocam elétrons
com espécies quimicas eletroativas que atuam como agentes intermediarios entre o poluente e
0 eletrodo.

Os processos de oxidacdo indireta podem ser: reversiveis, quando o mediador da
oxidacgdo é um ion inorganico adicionado na solucéo ou presente no eletrélito, como o sulfato,
o0 qual pode ser oxidado a radical sulfato (SO4~") (Eq. 12); ou irreversiveis, quando a reagéo é
mediada por EROs, como HO® (Eq. 13) gerado in situ, a partir da oxidacdo da agua sob a
superficie do &nodo. Também sdo irreversiveis outras reacfes paralelas a partir da descarga da
agua, como na formacéo de H.0: (Eq. 14) e Os (Eq. 15) (SIRES; BRILLAS, 2012).

HSO; + HO® & S0;™ + H,0 (Eq. 12)
MO, + H,0 —» MO,(HO*) + H* + e~ (Eq. 13)
2MO,(HO") — 2MO, + H,0, (Eq. 14)
3H,0 — 05+ 6H* + 6e~ (Eq. 15)

A degradacdo de COR em processos eletrogquimicos depende dos mecanismos de
oxidacdo nele atuantes. Quando ocorre a oxidagado direta entre a superficie do a&nodo e o COR,
preponderam reacfes nas quais o poluente € apenas convertido em compostos de menor
cadeia molecular. Essa conversao se origina da interacdo eletroquimica entre a superficie de
um anodo ativo (MO,) e dos HO® fortemente adsorvidos, formando um O6xido superior
(MOyx+1) (Eq. 16), para entdo ocorrer a acdo do oOxido formado sob o contaminante (R),
podendo gerar subprodutos da degradacdo do poluente (RO) (Eq. 17) (PANIZZA, 2010).

MO,(HO*) > MO, + H + e~ (Eq. 16)
MO,,, +R - MO, + RO (Eq. 17)

Por outro lado, quando a reacdo é mediada por agentes com forte potencial oxidativo,

como 0 HO" (E° = 2,8 V), reagOes de mineralizagdo do COR predominam (Eq. 18).
MO,(HO*) + R » MO, + CO, + H,0 + H* + e~ (Eq. 18)

A mineralizacdo é favorecida quando ndo hé eletroatividade na superficie do eletrodo.
Nestes casos, 0 oxigénio permanece adsorvido ao eletrodo através de uma ligagdo mais fraca

do que a observada em superficies ativas. Assim, a degradacdo dos COR atraves de 0xidos
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superiores é evitada, e tampouco h& consumo de HO® para formacdo destes 6xidos,
possibilitando que os radicais estejam disponiveis para interacdo com o0s poluentes
(PANIZZA, 2010; SIRES; BRILLAS, 2012).

Como mencionado, nos processos de OE com anodo ADE® pode ocorrer consumo de
HO" para formacdo de MOx+1 e a consequente degradacédo parcial do poluente alvo (RO). No
entanto, uma parcela do HO" é destinada a mediar a oxidacdo de COR eventualmente
presentes. Assim, pode ser esperada a ocorréncia de reacfes de conversao eletroquimica e de
mineralizac&o utilizando anodos do tipo ADE® (PANIZZA, 2010).

Em sistemas eletroquimicos, para que ocorram reacdes mediadas por HO® é necessario
que o poluente seja transportado até a zona reacional préxima da superficie do eletrodo.
Estudos reportam que a concentracdo de HO' tende a decair de forma exponencial em funcéo
da distancia do eletrodo (KAPALKA; FOTI; COMNINELLIS, 2009).

Dependendo da j aplicada, dois regimes distintos de reacdo podem ocorrer: (1) quando
a j aplicada é menor que a j limite, a eletrélise esta sob controle de corrente. Neste caso, a
eficiéncia da corrente é de 100%, e a concentracdo do poluente diminui linearmente com o
tempo; (2) quando a j aplicada € maior que a j limite, a eletrOlise estd sob controle da
transferéncia de massa. Nestas situacOes, reagdes parasitas tendem a ocorrer, como nas
reacOes de evolucdo de oxigénio (REOs) (Eg. 19-20), resultando em uma diminuicdo da
eficiéncia de corrente, enquanto a remocao do poluente apresenta um decaimento exponencial
devido as limitacBes do transporte de massa (MARTINEZ-HUITLE; BRILLAS, 2009).

Em anodos ativos, do tipo ADE®, as REOs séo facilitadas pela forte adsor¢éo do HO"
na sua superficie. Estes anodos apresentam potencial para REO entre 1,4-1,7 V vs. Ag/AgCI.
Acima deste potencial o processo € suscetivel a perda do oxigénio que seria empregado para
geracdo de HO" e consequente degradacio de COR (PANIZZA, 2010; MARTINEZ-HUITLE
etal., 2015).

MOyyy > /50, + HY + e + MO, (Eq. 19)
MO, (HO*) > 1/, 0, + H* + e~ + MO, (Eq. 20)

O aumento da j no sistema eletroquimico favorece a um acréscimo da formacdo de
EROs, embora tambeém possa acarretar na liberagdo de oxigénio ativo devido ao aumento do
potencial da célula. Em j elevada, apesar de o maior desprendimento de O2 propiciar o

aumento da hidrodinamica do meio reacional, contribuindo para maior transferéncia de massa
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até a superficie do eletrodo, ele também tende a diminuir a eficiéncia de corrente e elevar a
demanda de consumo energético do processo.

A OE em aguas e efluentes de baixa condutividade elétrica requer a adicdo de um
eletrolito suporte para promover o aumento da forca idnica da solucdo. Sais de carbonato,
sulfato ou cloreto de sodio sdo usualmente empregados com essa finalidade, o que possibilita
aproveitad-los ndo somente como condutores elétricos, mas também como formadores de
agentes oxidantes, tais como percarbonato, persulfato e hipoclorito, respectivamente (RUBI-
JUAREZ et al., 2016).

O uso de sulfato de sddio em processos eletroquimicos tem se mostrado adequado para
degradacdo de COR. Alguns estudos de OE sugerem desempenho superior ao utilizar Na>SO4
para a remocdo de pesticidas e horménios (RUBI-JUAREZ et al., 2016; DUARTE et al.,
2019). O ganho de desempenho com o eletrolito Na>:SO4 esta associado a uma possivel
formacgdo de compostos reativos, como o anion persulfato (S20s%, Egs. 21 e 23) e o radical
sulfato (SO4™, Egs. 22 e 24) (DUARTE et al., 2019).

2503 + Hy0 — 5,03~ + 2™+ 2H* + 10, (Eq. 21)
SO? + HO® - (S0;7) + OH™ (Eq. 22)
(SO;7) + (S0;7) — S,0% (Eq. 23)
S,02~ + hv - 2(S0;7) (Eq. 24)

O anion persulfato e o radical sulfato podem contribuir para degradacdo de pesticidas,
haja vista os seus potenciais de oxidagdo (S20s%, E® = 2,1 V; SO4~ E° = 2,6 V). Porém, a
cinética de reagdo tende a ser mais lenta que as promovida pelo HO" (E° = 2,8 V) (HULING;
PIVETZ, 2007). Além disso, durante a formacdo de S;0s* e SO4~ pode ser consumido HO"
(Eg. 22), favorecendo assim a reducdo da cinética de reacdo do processo. De fato, outros
estudos mostram que a presenca de S0s> e SO4™ pode surtir efeito sob as cinéticas de
degradacdo de COR (RUBI-JUAREZ et al., 2016; DA SILVA et al., 2018b; DING et al.,
2020).

Em processos eletroquimicos utilizando anodos ADE® é possivel formar S,0s> a
partir do eletrolito suporte adicionado a solugdo (DUARTE et al., 2019). Através de analises
de voltametria ciclica em solu¢do contendo sulfato de sddio, o estudo de DA SILVA et al.
(2018b) indica a formacdo de um ombro anddico em potencial proximo de 1,3 V vs.
Ag/AgCl, atribuido a oxidacdo do eletrélito suporte e consequente formagdo de S;0s”.

DUARTE et al. (2019) compararam distintos eletrélitos suporte utilizando anodos ADE®,
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constatando maior degradacdo eletroquimica do hormdnio 17-a-metiltestosterona ao utilizar
Na,SO4, a qual os autores relacionam a contribuicdo de S,0s> e SOs~ na oxidacdo do
poluente. Nesse contexto, justifica-se avaliar a influéncia da concentracdo do eletrdlito
suporte na degradacéo eletroquimica de COR.

Outros fatores podem influenciar a eficiéncia de OE, como a concentragdo do
poluente, a j aplicada, o pH da solucéo, a matriz liquida avaliada e o coeficiente de transporte
de massa. Cabe ainda destacar, a influéncia do tipo de material do anodo, o qual pode elevar a
mineralizacdo de COR quando possui natureza inerte e de maior janela de potencial
eletroquimico (PANIZZA, 2010; RUBI-JUAREZ et al., 2016; DA SILVA et al., 2018b;
DING et al., 2020).

3.3.3. Fotoeletrooxidacéo

Fotoeletrooxidagdo (FEO) é o processo hibrido que acopla uma fonte de radiacdo UV
e um contraeletrodo em uma célula de trabalho. Dessa maneira, é possivel utilizar de forma
combinada a energia reacional da incidéncia de fétons na superficie dos eletrodos e do fluxo
de elétrons gerado pela diferenca de potencial, desde que o eletrodo seja constituido por
material de superficie fotoativa depositada em um suporte condutor, como é o caso dos
ADE®.

Por meio da unido entre os mecanismos fotoquimicos (FD e FH) e eletroquimicos
(OE) se origina o processo FEO, que pode repercutir em um efeito sinérgico positivo na
cinética de degradacdo de COR (DA SILVA et al., 2015; HEBERLE et al., 2017).
PELEGRINI et al. (2001) avaliou aguas residuais da industria de celulose e observou taxas de
degradacdo e mineralizacdo por FEO maiores que a soma dos resultados alcancados pelas
aplicacdes individuais de FH e OE. Esse desempenho foi associado a reducdo das
recombinacGes dos pares esc /hgv’, pois mediante polarizacdo dos eletrodos é possivel
deslocar os elétrons fotoexcitados da banda de conducéo para uma fonte externa de corrente
elétrica, mantendo assim os portadores de carga disponiveis as reagdes de geracdo de EROs
(PELEGRINI et al., 2001; HEBERLE et al., 2017; DA SILVA et al., 2018c).

Através da FEO, as reacOes de oxidacdo dos poluentes podem ocorrer de pela
incidéncia direta de fotons, bem como por intermédio de reacdes mediadas com féton-EROs e
elétron-EROs. Para geragdo de foton-EROs e elétron-EROs, as reacfes de FEO sdo as

mesmas que ocorrem em FH e OE, respectivamente. Portanto, envolvem a irradiacdo de
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fétons (hy) sob a superficie do fotocatalisador (MOx), promovendo a migragdo de elétrons da
BV para BC e a consequente geracdo de foton-EROs. Em paralelo, ocorre a descarga de
moléculas de agua na superficie do anodo, através da polarizacdo dos eletrodos, gerando
assim, elétron-EROs, como o HO".

A polarizacéo dos eletrodos também favorece a uma maior transferéncia de massa do
poluente para superficie do eletrodo. Isso ocorre devido a maior geracdo de turbuléncia no
meio reacional, devido a liberacdo de oxigénio no anodo (Eg. 25) e hidrogénio no catodo (Eqg.
26), (DA SILVA et al., 2018a). Assim, 0 oxigénio pode ser reduzido no catodo para formar

radicais superéxidos (Eq. 27), favorecendo a degradagdo dos COR.

H,0 - 1/,0,+2H* (Eq. 25)
H,0 — H,+ OH™ (Eq. 26)
e”+ 0, - 05" (Eq. 27)

3.3.4. Sequestrantes de EROs

Ensaios de oxidagdo com sequestrantes de EROs tém sido aplicados para avaliar a
representatividade destas espécies na oxidacdo de COR durante tratamentos por POA
(CHELME-AYALA et al., 2011; ABRAMOVIC et al., 2014; ZHOU et al., 2016; DUAN et
al., 2017; HASSAN; AHMED; MANNAA, 2019; DING et al., 2020). Assim, aplicam-se as
mesmas condi¢Bes experimentais dos ensaios de oxidagdo com COR, porém, adicionando
previamente a solucdo os sequestrantes de EROs, de modo que a inibicdo dos niveis de
degradacdo ou mineralizacdo esteja relacionada a supressdo destas espécies reativas
oxidativas.

A verificacdo da representatividade de HO® na oxidacdo de COR geralmente é
realizada através da adicdo de alcoois de baixo peso molecular na solugdo. Quando expostos
ao contato com HO", estes alcoois se caracterizam por serem rapidamente oxidados, o que
afeta o desempenho do processo pela menor disponibilidade de HO" para degradar os COR
(ABRAMOVIC et al., 2014). Alcoois usualmente adicionados em ensaios com sequestrantes
de HO' incluem metanol, etanol, isopropanol e terc-butilico (CHELME-AYALA et al., 2011;
ZHOU et al., 2016; DUAN et al., 2017; HASSAN; AHMED; MANNAA, 2019; DING et al.,
2020).
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Alguns compostos tem a propriedade de reduzir a taxa de oxidacdo direta de COR por
hev*, por serem facilmente adsorvidos a estas lacunas e, consequentemente, diminuirem a sua
disponibilidade. Esse efeito esta relacionado ao elevado tamanho molecular e/ou potencial
ibnico destes compostos sequestrantes (ABRAMOVIC et al., 2014). Os ensaios com
sequestrantes de hgyv* geralmente sdo conduzidos com etilenodiamino tetra-acético dissddico
(EDTA) e iodeto de sodio (ABRAMOVIC et al., 2014; ZHOU et al., 2016; HASSAN;
AHMED; MANNAA, 2019).

Para avaliar o efeito da supresséo de O.", utiliza-se receptores de e-, tendo em vista
que o sequestro de elétrons surte efeito sob as reagdes de reducdo de O2 no catodo, bem como
na superficie irradiada do fotocatalisador. Consequentemente, a formacéo de O™ ¢ afetada, o
qgue ocasiona diminuicdo nas taxas de degradacdo e mineralizacio de COR. A 1/4-
benzoquinona (BZQ) e outros compostos quimicos contendo nitrato, dicromato, bromato,
sulfato ou halogénios em sua composi¢do, sdo utilizados como sequestrantes de e~
(ABRAMOVIC et al., 2014; DUAN et al., 2017; HASSAN; AHMED; MANNAA, 2019;
HUY etal., 2019; ZHOU et al., 2016).

3.4. PROCESSOS DE TRATAMENTO VISANDO A REMOCAO DE CBZ

Os efeitos nocivos ocasionados pela exposicdo a CBZ, e sua frequente deteccdo em
aguas e efluentes, tem impulsionado a investigacdo de diferentes técnicas para remové-lo.
Neste capitulo sdo relacionados dados reportados na literatura, referentes a mineralizacao,
remoc¢do, ou simples degradacdo de CBZ de aguas e efluentes, por meio de processos de
tratamento convencionais e oxidativos avancados. Os dados de desempenho dos processos
através de mecanismos fisicos referem-se, exclusivamente, a transferéncia de fase de CBZ
(liquido-solido). Portanto, ndo sdo considerados dados de eficiéncia de degradacdo ou

mineralizacdo, mas sim de eficiéncia de remocéo do poluente da fase liquida (Er).

3.4.1. Processos Convencionais Aplicados a CBZ

Alguns estudos tém sido direcionados a avaliacdo do desempenho de processos
convencionais de tratamento para remocgdo de CBZ, constatando que esses processos ndo sao
eficazes para eliminar CBZ da fase liquida (Tabela 2). Concentrac@es residuais de CBZ séo

usualmente detectadas ap6s tratamentos por sistemas fisico-quimicos e/ou bioldgicos, o que
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sugere a necessidade de etapas complementares a esses processos para efetiva remocgédo de
CBZ. Além disso, a maior parte do teor de CBZ, removida da fase liquida, mantem-se
aderida, portanto sera necessario o gerenciamento do passivo ambiental.

PEREIRA (2018) avaliou a remog¢do de CBZ em aguas de baixa e alta turbidez (20—
200 NTU) por meio de tratamento fisico-quimico, utilizando os coagulantes sulfato de
aluminio, cloreto de polialuminio e cloreto férrico. O referido estudo reporta remogdes mais
expressivas de CBZ por meio do uso de cloreto férrico e em aguas de menor turbidez. A
remocao superior, com cloreto férrico, € atribuida ao fato de CBZ reagir com este coagulante

tanto por interacdo eletrostatica quanto por ligagdes covalentes (PEREIRA, 2018).
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Tabela 2. Estudos da remocao de carbendazim em aguas e efluentes por processos convencionais de tratamento.

Processos, insumos e configuragdes de tratamento Co [CBZ] Desempenho Referéncia
Coagulagdo (tm 10 s) / floculagdo (tn 20 min) / decantacao (tm 4 min)

- Sulfato de aluminio 45-50 mg L%; 20-200 NTU 28271 ugL? Er =33-68 % PEREIRA, 2018

- Cloreto de polialuminio 25-35 mg L™%; 20-200 NTU 27-289 pg Lt Er = 39-86 % PEREIRA, 2018

- Cloreto férrico 20-30 mg L%; 20-200 NTU 118-237 pg L Er =67-68 % PEREIRA, 2018
Cloragdo com NaClO (tm 20-30 min) 1 _ 0
- Cloro livre 2 mg.L™: 1,7-3 NTU 15-28 ug L Ed =100 % PEREIRA, 2018
Lodo ativado / precipitacdo quimica / decantacéo
- Efluente primério: t, 30,3 h <670ng L* Er=10% KUPPER et al., 2006
- Efluente secundario:FeCISOg; t 8£0,9 h 460-382 ng L1 Er=37% KUPPER et al., 2006
Precipitacdo quimica / lodo ativado / decantacdo
- Efluente secundario: ty, 2-4 h 0,11-0,06 pug L* Er=9% MORASCH et al., 2010
Lodo ativado / Filtragdo com areia
- Efluente terciario: tm ~ 24 h 110+30 ng L Er = 3623 % SINGER et al., 2010
Fotdlise direta
- Solar (Europa, verdo), 1,1 kW; pH 7; 19 °C 22x10°mol LY ®=1,0x10" BOUDINA et al., 2003
- Solar, 21,9 W m; pH 6,9+0,1; 262 °C; t. 120 min 5mg L+ Ed=0% DA COSTA etal., 2019
-UV, 125 W; pH 4,5; 19 °C 22x10°mol Lt @®=1,89x10°% BOUDINA etal., 2003
-UV, 125 W; pH 7; 19 °C 22x10°molLY @®=0,14x10° BOUDINA et al., 2003
-UV, 125 W; pH 9; 19 °C 22x10°mol LY  @®=3,12x10° BOUDINA et al., 2003
- UV280-400 nm, 250 W; pH 6,73; 5,2 L min?; 25 °C; , te 75 min 10mgL? Ed=63 % SAIEN; KHEZRIANJOO, 2008
- UV3g5nm, 8 x 20 W, 30 W m?; pH 6,5; t. 120 min 10 mg L? Ed=0% KAUR; TOOR; WANCHOO, 2014
- UVassm, 7 x 36 W, 25 W m™?; t, 180 min 10 mg L? Ed=10% SINGH et al., 2017
- UV5 400 nm, 150 W, 27,6 mW cm2; 100 mL; t. 360 min 10mgL* Ed~0% BHOIl etal., 2018
- UV 254nm, 80 W, 1,18 x 102 kJ s7%; pH 6.9 + 0.1; 25 °C; te 60 min 5mgL*! Ed >90 % DA COSTA etal., 2019
- UV>3200m, 80 W, 9,64 x 104 kJ s'%; pH 6.9 + 0.1; 25 °C; t. 60 min 5mgL*! Ed=0% DA COSTA etal,, 2019

Co: concentragdo inicial; Ed: eficiéncia de degradagdo; Er: eficiéncia de remocao; t: tempo de retencdo hidraulica; te: tempo de exposi¢do; @: rendimento quantico de CBZ.
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A concentracdo de CBZ pode ser reduzida de forma expressiva por oxidagdo quimica
convencional com hipoclorito de sodio (2 mg/L de cloro livre), considerando a degradagéo
completa do poluente obtida nos tempos de contato de 20 e 30 minutos, para dguas de alta e
baixa turbidez, respectivamente (PEREIRA, 2018). Por outro lado, a oxidacdo quimica
convencional favorece a formacao de subprodutos clorados, sugerindo que a oxidagdo de CBZ
ndo ocorre de modo completo mediante cloracdo (PEREIRA, 2018). De fato, o estudo de
ORMAD et al. (2008), realizado com 44 pesticidas, entre eles CBZ, mostra que a exposi¢ao
ao cloro repercute em uma inexpressiva eficiéncia média de mineralizacao destes poluentes
(Em = 19%), o que acarreta a permanéncia de compostos intermediarios potencialmente
toxicos na matriz liquida.

Por meio de processos de oxidacdo microbioldgica, KUPPER et al. (2006) avaliaram
diferentes compartimentos de uma ETE convencional operada por lodo ativado, bem como a
distribuicdo de COR entre as matrizes do sistema (efluente, lodo e fase sobrenadante). Os
resultados mostram que 63% da concentracdo de CBZ permanece no efluente secundario
tratado, e que o CBZ ¢ o principal constituinte da fase sobrenadante do lodo da ETE, o que é
atribuido ao seu baixo coeficiente de sor¢do ao lodo (Kd > 500 L KgSS™). Portanto, a baixa
degradacdo microbioldgica de CBZ na fase liquida, bem como sua reduzida capacidade de
sorcdo ao lodo, repercute em uma inexpressiva remocdo desse poluente nos sistemas
convencionais de lodo ativado (KUPPER et al., 2006).

O trabalho de SINGER et al. (2010), apresenta resultado similar de remocéo de CBZ (Er
= 36%) em ETE com processos secundario (lodo ativado) e terciario (filtracdo com areia) de
tratamento. MORASCH et al. (2010) observou uma remogdo ainda menor de CBZ (Er = 9 %)
apos tratamento por precipitacdo quimica, lodo ativado e decantacéo.

Diante desse contexto, a investigacdo e desenvolvimento de técnicas adicionais aos
tratamentos convencionais, de modo a propiciar taxas de remocdo maiores de CBZ de aguas e
efluentes, bem como dos produtos de degradacdo formados durante o tratamento, se faz
necessaria.

Em determinadas condi¢fes de tratamento, as técnicas fotoquimicas de degradacéao
tém se mostrado uma alternativa para degradacdo de CBZ. Cabe ponderar que o CBZ
apresenta alta estabilidade quando exposto a radiacdo solar direta, considerando o baixo
rendimento quéntico (® = 1,0 x 10*) e elevado tempo de meia vida (t12 = 301,3 h)
(BOUDINA et al., 2003). Em menor tempo de FD por radiagdo solar (120 minutos), DA
COSTA et al. (2019) constataram degradacdo nula de CBZ. Este baixo desempenho esta
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associado ao fato de CBZ absorver fotons nos espectros de radiacdo UV-B e UV-C
(MAZELLIER; LEROY; LEGUBE, 2002; BOUDINA et al., 2003). No entanto, 0 espectro
UV-C ndo atinge a superficie terrestre por radiacdo solar, enquanto as faixas UV-A e UV-B
estdo presentes em menos de 5% da radiacdo (LITTER; CANDAL; MEICHTRY, 2013).

A degradacéo fotolitica de CBZ também foi mensurada por escala de bancada com
radiacdo UV de alta poténcia, em distintos A. Utilizando lampada de 125 W e radiagéo
policromatica no espectro UV visivel, BOUDINA et al. (2003) mostra que o rendimento
quéantico por FD para degradar CBZ é maior em solucdes acidas ou basicas, e menor em pH
proximo da neutralidade. Essa diferenca na fotodegradacdo de CBZ é atribuida a varia¢do do
espectro de absorcdo de fotons em funcdo da quantidade de espécies protonadas e neutras
existentes na solucdo (BOUDINA et al., 2003).

O composto 2-aminobenzimidazol é reportado como um dos subprodutos da degradacgéo
fotolitica de CBZ, representando cerca de 30 % da conversdo de CBZ nos estagios iniciais de
oxidacdo por radiagdo UV-Cosanm. Além disso, o rendimento quéantico de 2-
aminobenzimidazol é 1,5 vezes maior que o da fotodegradacdo de CBZ, indicando que esse
subproduto € ainda mais suscetivel a oxidacdo por FD que o seu poluente precursor
(MAZELLIER; LEROY; LEGUBE, 2002). Por outro lado, BOUDINA et al. (2003)
constaram uma concentragdo crescente de monocarbometoxi guanidina ap6s exposi¢do a FD,
0 que sugere a sua persisténcia na matriz aquosa apo6s este tipo de tratamento.

Embora seja possivel degradar alguns pesticidas por FD, emitindo radiacdo UV em A
gue ndo sdo absorvidos pelo poluente, nesses casos a reacdo ocorre presumidamente por
decomposicdo térmica (DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019). Nos estudos de FD em
temperatura controlada e com fontes de radiacdo fora do espectro de absorcdo de CBZ, a
fotodegradacdo foi nula ou inexpressiva, mesmo utilizando lampadas de alta poténcia
(KAUR; TOOR; WANCHOO, 2014; SINGH et al., 2017; BHOI et al., 2018; DA COSTA et
al., 2019).

Por outro lado, com o emprego de fonte luminosa adequada ao espectro de absor¢édo de
CBZ, é possivel favorecer a conversdo do poluente ao seu estado fotoexcitado singleto ou
tripleto, podendo, assim, desencadear a degradagdo por FD (BOUDINA et al., 2003). DA
COSTA et al. (2019) reportaram uma elevada eficiéncia de degradacdo de CBZ por FD (Ed >
90 %) quando utilizada lampada de alta poténcia (80 W), com radiacgéo incidida nos espectros
UV-C e UV-B. SAIEN & KHEZRIANJOO (2008) observaram abatimento de 63% da

concentracdo de CBZ atraves de FD, durante 75 minutos em temperatura controlada (25 °C),
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utilizando lampadas de alta poténcia (250 W) nos espectros UV-B e UV-A. Nessa condigé&o,
presume-se que a degradacdo tenha sido promovida apenas pela luz irradiada dentro do
espectro absorvido por CBZ. Assim, uma parcela significativa da energia possivelmente foi
dissipada como calor, sem exercer a degradacdo do poluente, o que acarreta desperdicio
energeético ao processo fotoquimico.

A aplicacdo de FD com lampadas de baixa poténcia (P < 15 W), com radiacdo UV no
espectro apropriado a absorcéo do poluente, pode ser uma alternativa menos dispendiosa em
consumo energético para degradacdo de CBZ em aguas e efluentes. Logo, para projetar uma
potencial aplicacdo da FD, é imprescindivel considerar o consumo especifico de energia
elétrica do processo, bem como elucidar a eficiéncia de mineralizagdo promovida pela

fotodegradacéo.

3.4.2. Processos Oxidativos Avancados Aplicados a CBZ

Técnicas de oxidacdo avancada apresentam como vantagem a possibilidade de interagir
com o CBZ atraves de agentes de elevado potencial oxidativo, podendo desencadear reacdes
sucessivas de oxidacdo dos compostos intermedidrios formados e, assim, levar a
mineralizacdo do poluente. Na Tabela 3 sdo apresentados resultados da degradacédo de CBZ
mediante aplicagéo de diferentes POA.

No que se refere as técnicas de catalise homogénea, o trabalho de DA COSTA et al.
(2019) avaliou a degradacdo de CBZ combinando o uso de perdéxido de hidrogénio com
radiacédo (fotoperoxidagéo), com ferro (Fenton), ou com ambos (foto-Fenton). Nas melhores
condicgdes de ensaio de cada processo, 0s autores observaram abatimento de CBZ em tempo
de tratamento igual ou inferior a 60 minutos, apresentando a seguinte ordem de constante
cinética de reacdo (fotoperoxidagdo < Fenton < foto-Fenton). O processo foto-Fenton
desencadeou efetiva degradacdo de CBZ (Ed ~ 100 %), inclusive, quando radiacéo solar foi
incidida. Embora esse processo tenha propiciado uma expressiva degradacdo de CBZ,
subprodutos toxicos foram observados apds os tratamentos. Além disso, a mineralizacdo de
CBZ ndo foi avaliada pelo referido estudo (DA COSTA et al. 2019).
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Tabela 3. Estudos da remocao de carbendazim em aguas e efluentes por POA.

Processos, insumos e configuracdes de tratamento Co [CBZ] Desempenho Referéncia

Fotoperoxidagdo

- Solar; H,0, 100 mg L%; 12 L; pH 6,940,1; 26 + 2 °C; t. 60 min 5mg L*? Ed<10% DA COSTA et al., 2019

- UV >2540m; 1,18 x 103 kJ s7%; H,0, 100 mg L't; 900 mL; ; pH 6,9+0,1; 25 °C; t. 60 min 5mg L*? Ed =100 % DA COSTA et al., 2019

- UV;.>3200m; 9,64 x 10 kJ s71; H,0, 100 mg Lt; 900 mL; ; pH 6,9+0,1; 25 °C; t. 60 min 5mg L* Ed = 100 % DA COSTA etal., 2019

Fenton

-Fe**15mg LY H0,125mg L7 12 L; pH 2,8; 26 + 2 °C; t. 60 min 5mg L*? Ed=40 % DA COSTA etal., 2019

- Fe?* 5mg L*; H,0, 100 mg L*; 900 mL; pH 2,8; 25 °C; t. 60 min 5mgL* Ed =100 % DA COSTA etal., 2019
Foto-Fenton

- Solar; Fe?* 1,5 mg L; H,0, 125 mg L% 12 L; pH 2,8; 26 + 2 °C; t. 60 min 5mgL* Ed =100 % DA COSTA etal., 2019

- UV; 525a0m; 1,18x10°3 kJ s7%; Fe?* 5 mg Lt; H20, 100 mg L; 900 mL; pH 2,8; 25 °C; t. 60 min 5mgL* Ed =~ 100 % DA COSTA etal., 2019

- UV;. >3200m; 9,64x107* kJ s7%; Fe?* 5 mg L; H,0, 100 mg L; 900 mL; pH 2,8; 25 °C; t. 60 min 5mgL* Ed =100 % DA COSTA etal., 2019
Foto-ozonizacao

- 03 480 mg h'Y; UVas4 nm, 125 W; 500 mL; pH 9; 20+1 °C; t. 180 min 40 mg L! Ed=98 % RAJESWARI; KANMANI, 2010

- 03 480 mg h™Y; UVas4 nm, 125 W; 500 mL; pH 9; 20+1 °C; t. 180 min 40 mg L! Em =85% RAJESWARI; KANMANI, 2010
Sono-0zonizagéo

- 0334 mgh?; 80 W L?; 1500 mL; pH 7; 25 °C; t. 6 min 4mgL? Ed=27% XIAO; WANG; LU, 2011

- 03136 mg h'; 80 W L'%; 1500 mL; pH 7; 25 °C; t. 6 min 4mgL? Ed =90 % XIAO; WANG; LU, 2011

- 03102 mg h'%; 40 W L'%; 1500 mL; pH 7; 25 °C; t. 6 min 4mgL? Ed=49% XIAO; WANG; LU, 2011

- 03102 mg h'%; 120 W L*%; 1500 mL; pH 7; 25 °C; t. 6 min 4mgL? Ed=79% XIAO; WANG; LU, 2011
Fotocatalise heterogénea

- TiO2 70 mg L (em pd); UVago-400 nm, 250 W; pH 6,73; 5,2 L mint; 25 °C; , te 75 min 10 mg L Ed ~ 90 % SAIEN; KHEZRIANJOO, 2008
-TiO2 1 g L? (em pd); UVasanm, 125 W; 500 mL; pH 4; 20+1 °C; t, 180 min 40 mg L! Ed=85% RAJESWARI; KANMANI, 2010
-TiO21 g Lt (em pd); UVazsanm, 125 W; 500 mL; pH 4; 20+1 °C; t. 180 min 40 mg L? Em =62% RAJESWARI; KANMANI, 2010

- TiOz 1 g L'} (em pd); UV3es nm,, 8 x 20 W, 30 W m2; pH 6,5; t. 60 min 10mgL™? Ed =96 % KAUR; TOOR; WANCHOO, 2014
- TiOz 1 g L'} (em pd); UV3es nm,, 8 x 20 W, 30 W m%; pH 6,5; t. 60 min 10mgL™? Em=85% KAUR; TOOR; WANCHOO, 2014
- TiO2 1 g L'} (em po); solar, 35 W m?; pH 6,5; t. 60 min 10 mg L? Ed=90% KAUR; TOOR; WANCHOO, 2014
- TiO2 1 g L'} (em po); solar, 35 W m?; pH 6,5; t. 60 min 10mgL? Em=80% KAUR; TOOR; WANCHOO, 2014
Oxidacdo eletroquimica 15-45 m

- DDB (anodo), Pt (catodo); 40-80 mA cm?; 0,1-0,4 g Lt NaCl; pH 6,7; 25+3 °C; t. 120 min ! g Epgo =40-86 % BOUYAetal., 2014

Co: concentragdo inicial de CBZ; Ed: eficiéncia de degradacéo de CBZ; Ed: eficiéncia de mineralizacdo de CBZ; Er: eficiéncia de remocdo de CBZ; Epqo: eficiéncia de
remocao da DQO; ti: tempo de retencdo hidraulica; te: tempo de exposicdo; @: rendimento quantico de CBZ.
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RAJESWARI & KANMANI (2010) avaliaram o desempenho da foto-ozonizagéo,
identificando elevada mineralizagcdo (Em = 85 %) e degradacdo (Ed = 98 %) de CBZ ap6s 180
minutos de tratamento, nas melhores condi¢cdes de ensaio. XIAO, WANG & LU (2011)
combinaram ozénio com radiagdo ultrassom (sono-o0zonizacgdo) e verificaram uma degradacao
de CBZ entre 27-90%. Neste estudo, a concentracdo de Oz e a poténcia do ultrassom
exerceram influéncia sob o desempenho do processo.

Processos cataliticos homogéneos tem como vantagem a maior quantidade de sitios
ativos disponiveis para reacdes de formacao de espécies reativas oxidantes, em comparagédo
aos heterogéneos, o que favorece taxas mais elevadas de remocdo de COR (SHRIVER,;
ATKINS, 2009). Por outro lado, processos homogéneos podem demandar aparato tecnoldgico
e consumo energético para geracdo de ozénio, bem como custos adicionais com oxidantes
quimicos devido a necessidade de adicdo de peroxido de hidrogénio, ou reagentes acidos para
manter 0 adequado pH da solucéo, em processos que envolvem reac¢des Fenton.

Os processos de fotocatalise heterogénea, oxidagdo eletroquimica e fotoeletrooxidagao
dispensam a adicdo de oxidantes quimicos durante os tratamentos, pois se fundamentam na
insercdo de fotons e/ou elétrons como promotores das reacdes de formacdo de EROs.

A fotocatélise heterogénea engloba um maior nimero de estudos reportados na
literatura para degradacdo de CBZ. Com o propoésito de elevar a geracdo fotocatalitica de
EROs, pesquisas tém sido direcionadas ao desenvolvimento de heterojungdes de materiais
semicondutores, através do aumento da mobilidade de transferéncia de cargas, diminuicdo das
recombinacdes dos pares esc /hev*, aumento do espectro de fotoexcitacdo, ou diminuicdo da
Eg. Neste sentido, resultados relevantes de degradacdo de CBZ foram obtidos por FH,
mediante sintese de heteroestruturas de 6xido de zinco, dissulfeto de molibdénio e 6xido de
grafeno (KUMAR et al., 2016), sulfeto e ferrita de bismuto (BHOI et al., 2018) e tungstato de
gadolinio (PERIYASAMY et al., 2019).

Embora esses materiais propiciem maior atividade fotocatalitica em comparacdo aos
fotocatalisadores comerciais, 0s custos de aquisicdo costumam ser expressivamente
superiores. Por esse motivo, fotocatalisadores comerciais de didxido de titanio tém sido os
mais amplamente avaliados para degradacio de CBZ (DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019).

Estudos realizados com TiO, disperso na forma de pé em matriz aquosa, tém
demonstrado que, por meio da FH, é possivel obter um abatimento expressivo de CBZ e
inclusive levar a sua mineralizagdo. RAJESWARI & KANMANI (2010) observaram

degradacdo de CBZ de 85 % e mineralizacdo de 62 % apds 180 minutos de FH ao utilizar
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radiacdo monocromatica (UV-Cazsanm) de poténcia elevada (125 W) e alta concentragdo de
TiO2 (1 g L) pulverizado na solugdo. Ao adicionar a mesma concentragdo de TiO, em po,
porém com radiagdo monocromatica (UV-Ases nm) de alta poténcia (8 x 20 W), KAUR,
TOOR & WANCHOO (2014) constataram degradacdo de 96 % e mineralizacdo de 85 % de
CBZ em 60 minutos de tratamento por FH. Em condi¢es similares de ensaio, porém com o
uso de radiacdo solar, foram obtidos resultados de 90 % de degradacdo de CBZ e 80 % de
mineralizacdo (KAUR, TOOR; WANCHOO, 2014).

Ao pulverizar uma menor concentragéo de TiO, (70 mg L) na solucéo e e aplicar fonte
de radiacdo policromatica UV2go-400 nm de alta poténcia (250 W), SAIEN & KHEZRIANJOO
(2008) verificaram degradacdo proxima de 90% de CBZ ao tratar solucdo aquosa por FH
durante 75 minutos, bem como a remocgao da toxicidade para o fungo Fusarium oxysporum a
partir de 60 minutos de tratamento por FH.

De fato, os referidos estudos sugerem que, sob diferentes espectros de radiacdo e
concentragdes de TiO2 em pod, o processo FH pode ser efetivo para degradar CBZ. Entretanto,
a necessidade de filtracdo e recuperacdo de fotocatalisadores na forma de pé é um desafio
para sua aplicacdo nos tratamentos de &guas e efluentes em larga escala (ZHANG et al.,
2012). A imobilizagdo de TiO2 em meio suporte sélido € um método conveniente para
viabilizar a aplicacdo da FH. No entanto, a imobilizacdo do material semicondutor leva a um
decréscimo da sua area superficial ativa, podendo repercutir em menor atividade fotocatalitica
do processo (MASCOLO et al., 2007). Por outro lado, a queda de desempenho fotocatalitico
pode ser reduzida com a dopagem de RuO:z na estrutura cristalina do TiO», propiciando uma
separacdo mais efetiva das cargas geradas durante a irradiacdo do fotocatalisador (AMAMA,;
ITOH; MURABAYASHI, 2004).

Outro mecanismo possivel para minimizar a recombinacdo de cargas apds irradiagdo
consiste na aplicacdo de potencial elétrico em fotocatalisadores/eletrodos de TiO2 de RuO,
dando origem ao processo FEO. Cabe salientar que a aplicacdo de potencial, por si s0,
possibilita gerar EROs e, por consequéncia, degradar COR. Assim, para compreender quais 0s
mecanismos atuantes na degradacdo de CBZ por FEO, é necessaria a avaliacdo de forma
isolada dos processos FD, FH, OE e FEO.
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Entre estudos que envolvem processos eletroquimicos, BOUYA et al. (2014) aplicaram
OE com anodo de DDB para tratar solu¢do de CBZ, com altas concentracfes de eletrolito
suporte (NaCl, 100-400 mg.L™Y) e elevada densidade de corrente (40-80 mA.cm?),
observando um abatimento entre 40-86 % da DQO apds 120 minutos de tratamento.

Embora os processos OE e FEO sejam considerados alternativas promissoras para
oxidacdo de COR, ha escassez de estudos reportando a aplicacdo dessas técnicas para
remocdo de CBZ. Além disso, a avaliacdo do consumo energético é imprescindivel para
tratamentos em larga-escala. Nesse contexto, a avaliacdo de lampadas de baixa presséo,
diferentes concentracBes de eletrdlito de suporte e densidades de corrente sdo interessantes
para projetar aplicacGes em escala-real.

O presente trabalho prop@e elucidar os mecanismos de oxidacao atuantes na degradacgéo
e mineralizacdo de CBZ, mediante a aplicacdo das técnicas de FD, FH, OE e FEO, avaliando
fontes de radiacdo de baixo consumo energético (9 e 13 W), em catalisadores fotoativos
imobilizados de Ti/TiO2e Ti/Ruo3Tio702. Quando aplicével, foi avaliada a influéncia do A da
radiacdo incidida, a j aplicada e a concentracdo de eletrolito suporte na solucdo. Dados
relativos a cinética e ao tempo de meia-vida para mineralizacdo de CBZ, bem como de
consumo especifico de energia elétrica foram considerados para definir os processos e
condigbes experimentais mais eficientes. Para essas condigbes, foi avaliada a
representatividade das EROs para mineralizacdo de CBZ, bem como identificados os produtos

de degradacéo e a toxicidade das solugdes apds os tratamentos.
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4. MATERIAIS E METODOS

Ensaios de fotolise direta (FD), fotocatalise heterogénea (FH), oxidacdo eletroquimica

(OE) e fotoeletrooxidacdo (FEO) foram realizados em solucGes de trabalho contendo

carbendazim (CBZ), conforme as etapas do plano experimental apresentado na Figura 6. O

presente trabalho contempla as etapas de: (1) avaliacdo do sistema experimental, (2) avaliacéo

das condi¢Oes experimentais, (3) analise das solugdes tratadas, (4) avaliacdo do desempenho

dos processos oxidativos e (5) analise das solucdes tratadas nas melhores condi¢fes de ensaio.

A 4
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Voltametria | [ A_bscgrg:ao de
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3. Anélise das solugdes tratadas
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4. Avaliacéo do desempenho
dos processos oxidativos

(k' L Emn e EFOm)

5. Anélise das solugoes tratadas
nas melhores condigdes de ensaio

- Agentes de oxidagao atuantes (HO®, hgy*, 0,*)
- Ecotoxicidade (A. cepa e L. sativa)

- Produtos de degradacdo (GC/MS-TOF,
HPLC/DAD e IC)

Figura 6. Fluxograma do plano experimental
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4.1. AVALIACAO DO SISTEMA EXPERIMENTAL

4.1.1. Absorcéao de radiacdo

Em estudos de processos de oxidagdo fotoquimica é fundamental medir o A e a
intensidade de radiacfo incidida pela fonte (DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019). Nesse
sentido, a espectrofotometria pode indicar os A em que o composto alvo absorve radiacdo e,
consequentemente, € suscetivel a fotodegradacdo (KANRAR; BHATTACHARYYA, 2009;
KOVACIC et al., 2016), enquanto a radiometria fornece a intensidade com que a radiacgdo é
incidida sob a solucéo.

A absorbéancia de radiacdo por CBZ foi analisada por espectrofotometria de UV visivel
(T80 + UV/Vis Spectrometer, PG Instruments Ltd.), por meio do uso de uma cubeta de
quartzo de caminho Optico de 10 mm, na qual foi adicionada uma aliquota da solucdo de
trabalho contendo CBZ na concentragdo de 30 mg.L™. A varredura de absorcio foi realizada
entre os A de 190-900 nm.

Por meio da Equacdo de Beer-Lambert, os dados de absorbancia de radiacdo, obtidos
por espectrofotometria, permitiram calcular o coeficiente de absortividade molar de CBZ, que
representa a capacidade de um mol em atenuar radiacdo incidida em um A especifico (Eq. 28).

e=A/ct (Eq. 28)

Onde ¢ é o coeficiente de absortividade molar, em L.molt.cm™:; A é a absorbancia da
amostra; ¢ é a concentragdo molar de CBZ, em mol.L; € é o comprimento percorrido pelo

feixe de radiagdo (caminho Optico), em cm.

4.1.2. Fluxo fotbnico

Os fluxos fotonicos total (Fet), incidente sob a superficie do fotocatalisador (Fri) e
absorvido por CBZ (Fra) foram determinados a partir dos valores obtidos nas medigOes das
intensidades de radiagédo (I, mW.cm?2), aplicadas no sistema experimental. As condigdes
dimensionais existentes no reator durante os ensaios de oxidacdo foram simuladas para
medicéo de I, de modo a fornecer dados representativos do sistema reacional. Solugbes foram
preparadas em &gua destilada e deionizada, por meio da solubilizagdo do eletrolito suporte
(NazS04) nas concentragdes de 2 ou 4 g.L™, com ou sem a presenca de CBZ na concentragao

inicial de ensaio (30 mg.L™Y).
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A intensidade de radiacdo incidida nas solucbes de trabalho foi medida através de
radibmetros (Instrutherm, RS-232 e MRUR-203), equipados com detector de radiagdo em 365
nm para lampada UV-A e em 254 nm para lampada UV-C. O detector do radiémetro foi
posicionado dentro de um bulbo de quartzo e imerso na solugdo. Uma distancia de 4 cm foi
mantida entre o detector e a lampada, similar ao raio do reator utilizado nos ensaios, conforme

configuracdo apresentada na Figura 7.

mW/em?
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Figura 7. Configuracéo dos ensaios de intensidade de radiagdo. (1) lampada UV-Asssnm 0u UV-Casanm, (2) bulbo
de quartzo, (3) recipiente de vidro, (4) solugdo de trabalho, (5) detector de radiacdo, (6) radidmetro.

De posse das medidas de I, os fluxos foténicos foram calculados por meio da Equacéo

de Planck. Inicialmente, foi calculada a energia dos fotons, através da Eq. 29.
Ef =— (Eq. 29)

Onde, h é a constante de Planck (6,626 x 10* J.s), ¢ ¢ a velocidade da luz (2,998 x
108 m.s%, A é o comprimento de onda (254 nm ou 365 nm), Ef é a energia emitida pelo féton
(UV-Aszesnm = 5,44 x 10™° J, UV-Casanm = 7,82 x 1079 J).

Com os dados de Et, 0 nimero de fétons (Nf, em m2.s1) pode ser obtido pela Eg. 36.

Ny = — (Eq. 30)

Sabendo os valores de Nt os fluxos fotdnicos foram determinados, em mol.m?2.s?,

através da Eq. 31.
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Fp ==L (Eg. 31)

_NA

Onde, Na € o nimero de Avogadro (6,02 x 102 mol™).

4.1.3. Voltametria ciclica

Anadlises de voltametria ciclica foram conduzidas em solucdo de pH 4, com o uso de 2
e 4 g.L? de eletrolito suporte (Na;SOa), e outras duas solucbes contendo as mesmas
concentragdes de Na,SOs mais 30 mg.L de CBZ, dessa forma simulando as condicdes
existentes nos ensaios por OE e FEO. Para as analises de voltametria, foi utilizado um
eletrodo de trabalho do tipo ADE® (Ti/RuosTio7O2) com area de 1,5 cm2, um contraeletrodo
de platina e um eletrodo de referéncia de Ag/AgCl saturado em KCI (3 M).

Os voltamogramas foram obtidos por meio de um potenciostato/galvanostato
(Autolab, PGSTAT 302), no intervalo de potencial entre 0-1,4 V vs. Ag/AgCl, iniciando e
terminando em 0 V, com velocidade de varredura de 100 mV.s, conforme reportado em DA
SILVA et al. (2018a).

4.2.  AVALIACAO DAS CONDICOES EXPERIMENTAIS

Pardmetros operacionais foram fixados para possibilitar a comparacdo das variaveis-
resposta nas diferentes configuracdes de ensaio, conforme apresentado na Figura 8. Para
definir os parametros fixados durante a avaliacdo das condicBes experimentais, foi
estabelecido como critério minimizar a influéncia de componentes nédo relacionados ao efeito
avaliado em questdo. Nesse sentido, quando o efeito do tipo de radiacdo foi avaliado em FEO,
optou-se por fixar a menor j (3 mA.cm2). Por outro lado, quando o efeito da concentracéo de
eletrolito foi avaliado, optou-se por fixar os resultados em alta j (15 mA.cm™@), haja visto que
0 sistema eletroquimico é o responsavel pelas reacGes de conversdo de ions sulfato em

persulfato e radicais sulfato.
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Efeito do tipo de radiagéo:

- Processos avaliados: FD, FH e FEO
- Variavel resposta: UV-Aszgs nm 0U UV-Cas4 im
- Parametros fixados: 4 g.L ! de Na,SO4 (em FEO); 3 mA.cm?(em FEO)

Efeito da densidade de corrente:

- Processos avaliados: OE e FEO
- Variavel resposta: 3, 9 ou 15 mA.cm
- Parametros fixados: 2 g.L* de Na,SO, (em OE e FEO)

Efeito da concentracao de eletrolito suporte:

- Processos avaliados: OE e FEO
- Variavel resposta: 2 ou 4 g.L* de Na,SO4
- Parametros fixados:; i = 15 mA.cm (em OE e FEO)

Figura 8. Configuracdes dos ensaios de oxidacéo aplicadas para comparacdo dos resultados

4.2.1. Solugdes de trabalho

As solucgbes de trabalho foram preparadas dissolvendo 30 mg de CBZ (99% de pureza,
Sigma Aldrich) em 1 L de &gua destilada e deionizada, durante 48 horas, utilizando agitador
magnético ajustado em 300 rpm. Optou-se por desenvolver 0s experimentos em
concentracdes iniciais de CBZ mais elevadas que as costumeiramente detectadas em aguas
superficiais (ALBUQUERQUE et al., 2016; MEREL et al., 2018; PEREIRA, 2018) e
efluentes (KUPPER et al., 2006; MORASCH et al., 2010; SINGER et al., 2010a), com o
propo6sito de viabilizar uma analise precisa dos dados de mineralizagdo, considerando as
limitagGes analiticas impostas para quantificar teores de COT em niveis de pg.L e ng.L™t
Outros estudos de POA também foram conduzidos com solucdes sintéticas de CBZ, em
concentragdes iniciais na ordem de mg.L? (SAIEN; KHEZRIANJOO, 2008; RAJESWARI;
KANMANI, 2010; BOUYA et al., 2014; KAUR et al., 2016).

O pH da solucéo de trabalho foi previamente ajustado em 4 + 0,2 por meio da adi¢do
de H2SO4 (0,5 M). O CBZ apresenta boa dissolu¢do em pH 4 (DA COSTA et al., 2019), o que
permitiu o preparo das amostras em concentragdes mais elevadas. Além disso, a degradacéo
de CBZ ¢é favorecida nesta faixa de pH, quando aplicados processos de FD (BOUDINA et al.,
2003) e FH (SAIEN; KHEZRIANJOO, 2008). Antes de iniciar os ensaios de oxidagdo por OE
e FEO, sulfato de sddio foi adicionado como eletrélito suporte para elevar a condutividade

elétrica da solucdo de trabalho.
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4.2.2. Sistema experimental

Os ensaios de oxidacdo foram realizados em sistema de batelada com recirculagéo.
Para os ensaios foi usado 1 L da solucdo de trabalho, armazenada em reservatorio cilindrico
de parede dupla de vidro borossilicato, acoplado a um banho termostatico para arrefecimento
e manutencdo da temperatura em 25 £ 3 °C. O reservatorio foi conectado a um reator de
acrilico com volume de 0,44 L, o qual foi alimentado com a solucdo de trabalho por
bombeamento (OEM RS-385), em fluxo continuo e vazdo de 1,7 L.min™.

As lampadas foram posicionadas no eixo central do reator, de forma concéntrica aos
eletrodos, favorecendo a irradiacdo de toda a superficie fotocatalitica. A radiagdo luminosa foi
utilizada nos processos FD, FH e FEO, por meio de dois tipos de lampadas monocromaticas:
uma com poténcia de 9 W e radiacdo UV-A no A de 365 nm (Dulux S BL 9 W/78, Osram), e
outra com poténcia de 13 W e radiagdo UV-C em 254 nm (PL-S13 TUV 13 W/2P, Osram).
Nos ensaios de FH, OE e FEO foram utilizados eletrodos fotoativos, sendo: um céatodo
comercial de Ti/TiO2 (De Nora Brasil) com area superficial geométrica de 66,2 cm? e
dimens3o aberta romboide de 23,5 x 10 mm; um anodo comercial do tipo ADE® (De Nora
Brasil), composto por Ti/RuosTio7O2, com area superficial geométrica de 266,5 cm? e
dimensdo aberta romboide de 9 x 2 mm. A Figura 9 ilustra em foto os eletrodos fotoativos

usados.

. .
= a0

Figura 9. Eletrodos fotoativos utilizados durante os processos de FH, OE e FEQ. a) é o catodo de Ti/TiO2, b) é o
anodo do tipo ADE® de Ti/Ruo3Tio,70>.

Os eletrodos foram posicionados no entorno da lampada, sendo mantida a incidéncia
de radiacdo constante durante todo o ensaio. Apds cada ensaio, 0s eletrodos foram imersos em
solucdo de H2SO4 para limpeza das superficies, seguido de enxadgue com &gua destilada. Nos
ensaios por OE e FEO foi utilizada uma fonte de corrente externa (PS-5000 ICEL), operada
em modo galvanostatico. A Figura 10 detalha os componentes do sistema experimental e a
Figura 11 ilustra o sistema por meio de foto.
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Figura 10. Detalhamento dos componentes do sistema experimental aplicados em (a) FD, (b) FH, (c) OE e (d)
FEO; (1) reservatorio de armazenamento e arrefecimento da solucdo de trabalho, (2) bomba peristaltica, (3)
reator de acrilico, (4) lampada UV-Asgsnm 0u UV-Cosanm, (5) espacadores de anel de borracha, (6) céatodo

fotoativo de Ti/TiO2, (7) anodo fotoativo ADE® de Ti/Ruo3Tio7O2, (8) fonte de corrente elétrica externa, (9)
reservatorio da solucdo termostéatica.

Fotocatalisadores/
| eletrodos

Figura 11. Foto ilustrando os componentes do sistema experimental.
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4.3.  ANALISE DAS SOLUGCOES TRATADAS

Aliquotas de efluente foram coletadas antes, durante e ap0s o0s ensaios de oxidagéo,
nos tempos de 0, 60, 120, 180 e 240 minutos para as analises de pH, cromatografia liquida
(HPLC) e carbono orgéanico total (COT). Os resultados representam os valores de média e
desvio padrdo de ensaios de oxidagdo realizados em duplicata. Nos casos de obtengédo de

resultados ndo consistentes, foram realizadas repeticdes dos ensaios.

4.3.1. pH

O pH das solugdes foi determinado por potenciometria, utilizando um pHmetro (Lab
1000, mPA 210), calibrado antes da realizagéo das medi¢fes em solucdes padrdo (tampéo de
pH 4,7 e 11).

4.3.2. Cromatografia liquida de alto desempenho (HPLC)

Analises de cromatografia liquida de alto desempenho (HPLC) permitiram determinar
a concentracdo de CBZ nas solucBes ao longo dos tratamentos. Durante as analises foi
utilizado um cromatdgrafo Dionex UltiMate 3000, em fluxo de 1 mL.min*, volume de
injecdo de 20 pL, detector ajustado em 285 nm e fase mdvel de acido fosforico e acetonitrila
(75:25). Considerando os resultados desta andlise foi calculada a eficiéncia de degradacdo de
CBZ, conforme a Eq. 32.

Ed =CO—C

x 100 (Eq. 32)

0

Onde, Ed é a eficiéncia de degradacdo, em %, Co € a concentracdo de CBZ no tempo =

0,em mg.L? e C é a concentragdo de CBZ no tempo =t, em mg.L ™.
4.3.3. Carbono organico total (COT)
A concentracdo de carbono organico total (COT) indica a parcela de CBZ que oxidou

ao estagio maximo da molécula, quando sdo gerados apenas CO2, H2O e ions inorganicos

como produtos finais das reagdes.
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O teor de COT foi obtido pelo método Non-purgeable Organic Carbon (NPOC) em
aparelho Shimadzu, TOC-L CPH. Os resultados de NPOC referem-se a fracdo de carbono
organico das amostras em sua forma ndo volatil. Com base nos resultados de COT foi

calculada a eficiéncia de mineralizacdo, conforme a Eq. 33.

_ COTy—COT
T coTy

Em x 100 (Eq. 33)

Onde, Em ¢ a eficiéncia de mineralizacdo, em %, COTj é a concentracdo de carbono
organico total no tempo = 0, em mg.L™ e COT é a concentragdo de carbono organico total no

tempo t, em mg.L™2.
4.4. AVALIACAO DO DESEMPENHO DOS PROCESSOS OXIDATIVOS

O desempenho dos processos de oxidacdo foi avaliado por meio do célculo da cinética
de degradacdo (k’, em min), tempo de meia vida (ti2, em min) e consumo especifico de
energia elétrica(kW.h.m3ordem™) para degradacio (Eeod) € mineralizacdo (Eeom) do CBZ.
4.4.1. Cinética de mineralizacdo

As constantes cinéticas de mineralizacdo de CBZ (k’) foram determinadas em

diferentes tempos de tratamento, com base nos resultados de COT, de acordo com o0 modelo

da equacéo de Langmuir-Hinshelwood, apresentado na Eq. 40 (ZHANG et al., 2012).

—k'.t=In (COT) (Eqg. 34)

COT,

Onde, &’ é a constante cinética de mineralizagdo, em min™.
4.4.2. Tempo de meia vida

Com os resultados das constantes cinéticas de mineralizagéo foi calculado o tempo de
meia vida (ti2) de CBZ apos aplicacdo dos diferentes processos oxidativos. Os valores de ti/
indicam o tempo necessario para que metade da concentracdo de CBZ seja mineralizada em
solugdo. O ty apresenta relagdo direta com a cinetica de mineralizagdo de CBZ, sendo
expressa conforme a Eq. 35 (HEBERLE et al., 2017; HUSSAIN et al., 2017).

0,693
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4.4.3. Consumo especifico de energia elétrica

O consumo especifico de energia elétrica foi calculado em raz&o do desempenho dos
processos para degradacdo (Eeod) € mineralizacdo (Eeom) de CBZ, conforme as respectivas
Eq. 36 e Eq. 37 (DA SILVA et al., 2015; HEBERLE et al., 2017).

P.t. 1000

Erod = o0 e (Eq. 36)
P.t.1000
Egom = Ve . 60. In(COT,/COT) (Eq. 37)

Onde, Eeod € Eeom S80, respectivamente, os consumos especificos de energia elétrica
para degradacéo e para mineralizagdo do CBZ, em Kw.h.m3.ordem™; P é a poténcia nominal
da célula, em kW; t é o tempo total do ensaio, em minutos; V: é o volume tratado de solucéo,

em litros.

45. ANALISE DAS SOLUCOES TRATADAS NAS MELHORES CONDICOES

Uma avaliacdo detalhada foi proposta exclusivamente para 0s processos e condigdes
experimentais que propiciaram a mineralizagdo de CBZ com os menores valores de Eeoq € de
Eeom. Assim, foram verificados 0s seguintes aspectos, nas melhores condigdes experimentais:
(1) a representatividade das EROs na mineralizacdo de CBZ; (2) os subprodutos
intermediarios formados pela degradacdo de CBZ ao final dos tratamentos, bem como as
concentracfes de &cidos carboxilicos de baixo peso molecular (1-5 carbonos) e de ions
inorganicos (NO2, NOs" e NHs") ao longo dos tratamentos; (3) a fitotoxicidade que os
tratamentos oxidativos exercem sob a germinacao e crescimento radicular de Lactuca sativa e

Allium cepa.

4.5.1. Geragdo de espécies reativas de oxigénio (EROs)

Para elucidar quais os mecanismos oxidativos atuantes na mineralizagdo de CBZ,
solugbes foram preparadas em agua destilada e deionizada, dissolvendo CBZ (30 mg.L™),
eletrolito suporte (NazSOs, 4 g.L™) e compostos quimicos capazes de sequestrar EROs.
Assim, foi avaliada a representatividade de espécies reativas na mineralizacdo de CBZ, como

os foton-EROs potencialmente gerados por atividade fotocatalitica em FEO (hgy*, HO", O2™),
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e os elétron-EROs gerados em OE e FEO (HO", O2"). Assim, aplicando um ensaio oxidativo
com um abatimento de COT ja conhecido, ao constatar que o decaimento esperado foi inibido
apos adicdo de um determinado sequestrante, é possivel estimar qual a representatividade da
EROs sequestrada na mineralizacdo de CBZ.

A influéncia do radical HO" na mineralizacdo de CBZ foi avaliada atraves do preparo
de solucdo contendo o préprio CBZ (30 mg L) mais 2 mmol.L™? de alcool terc-butilico
(TBA, Neon 99% de pureza). Para avaliar a contribuicdo do radical O™ foi preparada solucédo
com 0,5 mmol.L? de 1,4-benzoquinona (BZQ, Neon P.A), hsv' com 2 mmol.L? de
etilenodiamino tetra-acético (EDTA, Synth, P.A.), ambas solu¢des também continham 30 mg
L de CBZ. As concentragdes de sequestrantes foram estabelecidas com base em estudos
experimentais de abordagem semelhante (ZHOU et al., 2016; ALBORNOZ, 2021).

Solugdes contendo apenas o eletrdlito suporte (Na2SO4, 4 g.L ™) e TBA (2 mmol.LY),
BZQ (0,5 mmol.L ) ou EDTA (2 mmol.LY) foram preparadas e avaliadas para descontar o
efeito dos processos sob a mineralizacdo do proprio sequestrante. Os ensaios com EDTA
foram realizados apenas quando esperada a geracdo de HO® a partir da hsv* gerada por

atividade fotocatalitica.

4.5.2. Subprodutos da degradacdo de CBZ

Para elucidar quais sdo os constituintes quimicos remanescentes nas solucgdes tratadas
e possibilitar a proposicdo de uma rota de degradacdo de CBZ, foram realizadas andlises de
cromatografia gasosa acoplada a espectrometria de massa, com sensor por tempo de voo para
separacgdo dos ions (GC/MS-TOF), analises de cromatografia liquida de alto desempenho com
arranjo de diodos (HPLC-DAD) e analises de cromatografia idnica (IC).

45.2.1. Cromatografia gasosa acoplada a espectrometria de massas (GC/MS-TOF)

Antes da injegdo no cromatografo, as amostras foram condicionadas ao método de
extragdo por fase sdlida (Solid-phase extraction — SPE), conforme operacdo ilustrada na
Figura 12. Inicialmente, realizou-se a filtragem das amostras em membrana de celulose (0,45
pum). Apos, uma sequéncia de etapas de ativacdo do cartucho Strata-X foi realizada, por meio
da adicao e passagem de 10 mL de diclorometano:hexano (1:1), 10 mL de metanol P.A. e 20

mL de agua ultrapura, todos em fluxo de 5 mL.min%.
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Figura 12. Extracdo da fase sélida das amostras de CBZ

Ap0s a ativacdo dos cartuchos, gas nitrogénio foi usado para secagem dos cartuchos,
tubulacbes e juntas do sistema. Em seguida, a amostra foi eluida com 10 mL de
diclorometano:hexano (1:1) e mantida em um sistema a vacuo durante 30 min. Os extratos
contendo amostra e diclorometano:hexano foram entdo evaporados com gas nitrogénio e o

material seco foi ressuspendido com diclorometano P.A.

Um sistema bidimensional foi aplicado durante as analises de GC/MS-TOF (Pegasus
IV System, Leco Instruments), equipado com um Agilent 7890A GC (Agilent Technology),
um modulador de jato quadrupolo de nitrogénio liquido e um amostrador automatico
(C4513A, Agilent Technology). Na primeira dimenséo foi empregada uma coluna capilar SH-
Rxi-5MS de 30 m x 0,25 mm x 0,25 pm e na segunda dimensdo uma coluna DB-17ms 1,94 m
x 0,18 mm x 0,18 um. O aquecimento da coluna foi programado com gradiente de
temperatura, inicialmente ajustada em 60 °C, isoterma de 1 min, aumento para 200 °C, com
taxa de aquecimento de 8 °C.min’%, isoterma de 15 min, apds aumento até 260 °C com taxa de
aquecimento de 6°C.min’%, perfazendo um tempo total de analise de 43,11 min, com varredura
de SCAN (m/z 40 — 400 u.m.a) e impacto eletronico de 70 eV.
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45.2.2. Cromatografia liquida de alta eficiéncia (HPLC-DAD)

As concentracdes de acidos carboxilicos foram obtidas por HPLC, utilizando um
equipamento Shimadzu LC20A com detector UV-VIS de arranjo de diodos (diode array
detector, DAD) SPD-20AV e amostrador automatico SIL-20A. Uma coluna de exclusdo de
tamanho Roa-Organic acid H* (8 %, 100 x 4,6 mm, Rezex) foi utilizada para separacdo dos
acidos carboxilicos. Solugdo de 0,05 mol L™ de H,SOs (Merck, pureza 95-97 %) foi usada
como fase moével, com vazdo de 0,1 mL.min, volume de injecdo de 20 pL e deteccdo no
DAD em A =210 nm.

Os seguintes acidos carboxilicos foram analisados: &cido oxalico (Synth, P.A.), acido
tartarico (Neon, pureza 99,96 %), acido férmico (Anidrol, pureza 85 %), &cido acético (Synth,
glacial, P.A.), acido propiénico (Merck, pureza > 99 %) e acido isovalérico (Sigma-Aldrich,
pureza 99 %) com tempos de retencdo de 6,16; 7,78; 11,65; 12,65; 14,75 e 20,82 min,

respectivamente.

45.2.3. Cromatografia ionica (IC)

As analises da concentracdo dos ions NO2", NOs™ e NH4", ao longo dos tratamentos, foi
realizada por cromatografia iénica (IC), utilizando o equipamento Dionex, ICS-3000 DC,
acoplado a um detector de condutividade. Colunas da marca lonPac® foram utilizadas,
modelo AS23 para cations e CS12A para anions. As elui¢des foram conduzidas com 11 mM

de H2SO4 para cétions e 0,8 mM de NAHCOs para anions.

4.5.3. Ensaios de fitotoxicidade

Ensaios de fitotoxicidade aguda foram conduzidos utilizando alface (L. sativa) e
cebola (A. cepa) como organismos-teste. Amostras de efluente bruto (O min) contendo 30
mg.L? de CBZ e 4 g.L ! Na;SO4, bem como de efluentes finais tratados (240 min), foram
avaliadas. Cada amostra foi preparada com agua deionizada nas proporg¢des efluente:dgua de
50:50 e 100:0. Para fins de controle, também foram realizados ensaios com agua deionizada,

sem e com a presenca de 4 g.L de NazSOs.
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Um lote de sementes com taxa de germinacdo de 98 % foi obtido para execucdo dos
ensaios. As sementes foram distribuidas dentro de placas de Petri preenchidas com papel
embebido em 3 mL da solucdo a ser analisada. Em cada placa foram dispostas 20 sementes,
sendo que os ensaios foram realizados em triplicatas, durante 120 h, a 25 £ 2 °C, com
fotoperiodo de 12 h/12 h. Ao término do tempo de exposicéo foi verificado o comprimento
das raizes de cada plantula e o nimero de sementes germinadas. Os valores foram
comparados ao grupo controle e expressos em comprimento radicular (cm) e percentual de
germinacdo (%). Os ensaios com L. sativa foram conduzidos de acordo com as diretrizes
descritas em Guide for Conducting Terrestrial Plant Toxicity Tests Standard (ASTM, 2014) e
séo ilustrados pela Figura 13.

Figura 13. Preparo de amostras de sementes de L. sativa para analise de fitotoxicidade aguda

Os ensaios de fitotoxicidade com cebola A. cepa foram realizados de modo a avaliar o
efeito fitotoxico das amostras sob o seu crescimento radicular. Bulbos de 6 cebolas, com
tamanho homogéneo, foram posicionados individualmente em tubos de Falcon de 50 mL, os
quais continham amostras preparadas do mesmo modo ao executado nos ensaios com L.
sativa. Os ensaios foram realizados em triplicata, tempo de exposi¢édo de 48 h, temperatura de
25 + 2 °C e fotoperiodo de 12 h/12 h.

Ao final dos ensaios foi verificado e descartado o bulbo de cebola que apresentou o
menor crescimento de raiz. Para o restante dos bulbos, foi medido o comprimento de suas 3
maiores raizes. A média do comprimento das raizes destes bulbos foi calculada, sendo
consideradas toxicas as amostras de efluente que apresentaram valores de crescimento
radicular inferiores a 50 %, em comparacdo ao grupo controle. Os ensaios de fitotoxicidade
com A. cepa foram conduzidos de acordo com as diretrizes de Guideline for the Testing of
Chemicals — Proposal for Updating Guideline 208 (OECD, 2003) e sdo ilustrados pela Figura
14.
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Figura 14. Preparo de amostras de bulbos de A. cepa para anélise de fitotoxicidade auda
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5. RESULTADOS E DISCUSSAO
5.1.  AVALIACAO DO SISTEMA EXPERIMENTAL
5.1.1. Absorcéo de radiagéo

A Figura 15 apresenta o espectro de ¢ do CBZ em solu¢do com pH 4, com varredura
de radiacdo entre os A de 190-900 nm. Como pode ser observado, 0 CBZ apresenta destacada
absorcéo de radiacdo em 3 picos da regido UV, sendo que dois desses picos, estdo situados
dentro do intervalo do espectro UV-C, em 221 nm (¢ = 5283 L.molt.cm™) e 274 nm (g =

3639 L.molt.cm™) e o terceiro no inicio da regido UV-B, em 281 nm (e = 4136 L.mol™*.cm™).
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Figura 15. Espectro de absor¢édo de CBZ em distintos 4 na regido UV. Co = 30 mg.L™?, pH = 4.

O estudo BOUDINA et al. (2003), indica que o composto 2-aminobenzimidazol (1H-
benzimidazol-2-amina) absorve radiacdo em A de 273 nm e 280 nm. Considerando que esses
picos sdo muito proximos aos observados no presente estudo, em 274 nm e 281 nm, pode-se
inferir que, nesses A, a radiacdo foi absorvida pela estrutura benzimidazol da molécula do
CBZ. A absorcdo observada em 221 nm provavelmente estd relacionada a cadeia alifatica
ligada ao grupo imidazol do CBZ. Ao avaliar compostos com estruturas quimicas similares,
PERAL & GALLEGO (1997) relataram picos de absor¢cdo em 215 nm e 218 nm para 0S
compostos 4(5)-metil-imidazol e 2-metil-2-imidazolina, respectivamente.
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Esses resultados mostram que o CBZ absorve maior quantidade de energia fotolitica
quando irradiada de forma direta no intervalo do espectro UV-C (200-280 nm). Devido ao
maior ¢ observado ao usar lampada UV-Cazsanm (¢ = 803 L.mol™.cm™), espera-se que a
fotodegradagéo de CBZ seja superior do que a alcangada com a incidéncia de radiagdo UV-
Asesnm (¢ = 38 L.molt.cm™). Contudo, radiagbes UV em A < 387 nm podem levar a
fotoexcitacdo da superficie de fotocatalisadores de Ti/TiO2 e Ti/RugsTio7O2 e, por
consequéncia, é possivel que nos processos FH e FEO seja favorecida a formacao de foton-
EROs. Assim, regides do espectro UV-A e UV-C foram avaliadas durante os tratamentos
fotomediados.

5.1.2. Fluxo fotbnico

Para esclarecer a influéncia da fonte de radiagdo e seus mecanismos noS Processos
fotomediados, na Tabela 4 e na Figura 16 sdo apresentados os resultados e gréficos da
distribuicdo dos fluxos foténicos emitidos pelas lampadas UV-Azssnm € UV-Casanm. Os valores
de Fer representam os fluxos foténicos calculados para solugBes contendo apenas eletrolito
suporte (Na2SOs, 2 ou 4 g.L ). Os dados de Fe expressam os resultados de solugGes contendo
o poluente mais eletrolito suporte (CBZ 30 mg.L™ + Na,SO4, 2 ou 4 g.L™?). A diferenca entre

os valores de Frr e Fr expressam o fluxo fotonico absorvido por CBZ.

Tabela 4. Resultados de distribuicdo dos fluxos fotdnicos emitidos nas solugdes de trabalho, sob diferentes
concentracdes de eletrdlito suporte.

. NaxSOg, 2 g.L'l Na»SOs, 4 g.L'1
Fluxo fotbnico
(mol.m2.s™) UV-Asssnm UV-Casanm UV-Asssnm UV-Casanm
Fer 2,20x 10° 2,38x10° 2,16 x 10° 2,32x10°
Fri 1,89 x 10° 1,25x10% 1,71x 10° 1,09 x 10
Fra 0,31x 10° 1,13 x10% 0,45x 10° 1,23 x10%
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Figura 16. Graficos de distribuicdo dos fluxos foténicos emitidos nas solugdes de trabalho, sob diferentes
concentracdes de eletrélito suporte. (a) 2 g.L* de NazSOs4, (b) 4 g.L de Na,SO4. Co = 30 mg.LL, pH = 4.

Como pode ser visto na Tabela 4 e na Figura 16, os valores de Frr foram equivalentes
entre os dois tipos de radiacdo, para ambas as concentraces de eletrdlito suporte avaliadas,
com um Fer sutilmente superior ao incidir radiagdo UV-Casanm. ESsa constatacdo sugere que a
maior poténcia de radiacéo da lampada UV-Casanm (13 W), em comparacéo a UV-Asssnm (9
W), ndo repercutiu em aumento expressivo no fluxo de fotons total emitido no sistema
experimental.

A Tabela 4 e Figura 16 também revelam uma reducdo do fluxo fotbnico quando as
radiagdes foram incididas nas solu¢bes contendo CBZ mais eletrélito suporte (Fri), se
comparado aos valores das solucfes contendo apenas eletrolito (Fer). Esta constatacdo pode
ser observada pelas barras de Fra, e indicam que o poluente de fato absorveu uma parcela do
fluxo de fétons que incidiu na solucéo.

Nota-se também que uma parcela maior do Fra foi diretamente absorvida por CBZ
quando a radiacdo UV-Cossnm foi incidida, corroborando com os dados de absorgdo
apresentados na Figura 15 e em estudos reportados previamente. Consequentemente, um
menor Fr atingiu a superficie dos fotocatalisadores, indicando que o mecanismo de oxidacdo
por fotodegradacdo direta foi favorecido. Por outro lado, o Fra foi inferior ao utilizar radiacéo
UV-Asesnm. Por consequéncia, uma maior parte do fluxo de fétons se manteve disponivel para
irradiar a superficie de Ti/TiO2 e Ti/Ruo3Tio 702, 0 que favoreceu a degradagdo mediada, de
CBZ, por foton-EROs.

Ao incidir radiagdo com lampada de 250 W em solugéo contendo 1 g.L de Na,SOs,
HEBERLE et al. (2017) observaram um fluxo foténico de 1,90 x 10 mol.m2.s. Em solucéo
com 2 g.L! de Na,SOs, RAMOS et al. (2020) constataram fluxos fotdnicos de 0,63 x 10

mol.m2.ste 1,40 x 10* mol.m?2.s? utilizando Idmpadas de 125 W e 250 W, respectivamente.
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As lampadas de baixa poténcia utilizadas no presente estudo levaram a incidéncia de fluxos
fotbnicos 3-8 vezes inferiores aos reportados nos referidos estudos de fotodegradagdo com

fontes luminosas mais potentes.

5.1.3. Voltametria ciclica

Os ensaios de voltametria ciclica permitiram verificar se ocorreram picos, ou ombros,
de j, na interface entre o eletrodo e a solucdo de trabalho, quando uma diferenca de potencial
era aplicada, o que indicaria a ocorréncia de oxidacdo direta. Em processos que envolvem
mecanismos eletroquimicos de oxidacdo (OE e FEO), quando ha transferéncia direta de
elétrons entre COR e a superficie do anodo, predominam as reacdes de conversdo destes
poluentes em subprodutos de degradacdo. Compostos intermediarios tendem a persistir na
solucdo quando mecanismos de oxidagdo eletroquimica direta predominam no sistema
experimental (PANIZZA, 2010). Nesses casos, picos, ou ombros de corrente, sdo detectados
nos potencias de oxidacéo direta.

Em sistemas eletroquimicos de oxidacdo avancada, a auséncia de picos de corrente em
voltamogramas de solugdes contendo COR indica que uma eventual degradacdo do poluente
ocorrera por meio de reacBes mediadas por elétron-EROs. Nesses casos, cinéticas mais
rapidas e estagios mais avancados de degradacdo de COR tendem a ser atingidos.

A Figura 17 apresenta as curvas voltamétricas obtidas de solucdes contendo CBZ e o
eletrolito suporte (Na2SO4, 2 ou 4 g.L™), bem como de solugBes contendo apenas o eletrélito.
As curvas voltamétricas obtidas indicam auséncia de picos de oxidacdo direta na janela de
potencial aplicado (E = 0-1,4 V).

64



——CBZ (30 mg L") +Na,SO, (4gL?
---- Na,SO, (4gL?

24 ——CBZ (30 mg L% +Na,SO, (2gL%Y)
---- Na,SO, (2g LY

00 02 04 06 08 10 12 14 16 18
E (V) vs. Ag/AgCI

Figura 17. Voltametrias ciclicas em solu¢des contendo apenas eletrolito (Na;SOa4) e solucbes contendo eletrélito
(NazSO4) + poluente (CBZ). Voltametrias ciclicas realizadas em velocidade de varredura de 100 mV.s?,
utilizando o &nodo ADE® Ti/Rup3Tio 702 como eletrodo de trabalho. pH = 4.

No potencial proximo de 0,7 V se observa um sutil aumento de j, que pode ser
atribuido a transicdo redox de estado sélido do ruténio (Ru'v/Ruv', RuO, <> Ru20s) (DA
SILVA et al., 2018b; PELEGRINI et al., 1999). Um deslocamento da curva voltamétrica
também pode ser ocasionado pela protonacdo e hidratacdo da superficie do eletrodo apds
sucessivos ciclos voltamétricos (GALIZZIOLI; TANTARDINI; TRASATTI, 1974).

Quando aplicados potenciais acima de 1,25 V vs. Ag/AgCl em eletrodos de ADE®,
como o utilizado no presente estudo, predominaram as reacfes de evolugdo de oxigénio, as
quais sdo indesejaveis por concorrerem com as reacdes de geracdo de EROs (PANIZZA,;
CERISOLA, 2009; DA SILVA, 2018a). Embora muitos COR possam ser oxidados de forma
direta em potenciais acima 1,25 V, esse efeito pode ter sua detecgdo encoberta pelas reagdes
de evolucdo de oxigénio, ou ainda, dificultada pela mesma devido a concorréncia por elétrons.

A auséncia de oxidacdo direta utilizando eletrodos de Ti/TiO2 e Ti/Ruo3zTio 702
também foi reportada em estudos de oxidacdo eletroquimica aplicada a outros COR
(AQUINO NETO; DE ANDRADE, 2009; HEBERLE et al., 2017), sugerindo que a oxidacao
ocorre, predominantemente, de forma mediada por EROs.

Curvas voltamétricas semelhantes utilizando eletrodos de Ti/TiO2 e Ti/Rup3Tio 702
foram relatadas em estudos de oxidacdo eletroquimica com outros COR, como tribromofenol
(HEBERLE et al., 2017), amoxicilina, norfloxacina, azitromicina (DA SILVA et al., 2018c) e
sulfametoxazol (HUSSAIN et al., 2017), sugerindo que rea¢Ges de oxidacdo mediada, por
elétron-EROs, podem governar a degradacdo de COR em sistemas eletroquimicos dotados

com este tipo de eletrodos.
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5.2. AVALIACAO DAS CONDICOES EXPERIMENTAIS

A influéncia das condi¢des experimentais, sob a degradacéo e mineralizacdo de CBZ,
foram avaliadas durante os ensaios de oxidagdo. Nesta se¢cdo sao apresentados e discutidos 0s
resultados de degradacdo e mineralizacdo de CBZ, ap0s a aplicacdo dos processos FD, FH,
OE e FEO. Foram avaliadas, durante os ensaios, a influéncia do tipo de radiacéo incidida na
solucdo, o efeito da j aplicada nos eletrodos e da concentracdo de eletrolito suporte na

solucéo.

5.2.1. Efeito do tipo de radiacdo

Como pode ser observado nas Figura 18a e Figura 18b, transcorrido o tempo final de
recirculacdo da solucdo (240 minutos), a incidéncia de radiacdo UV-Asesnm de baixa poténcia
(9 W) nédo ocasionou a degradacdo de CBZ por FD, tampouco a sua mineralizagdo. Essa
constatacdo pode ser compreendida pelo fato de CBZ néo apresentar picos de ¢ para radiaces
do espectro UV-A (Figura 15, secdo 5.1.1).

Outros experimentos direcionados a avaliacdo do processo FD, com radiacdo UV-A,
também observaram degradacdo nula, ou inexpressiva, de CBZ, mesmo quando utilizadas
lampadas de alta poténcia. KAUR; TOOR; WANCHOO (2014) constataram auséncia de
degradacdo de CBZ ap6s 120 minutos de FD, utilizando um sistema composto por 8 lampadas
UV-Azgsnm com 20 W de poténcia cada. DA COSTA et al. (2019) constatou um efeito nulo
sob o abatimento de CBZ ao incidir radiagdo UV>320nm (80 W) durante 60 minutos. SINGH et
al. (2017) obteve degradacédo de apenas 10 % de CBZ ap6s 180 minutos de FD com radiacao
UV-Aszesnm (7 x 36 W).

Por outro lado, ao incidir radiagdo UV-Casanm, Observa-se um decaimento linear da
concentragdo de CBZ ao final dos tratamentos (Ed24omin = 35,3%) e uma reducéo irrelevante
do teor de COT (Emasomin = 3,4%), conforme observado na Figura 18a e Figura 18b. Este
abatimento de CBZ também é consistente com o espectro de absor¢do de CBZ (Figura 15 da
secdo 5.1.1), bem como com a maior parcela de Fr absorvido pelo poluente quando radiagéo
UV-Casanm foi utilizada (Figura 16, secéo 5.1.2).
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Figura 18. Efeito do tipo de radiacdo no processo FD para o abatimento das concentragdes de CBZ (a), COT (b),
logaritmo natural de Co/C (c) e de COTo/COT (d). UV-Asgsnm (8), UV-Casanm (8).Co = 30 mg.LL, pH = 4.

A Figura 18c e Figura 18d apresentam os logaritmos naturais das concentracdes de
CBZ e COT ao longo dos tratamentos por FD. Os valores de In Co/C e In COTo/COT dos
tratamentos por FD UV-Asesnm foram nulos devido a auséncia de abatimento de CBZ e COT
nessa condicdo de radiacdo. J& os valores decorrentes dos tratamentos por FD com radiacdo
UV-Cossnm mantiveram um decaimento linear do poluente, sugerindo que nesta condicdo a
degradacdo e mineralizacdo de CBZ se ajustam a um comportamento cinético de primeira
ordem.

Este comportamento reacional é caracteristico de sistemas que ndo sofrem limitacGes
de transporte de massa, e que a degradacdo do poluente é governada por apenas um
mecanismo, no caso a incidéncia direta de radiacdo UV-Casanm Sob CBZ. O posicionamento
imerso e concéntrico da lampada no reator sugere que a radiacdo incidida foi capaz de atingir
todo o seio da solugdo. Neste caso, admite-se que o desempenho de FD né&o sofreu limitagdes
de transferéncia de massa, como ocorre em sistemas eletroquimicos.

Embora a radiagdo UV-Cossnm, com ladmpada de baixa pressdo (13 W), tenha
possibilitado a degradacdo de CBZ por FD, o valor de Ed24omin foi inferior aos reportados em
outros estudos com ldmpadas mais potentes. DA COSTA et al. (2019) relatou uma
consideravel reducdo do teor de CBZ em menor tempo de FD (Edeomin > 90 %), utilizando
radiacdo UVszsanm, porém, com ldmpada de 80 W. SAIEN & KHEZRIANJOO (2008)
observaram, para 0 CBZ, uma Ed7smin de 63 % com lampada de 250 W e espectro UV 280-400nm.
Os referidos dados foram obtidos por meio de ensaios de FD em temperatura controlada de 25
°C. Essa condicdo de ensaio indica que o acréscimo na degradacdo de CBZ ndo tem relagéo
com reagdes de decomposicdo térmica de CBZ, mas sim com o aumento da intensidade de

radiacdo (1) incidida nos A absorvidos por CBZ (Figura 15 da se¢do 5.1.1). Contudo, para
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aplicacGes em escala real € necessario considerar o consumo energético para tomada de
deciséo quanto a melhor lampada a ser utilizada.

O Fra € funcdo de I, que, por sua vez, esta relacionada a poténcia da lampada,
podendo esses parametros repercutir em variagoes na degradacéo de COR por FD. Atraves de
ensaios de 10 horas por FD, em temperatura controlada (25 + 2 °C), com o herbicida
Quinclorac, PAREJA et al., (2012) constataram que o aumento da | de 250 para 700 W.m?2
permitiu elevar a Ed do poluente de 26 % para 54 %. Nas condi¢des experimentais aplicadas
no presente estudo, por FD, é provavel que o Fra incidente pela lampada UV-Cazs4nm de 13 W
ndo tenha proporcionado energia fotolitica suficiente para promover uma taxa mais elevada de
degradacéo de CBZ.

A baixa mineralizacdo do CBZ ao término dos ensaios por FD, com radiacdo UV-
Cas4nm, €M contraposicdo a sua razoavel degradagdo, sugere que compostos intermediarios
resistentes a fotodecomposi¢cdo permaneceram dissolvidos apo6s os tratamentos. O estudo de
BOUDINA et al. (2003) corrobora essa constatacdo, ao mostrar um aumento da concentracéo
de subprodutos fotorresistentes durante a degradacdo de CBZ por FD. Em contrapartida,
outros subprodutos da degradacdo de CBZ sdo propensos a oxidacgdo por radiacdo UV-Casanm,
como, por exemplo, 0 composto 2-aminobenzimidazol (MAZELLIER; LEROY; LEGUBE,
2002).

Com relacéo ao processo FH, uma pequena degradagdo de CBZ (Edz2somin = 5,7 %) foi
verificada ao término do tratamento com radiagdo UV-Aazssnm, porém sem qualquer efeito sob
a mineralizacdo do poluente, como pode ser visto nas Figura 19a e Figura 19b. Considerando
que semicondutores de TiO2 séo fotoexcitados por radiagdes em A < 387 nm (ZHANG et al.,
2012; DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019; YARI et al., 2019) e que CBZ absorve radiagio
direta apenas nos espectros UV-B e UV-C (Figura 15 da secdo 5.1.1), presume-se que a sultil
degradacdo observada apds FH, com lampada UV-Aazssnm, foi promovida pelas féton-EROs
formadas na superficie dos fotocatalisadores. Essa constatacdo € coerente com os dados da
Figura 16 (secdo 5.1.2), na qual se percebe que a maior parte do fluxo fotonico incidido pela
lampada UV-Asesnm esteve disponivel para irradiar a superficie do fotocatalisador,

favorecendo a geragdo de EROs durante a FH.
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Figura 19. Efeito do tipo de radiagdo no processo FH para o abatimento das concentra¢es de CBZ (a), COT (b)
e logaritmos naturais de Co/C (c) e de COTo/COT (d). UV-Aggsnm (51), UV-C254nm (#). Co = 30 mg.L:, pH = 4.

Uma parcela do Frr incidido pela lampada UV-Casanm N0 é absorvida diretamente por
CBZ, portanto, mantém-se suscetivel a irradiar a superficie dos fotocatalisadores (Fri),
conforme constatado na Figura 16 (secdo 5.1.2). Assim, no caso da aplicacdo de FH UV-
Casanm, Um efeito adicional poderia ter ocorrido como consequéncia da geracao de foton-
EROs via atividade fotocatalitica e da fotodegradacdo direta de CBZ. No entanto, o uso de
lampada UV-Cassnm Na FH levou a um desempenho similar ao observado ap6s FD com este
mesmo tipo de radiacdo (Edasomin = 34 %; Emasomin = 2,8%). Portanto, apo6s a insercdo do
fotocatalisador imobilizado, ndo foi observado um acréscimo na degradacdo e mineralizacdo
de CBZ quando a radiacdo UV-Casanm foi aplicada, embora seja possivel admitir a formacéo
de féton-EROs via atividade fotocatalitica. Diante dos resultados obtidos, é possivel presumir
que a fotodegradacéo direta tenha sido o principal mecanismo oxidativo de CBZ no processo
FH com radiacdo UV-Casanm.

O uso de fotocatalisadores pulverizados tem sido reportado como uma forma de obter
taxas elevadas de degradacdo de CBZ por fotocatalise homogénea. Em estudo de SAIEN &
KHEZRIANJOO (2008) foi constatado um aumento proximo de 30% na degradacdo de CBZ
quando TiO- foi pulverizado em uma solucéo irradiada por lampada UV 2go-400nm de 250 W,
atingindo cerca de 90 % de degradacdo apds 75 minutos de tratamento. No estudo de KAUR,;
TOOR; WANCHOO (2014) foi observada uma influéncia ainda mais expressiva pela adicdo
de TiO2 em po na solucdo, possibilitando a completa degradacdo de CBZ com lampadas UV-
Azesnm (8 x 20 W), ao passo que por FD a degradacéo foi inexpressiva, nas mesmas condi¢es
de radiacéo.

A imobilizacdo de fotocatalisadores em meio suporte solido apresenta uma vantagem
operacional representativa, pelo fato de dispensar a etapa de filtracdo e recuperacdo do
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fotocatalisador na matriz aquosa, propiciando maior viabilidade & aplicacdo da FH em larga
escala. Contudo, ao comparar a degradacao obtida no presente estudo por FH, utilizando TiO-
imobilizado, com os valores reportados na literatura, nos quais a atividade fotocatalitica foi
promovida com TiO> pulverizado, observa-se que o uso de fotocatalisador imobilizado em
meio suporte solido acarretou em uma queda de desempenho para o abatimento de CBZ. A
area superficial do fotocatalisador, inevitavelmente, foi reduzida ao imobiliza-lo, o que,
provavelmente, ocasionou diminui¢cdo da quantidade de sitios ativos de TiO disponiveis as
reacOes de formacdo de foton-EROs, repercutindo em um menor desempenho da FH
(COMPARELLI et al., 2005). A utilizacdo de TiO2 imobilizado no processo de FH pode
implicar em velocidades de reacdo 15-20 vezes inferiores as observadas quando utilizado
TiO2 suspenso em po, sob as mesmas condicdes de ensaio (MASCOLO et al., 2007).

A baixa poténcia das lampadas também pode ter influenciado na degradacdo de CBZ
apos os tratamentos por FH, devido ao limitado fluxo de fétons incidido sob o fotocatalisador
imobilizado. De fato, 0 aumento da poténcia da lampada repercute em elevagdo do fluxo
fotbnico sob a superficie de fotocatalisador imobilizado (DA SILVA et al., 2016). KAUR;
TOOR; WANCHOO (2014) avaliaram o efeito de | no processo FH, porém, com TiO2
pulverizado na solugdo aquosa e ldmpadas UV-Aszssnm (8 x 20 W), observando uma cinética de
degradacdo de CBZ 2,6 vezes mais rapida ao elevar a | de 20 para 35 W.m2,

Outros parametros operacionais podem repercutir em varia¢fes da taxa de degradacao
de CBZ por FH, como o tamanho das particulas do material fotocatalisador, a concentracao
destas particulas, o pH da solucdo, a concentracdo inicial do poluente e a razdo area/volume
do reator (SAIEN; KHEZRIANJOO, 2008; LI; LIU, 2011; KAUR; TOOR; WANCHOO,
2014). Além dos aspectos mencionados, durante aplicagdo de FH, com fotocatalisadores de
TiO2, podem ocorrer recombinagdes dos pares esc /hesv', resultando em oferta insuficiente de
foton-EROs para degradar CBZ.

Um notdrio aumento foi verificado na degradacdo e mineralizagdo de CBZ quando
acoplada uma fonte de corrente elétrica externa no sistema experimental, como pode ser visto
nos resultados de FEO apresentados na Figura 20a e Figura 20b. Independente da incidéncia
de radiagdo UV, mediante aplicacdo de uma diferenca de potencial em um catodo um é&nodo,
é possivel desencadear reagdes de oxidagdo de moléculas de &gua, a partir das quais sao
geradas espécies reativas por mecanismos eletroquimicos (elétron-EROs). Por outro lado, a
efetiva separacdo dos pares esc /hev* pode exercer influéncia sob o ganho de desempenho no

processo FEO, uma vez que a polarizacdo dos eletrodos permite drenar continuamente os
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elétrons da banda de conducdo para uma fonte de corrente externa, favorecendo a geracao de
espécies reativas a partir de mecanismo fotocatalitico (foton-EROs) (MARTINEZ-HUITLE;
BRILLAS, 2009; HUSSAIN et al., 2017). Para elucidar qual a representatividade destes
mecanismos de formacdo de EROs para degradacdo de CBZ, o desempenho do processo OE
foi avaliado isoladamente, conforme resultados apresentados a seguir na segéo 5.2.2.
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Figura 20. Efeito do tipo de radiacdo no processo FEO para o abatimento das concentragdes de CBZ (a), COT (b)
e logaritmos naturais de Co/C (c) e de COTo/COT (d). UV-Aggsnm (3), UV-Cz54mm ($). Co=30mg.Lt, pH=4,j=
3mA.cm?, Na;SO4=4g.L™2

Para ambos os tipos de radiacdo avaliados no processo FEO, os valores cinéticos de In
Co/C (Figura 20c) e de In COTo/COT (Figura 20d) ajustaram-se a um comportamento linear.
Porém, os decaimentos de CBZ e COT ao longo dos tratamentos por FEO ajustaram-se a
curvas exponenciais, 0 que caracteriza um comportamento cinético de pseudo-primeira
ordem. A diminuicdo das taxas de decaimento CBZ e COT ao longo do tempo esta
relacionada as limitacdes de transferéncia de massa impostas ao sistema eletroquimico atuante
em FEO, considerando que as elétrons-EROs se mantém quimicamente adsorvidas em
eletrodos ativos de Ti/TiOz2 e Ti/Ruo3Tio 702, portanto estdo presentes na regido proxima da
sua superficie (PANIZZA, 2010). Assim, para que as rea¢@es de oxidacdo mediada ocorram, é
necessario que o poluente seja transportado até a superficie dos eletrodos, o que pode limitar a
cinética de degradacdo e mineralizacdo, na medida em que as concentracdes de CBZ e COT
decaem ao longo dos tratamentos por FEO.

Quanto ao efeito do tipo de radiagdo na FEO, é possivel observar (Figura 20a) um
decaimento sutilmente maior de CBZ quando a lampada UV-Cosanm foi utilizada (Ed240min
UV-Asesnm = 82,1 %, Ed240min UV-Casanm = 86,5 %). Os resultados de mineralizacéo, ao final
dos tempos de ensaio, também mostram maior abatimento de COT quando a FEO é aplicada
com radiacdo UV-Cosanm (Em2somin = 41,8 %) ao invés de UV-Aszssnm (EMa2somin = 32,3 %).

Esse desempenho estd associado a um efeito dos mecanismos de fotodegradacdo direta de
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CBZ e de seus subprodutos, quando incidida radiagéo apropriada ao espectro de absorcéo dos
poluentes (UV-Casanm), Somada ao efeito da oxidagdo mediada por elétron-EROs, formadas a
partir da insercdo de j no sistema experimental.

No decorrer de todo tempo de recirculacdo da solucdo € mantida uma maior eficiéncia
de degradacdo em FEO quando a radiacdo UV-Cosanm € aplicada, em comparacéo ao uso de
FEO UV-Asgsnm. Esse efeito se mostrou ainda mais expressivo no inicio dos tempos de ensaio
(AEdeomin = 17,2 %). De modo oposto, o decaimento de COT é maior quando atingido o
tempo final dos tratamentos por FEO UV-Casanm (AEM240min = 9,5 %).

Esse comportamento pode ser explicado pela diferenca das concentracdes de CBZ e de
seus subprodutos no inicio e final dos tratamentos. No tempo de 60 minutos, havia menor
competicdo pelo Fr, o que favoreceu ao direcionamento dos fotons para absorgdo e
degradacdo de CBZ. Porém, na medida em que a concentracdo de subprodutos aumentou e a
de CBZ diminuiu ao longo dos tratamentos, a incidéncia de radiagdo UV-Cossnm passou a
exercer maior influéncia sob a fotodegradacdo dos subprodutos e menor sob CBZ.
Consequentemente, a diferenca dos valores de COT em funcéo do tipo de radiacdo foi maior
ao término dos tratamentos por FEO.

Alguns estudos mostram que a incidéncia de radiacdo UV-Casanm sob Ti/Ruo3Tio,702
imobilizado, no processo FEO, pode favorecer um aumento da taxa de mineralizacdo de COR.
SOCHA et al. (2006) avaliou o efeito de radiagdes monocromaticas de diferentes A no
processo FEO, utilizando anodo de Ti/Ruo3Tio 702 e catodo de platina, para mineralizar o
corante Cl Direct Red 81. Os autores identificaram maior abatimento de COT por FEO
quando aplicaram radiagdo UV-Casanm, em detrimento da UV-Baoonm (AEm = 8,1%) e da UV-
Assonm (AEm = 11,1%). Em outro estudo, SOCHA et al. (2007) obtiveram resultados ainda
mais favordveis & FEO com radiacdo UV-Casanm, cOm aumento da mineralizacdo do corante
Cl Acid Violet 1, em comparagdo aos resultados obtidos com FEO UV-Bsgonm (AEm =
21,3%) e UV-Aszsonm (AEm = 22,8%).

Através da abordagem apresentada nos estudos de SOCHA et al. (2006; 2007), ndo é
possivel concluir se 0 ganho de desempenho de FEO, quando utilizada radiacdo UV-Casanm,
estd relacionado aos mecanismos de fotodegradagédo direta ou de formacdo de foton-EROs.
Teoricamente, a incidéncia de radiagdo UV-C poderia promover uma maior taxa de separacao
dos pares esc /hev" no éxido misto do fotocatalisador, devido a maior energia dos fotons
nesse espectro, em comparagao aos fotons das regides UV-B e UV-A (MARTINEZ-HUITLE;
BRILLAS, 2009). Assim, ao exercer o escoamento dos elétrons fotoexcitados pela radiacéo
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UV-Cassnm, mediante a insercdo de uma fonte de corrente externa, poderia ter ocorrido maior
geracgdo de foton-EROs a partir da atividade fotocatalitica atuante em FEO.

Em contrapartida, o0 melhor desempenho observado em FEO UV-Casanm também pode
ser consequéncia da fotodegradacdo direta de CBZ e dos subprodutos formados durante os
tratamentos. Diante deste contexto, para esclarecer quais 0S mecanismos atuantes na
mineralizacdo de CBZ por FEO UV-Casanm, Na sec¢do 5.4 é apresentada uma avaliacdo do

efeito ocasionado pelo sequestro de hgv".

5.2.2. Efeito da densidade de corrente

Com o proposito de elucidar qual a influéncia das elétron-EROs formadas pelo sistema
eletroquimico na degradacdo e mineralizacdo de CBZ, bem como da variacdo da j, na Figura
21 sdo apresentados os resultados de abatimento de CBZ e COT por meio do processo OE.

Independente da j aplicada, nota-se que a degradacdo e a mineralizagdo de CBZ séo
maiores quando exercida a polarizacdo dos eletrodos no sistema experimental, conforme
constatado ao comparar os resultados de OE (Figura 21) com os obtidos pelos processos
fotomediados sem a aplicacdo de j, conforme os resultados de FD e FH apresentados na
Figura 18 e na Figura 19, da secdo 5.2.1. Além disso, nota-se que o abatimento de CBZ ao
final dos tratamentos por OE foi semelhante ao observado por FEO UV-Casanm (Figura 20a).
Essa constatacdo também sugere que, através das condi¢bes propostas no sistema
experimental, o principal mecanismo atuante na degradacdo de CBZ, por FEO, foi a geragédo

de elétron-ERQOs, enquanto a separacdo de cargas e formacdo de féton-EROs exerceu menor

influéncia.
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Figura 21. Efeito da densidade de corrente no processo OE para o abatimento das concentragdes de CBZ (a),
COT (b) e logaritmos naturais de Co/C (c) e de COTo/COT (d). 3 mA.cm2 (3), 9 mA.cm?2 (1), 15 mA.cm2 (3).
Co=30mg.L", pH =4, Na;SOs=2g.L™
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Mesmo em baixos valores de j (3 mA.cm), ao menos 80 % de degradacio de CBZ foi
atingida ao término dos tratamentos por OE. Além disso, 0 aumento de j em OE repercutiu em
decaimentos mais expressivos das concentracdes de CBZ e COT. Um efeito semelhante,
provado pela j, também foi observado nos resultados de FEO UV-Asesnm (Figura 22) e FEO
UV-Casanm (Figura 23). Em todas as condicOes de ensaio, aplicadas em OE e FEO (UV-Azgsnm
e UV-Casanm), 0s valores de Edzsomin foram maiores que 90 %, quando o sistema eletroquimico
operou em elevada j (15 mA.cm), chegando a atingir 98,5 % quando acoplada radiagdo UV-
Co2s4nm €m FEO.

Outros estudos de OE e FEO, utilizando eletrodos do tipo ADE®, também reportam
acréscimos na degradacdo e/ou mineralizacdo de COR por meio do aumento de j (DA SILVA
et al., 2015; ESCUDERQO et al., 2017; HUSSAIN et al., 2017). Esse efeito pode ser atribuido
a maior formacdo de elétron-EROs na superficie dos eletrodos, em funcdo do aumento das
taxas de oxidacdo da agua.
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Figura 22. Efeito da densidade de corrente no processo FEO com radiagcdo UV-Asesnm para o abatimento das

concentracfes de CBZ (a), COT (b) e logaritmos naturais de Co/C (c) e de COTo/COT (d). 3 mA.cm? (3), 9
mA.cm2 (@), 15 mA.cm?2 (3). Co = 30 mg.L?, pH =4, Na,S0s=2 g.L.
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Figura 23. Efeito da densidade de corrente no processo FEO com radiagdo UV-Casanm para 0 abatimento das
concentracfes de CBZ (a), COT (b) e logaritmos naturais de Co/C (c) e de COT¢/COT (d). 3 mA.cm? (@), 9

mA.cm2 (&), 15 mA.cm?2 ($). Co =30 mg.L?, pH =4, Na;SO,=2 g.L*.
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ReacOes de evolucdo de oxigénio também sdo favorecidas pelo aumento de j,
ocasionando maior turbuléncia na solucéo pelo desprendimento de O», e, consequentemente,
uma condicdo hidrodindmica mais favoravel ao transporte do poluente até a superficie do
anodo (GARCIA-GABALDON et al., 2006). Por outro lado, a aplicagio de elevada j acarreta
em queda na eficiéncia de corrente em sistemas eletroquimicos de oxidacdo avancada, devido
ao aumento de reacOes parasitas decorrentes da evolucdo de oxigénio (PANIZZA,
CERISOLA, 2009).

Um decréscimo exponencial do abatimento de CBZ e COT foi observado no decorrer
dos ensaios por OE, FEO UV-Aszesnm € FEO UV-Casanm, independente da j aplicada. Porém, as
constantes de degradagéo (In Co/C) e de mineralizagdo (In COTo/COT) de CBZ, ao longo dos
tratamentos ajustam-se a um decaimento linear (partes “c” e “d” das Figura 21, Figura 22 e
Figura 23), o que caracteriza um comportamento cinético de pseudo-primeira ordem. Com o
explicado na se¢do 5.2.1, esse modelo cinético ocorre em sistemas experimentais nos quais as
taxas de reacdo séo limitadas pela transferéncia de massa do poluente e dos seus subprodutos
até a superficie do eletrodo.

Considerando os perfis cinéticos da degradacdo e mineralizacdo de CBZ, presume-se
que o sistema experimental operou acima da j limite (MARTINEZ-HUITLE et al., 2015), em
todas as condicBes de j aplicadas nos processos OE e FEO. Nos casos em que 0 processo €
operado abaixo da j limite, pode ocorrer a polimerizacdo e desativacdo da superficie do
anodo, levando a uma menor geracdo de EROs (INIESTA et al., 2001). Consequentemente,
um tempo de residéncia maior seria requerido para atingir expressiva degradacdo do poluente
(KAPALKA; FOTI; COMNINELLIS, 2008). Por outro lado, cabe ponderar que a operagio
acima da j limite tende a acarretar menor eficiéncia de corrente e maior consumo energético
(MARTINEZ-HUITLE et al., 2015).

Analisando as remoc@es de COT ao longo dos tratamentos, nota-se que, para todos 0s
valores de j aplicados, houve acréscimos na mineralizagdo de CBZ através do processo FEO
UV-Casanm, Se comparados aos abatimentos de COT promovidos por OE ou FEO UV-Aazgsnm.
Esse resultado, favoravel a FEO UV-Casanm, Sugere que, a partir da geracéo de elétron-EROs,
foram formados compostos intermediarios passiveis de absorver radiacdo UV-Cosanm €
desencadear reacgdes de fotodegradacéo direta.

Quando expostos a radiagdo UV-Casanm, alguns subprodutos da degradagdo do CBZ
sdo passiveis de fotodegradacdo, pois apresentam um rendimento quéntico maior que o do

proprio CBZ em suas formas neutra (¢ = 2,3 x 107) e protonada (¢ = 2,9 x 10?%), como é o
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caso do composto intermediario 2-aminobenzimidazol (¢ = 3,7 x 10 (MAZELLIER;
LERQOY; LEGUBE, 2002). Além disso, o efeito da limitacdo do transporte de massa imposto
sob a degradacdo de CBZ ¢ atenuado no processo FEO UV-Casanm, considerando que 0s
fétons sdo capazes de incidir em todo o seio da solugdo (DA SILVA et al., 2018c).

De fato, houve um acréscimo no abatimento de COT por meio do processo FEO UV-
Cosanm, S comparado aos resultados de OE e FEO UV-Aazssnm. NO entanto, quando os
processos FD e FH foram aplicados, o efeito da radiagdo UV-Casanm, SOb a mineralizagdo de
CBZ, foi quase irrelevante (Figura 18b e Figura 19b). Essa constatacdo indica que a
degradacdo de CBZ, a partir da insercédo de j, levou a formacdo de subprodutos suscetiveis a
fotodegradacdo, o que ndo ocorreu quando a radiacdo UV-Cosanm foi aplicada de forma
isolada, ou apenas na presenca do fotocatalisador imobilizado.

Estudos correlatos também reportam maior abatimento de COR pela aplicagdo do
processo hibrido de FEO, nos quais se constata que a incidéncia de radiacdo, concomitante
com a polarizagdo de eletrodos fotoativos de Ti/TiO2 e Ti/RuosTio7O2 pode promover o
aumento das eficiéncias de degradacdo (QUAN et al., 2004; HUSSAIN et al., 2017) e
mineralizacdo (HEBERLE et al., 2017; HUSSAIN et al., 2017; DA SILVA et al., 2018c)
desses poluentes.

O melhor desempenho do processo FEO tem sido atribuido por diversos estudos a
diminuicdo das taxas de recombinacdo das cargas esc /hsv'. Porém, através dos resultados e
constatacGes observados no presente estudo, 0 melhor desempenho de FEO UV-Cosanm, em
comparacdo a OE e FEO UV-Asgsnm, pode ser atribuido as rea¢fes de fotodegradagdo direta

de CBZ e de seus subprodutos.

5.2.3. Efeito da concentracdo do eletrdlito suporte

O acréscimo da concentragdo de eletrolito suporte pode afetar o desempenho de
processos de oxidagdo eletroquimica, jA que a condutividade idnica da solucdo tende a
aumentar, favorecendo as reacdes de transferéncia ionica/carga (MARTINEZ-HUITLE et al.,
2015). Além disso, dependendo do tipo de eletrolito utilizado, podem ser formados elétron-
EROs capazes de degradar COR (GUZMAN-DUQUE et al., 2014).

Alguns estudos reportam que ao utilizar Na2SO4 como eletrolito suporte de processos
eletroquimicos com eletrodos ADE®, a formacdo de anions persulfato (S:0s%) pode ser
esperada por meio da oxidagdo anodica do eletrolito (PANIZZA; CERISOLA, 2009;
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DUARTE et al., 2019). A geragdo de S;0s* pode promover a oxidacdo do poluente tanto
diretamente, como por meio do radical sulfato (SO4™). Além disso, os tempos de vida de
S»0s% e SO séo superiores ao apresentado por HO", o que torna mais provavel a presenca
desses oxidantes no seio da solucdo. Nesse caso, sdo minimizadas as limitacGes de
transferéncia de massa do sistema eletroquimico, o que pode favorecer o aumento da
eficiéncia de degradacédo do poluente (PANIZZA; CERISOLA, 2009).

Por outro lado, a partir da dissociagio de Na,SOs, e consequente formagdo de SO4%,
pode ocorrer 0 sequestro de EROs que possuem um maior potencial oxidativo, como € o caso
de HO® (HULING; PIVETZ, 2007). Nesses casos, pode ser atingida uma menor taxa de
mineralizacdo de COR (DA SILVA et al., 2019). A adsorcdo de anions sulfato na superficie
do eletrodo ADE® pode deslocar os grupos hidroxila, diminuindo, consequentemente, a
guantidade dessas espécies disponiveis para a producdo de HO" (XIAOLI; HUIXIANG;
DAHUI, 2003; ZHANG et al., 2012). Por essa razdo, foi avaliado o efeito da concentragédo
inicial de eletrdlito suporte.

Os resultados apresentados na Figura 24 sugerem que o0 aumento da concentracdo do
eletrolito suporte ndo repercutiu em alteracGes relevantes na degradacdo e na mineralizacao de
CBZ pelo processo OE. A resposta semelhante em funcdo da concentracdo de Na>SOa4 sugere
que a maior disponibilidade de SOs2 ndo diminuiu os desempenhos de OE e FEO para
remoc¢do de CBZ e COT, significando que um possivel efeito negativo na oxidacao, vinculado

a supressao de HO® ndo foi observado nesses tratamentos.
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Figura 24. Efeito da concentragdo de eletrélito suporte no processo OE para o abatimento das concentracfes de
CBZ (a), COT (b) e logaritmos naturais de Co/C (c) e de COTo/COT (d). NazSO4 2 g.L* (5), NaS04 4 g.L ().
Co=30mg.L? pH =4, j=15mA.cm?
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Além de sequestrar HO", &nions sulfato também podem absorver radiagdo UV, em A
menores que os estudados, atuando como competidores da degradacdo de CBZ, devido a
captacdo de fotons (MOUSSAVI et al., 2014). No entanto, a variacdo do teor de eletrolito
suporte em FEO ndo acarretou notdria diferenca na degradacdo e na mineralizacdo de CBZ,
como pode ser visto na Figura 25 (FEO UV-Asesnm) € na Figura 26 (FEO UV-Casanm).

(d)

(a) .(C)

10t 1 10fn 1 5t {1 10} .
08l 1 o8l 8- 1 at ; i
‘\\ o gg N g
Q Q o 7 =05
O \ = = % o o
0,4t N 1 g 04r { <2t 8 10 o B
= a-’
02t + 1 02 { 1 _® . O:’fa 1
' P P
0,0 - 0,0 1 orQ 1 oo .
0 60 120180240 0 60 120180240 0 60 12018024 0 60 12018024
Tempo (min) Tempo (min) Tempo (min) Tempo (min)

Figura 25. Efeito da concentracdo de eletrdlito suporte no processo FEO com radiacdo UV-Asesnm para o
abatimento das concentracBes de CBZ (a), COT (b) e logaritmos naturais de Co/C (c) e de COTo/COT (d).
Na,S04 2 g.L* (&), Na;SO4 4 g.Lt (&). Co=30mg.L?, pH =4, j = 15 mA.cm™.
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Figura 26. Efeito da concentragdo de eletrdlito suporte no processo FEO com radiagdo UV-Casanm para o
abatimento das concentracBes de CBZ (a), COT (b) e logaritmos naturais de Co/C (c) e de COTo/COT (d).

Na;SO42 g.L ! (8), Na2SO4 4 g.L (). Co=30mg.L?, pH =4, j=15mA.cm?,

QUAN et al. (2004) identificaram um aumento insignificante na degradacdo do
herbicida 2,4-D na medida em que o teor de Na;SO, foi elevado de 1,4 para 4,2 g.L! no
processo FEO. Porém, ao aumentar a concentracdo de Na,SO, para 7,1 g.L%, os autores
observaram um acréscimo na degradacdo do herbicida, atribuido a formagdo de S,0s? através
da conversdo de SO4 2 presentes na solucdo. Utilizando eletrodo ADE® e Na;SOs como
eletrolito suporte, DUARTE et al. (2019) observaram que o abatimento do hormdnio 17-a-
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metiltestosterona foi maior devido & geracgdo eletroquimica de S;0s* e SO4™, a partir da
conversdo de SO4 2 oriundo do eletrdlito suporte.

Os graficos “c” e “d” das Figura 24, Figura 25 e Figura 26 mostram que nas duas
concentracdes de eletrdlito, a degradacdo e a mineralizacdo de CBZ se ajustaram a cinéticas
de pseudo-primeira ordem. Essa constatagdo sugere que os processos OE e FEO operaram
acima da j limite, na qual ocorrem limitagcOes de transferéncia de massa sob o sistema

reacional.
5.2.4. Influéncia no pH

Todos os ensaios de oxidacdo foram iniciados em pH 4, considerando que nessa
condicdo se obteve uma maior dissolucdo de CBZ, necessaria para os ensaios de oxidacéo. De

acordo com a Tabela 5, foi observada uma inexpressiva variacdo do pH ap6s 0s processos FD

e FH, enquanto apds OE e FEO ocorreu uma pequena reducio.

Tabela 5. pH das soluces de trabalho iniciais e tratadas pelos diferentes processos oxidativos

Tempo (min) FD FH OE FEO
0 3,90 3,93 3,96 3,97
240 3,99 4,03 3,73 3,73
A PH final  inicial +0,09 +0,10 -0,23 -0,24

Um dos fatores que pode ter contribuido para sutil reducdo do pH ao aplicar os
processos OE e FEO foi a formacdo de acidos carboxilicos de cadeia curta, que sdo
usualmente gerados como subprodutos da degradacdo de COR, antes de atingir o estagio de
mineralizacdo destes poluentes (COLEDAM et al., 2016; LE et al., 2017; SALAZAR et al.,

2017), o que pode explicar a reducao observada do pH.

5.3. DESEMPENHO DOS PROCESSOS OXIDATIVOS

As cinéticas de mineralizagdo de CBZ (k’, min), tempo de meia vida (t12, min) e o
consumo especifico de energia elétrica dos processos (Eeod € Ecom, KWh.m3.ordem™) foram
calculados para cada uma das configuracfes de ensaio avaliadas,. Com base nos valores de

Eeo, 0s melhores cendrios de tratamento foram definidos.
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5.3.1. Cinética de mineralizacéo (k’) e tempo de meia vida (ti2)

Os valores cinéticos (k’) mostram que a mineralizacdo de CBZ foi lenta nos casos em
que j ndo foi aplicada aos tratamentos, com valores de £’ na ordem de 1,2 x 10 mint e 1,5 x
10* min? para FD e FH, respectivamente. Portanto, através do uso de ldmpadas de baixa
poténcia e fotocatalisadores imobilizados, um tempo de tratamento longo seria requerido para
a combustédo de metade da concentragéo inicial de CBZ, com valores de ti» > 1000 min. Por
outro lado, os processos OE e FEO repercutiram em constantes cinéticas maiores, como pode
ser observado na Figura 27a. Consequentemente, tempos de meia vida inferiores foram

observados para mineralizagdo de CBZ (Figura 27Db).
() (b)

3,5x103 4 CI)E ' ' 1 ' OE
FEO UV-Agge 500+ FEO UV-Agesnm
3,0x10723 1 - FEO UV-Cysanm - FEO UV-Cossnm 1
400 -
&~2,5x1073 4 £ + +
g £ Z%
~2,0x10° I 53007
if
1,5x1073 1 200
1,0x1073 1 100
3 mA/cm? 9 mA/cm? 15 mA/cm?2 3 mA/cm? 9 mA/cm? 15 mA/cm?2

Figura 27. Cinética (k) (a) e tempos de meia vida (t12) (b) para mineralizacdo de CBZ apés OE, FEO UV-Aasssnm
e FEO UV-Cusanm.

Em todas as densidades de corrente aplicadas, o processo FEO com radia¢do UV-Casanm
repercutiu em constantes cinéticas de mineralizacdo maiores. Mesmo na menor j aplicada, no
processo FEO UV-Casanm, 0s valores de k' e t12 foram mais promissores do que em OE e FEO
UV-Asssnm aplicando a mais alta j. Esses resultados endossam o efeito adicional promovido
pelos mecanismos combinados de fotdlise direta (UV—Casanm) € elétron-EROs em FEO UV-
Casanm. Por outro lado, a geracéo elétron-EROs parece ser o unico mecanismo de oxidacéo
representativo em FEO UV-Aazssnm, haja vista o baixo efeito ocasionado pela fotodegradacéo
direta e pelos foton-EROs, representados pelos resultados de FH UV-Aszgsnm.

Pode-se esperar uma separacao efetiva dos pares eec /hev* ao utilizar fotocatalisadores a
base de TiO2, com 0 uso de potencial combinado com radiagdo UV em A < 387 nm (ZHANG
etal., 2012; DIEZ; SANROMAN; PAZOS, 2019). Esse mecanismo poderia ter repercutido na

80



formacéo de féton-EROs, aumentando a remocéo de CBZ e COT por FEO UV-Aazssnm ou UV-
Cos4nm, S€ comparado aos tratamentos com OE. No entanto, quando a radiacdo UV-Aszesnm foi
utilizada no processo de FEO, nao foi observada um acréscimo na mineralizacdo de CBZ, em
comparacdo aos tratamentos com OE. Isso indica um efeito inexpressivo da atividade
fotocatalitica nos tratamentos por FEO UV-Asgsnm.

A efetiva absor¢do da radiacdo UV-Caosanm por CBZ e seus possiveis subprodutos (i.e.,
2-aminobenzimidazol), de fato contribuiram para elevar a oxidacdo dos poluentes por fotdlise
direta e aumentar a capacidade de mineralizacdo de CBZ pelos tratamentos FEO UV-Casanm.
Além disso, o desempenho do processo OE sofreu as limitacdes de transferéncia de massa
(DA SILVA et al., 2018c). Porém, a queda de desempenho dos processos constituidos por
mecanismos eletroquimicos de oxidacdo, devido a limitacdo do transporte de massa, é
compensada no processo FEO UV-Casanm pela fotodegradagéo direta dos poluentes.

Os valores de &’ comprovam que, ao elevar j, as constantes cinéticas de mineralizacdo
de CBZ tendem a aumentar em todas as condi¢des de ensaio aplicadas nos processos OE e
FEO. Esse efeito é atribuido a maior geracdo de elétron-EROs, em j elevadas, haja vista que
ocorre um aumento das taxas de oxidacdo da agua na superficie do anodo, na medida em que
a j elevada. Aplicando 15 mA.cm? de j e radiacdo UV-Cassnm em FEO, obteve-se 0 maior
valor cinético (3,1 x 10 min't) e menor tempo de meia vida (238 min) para mineralizacéo de
CBz.

5.3.2. Consumo especifico de energia elétrica para degradacdo (Eeod) € mineralizacédo
(Eeom)

O consumo de energia elétrica, geralmente, representa o principal custo operacional de
processos que envolvem técnicas eletroquimicas e de radiacdo UV. A identificacdo dos
valores de Eeod € Eeom permite a comparagéo entre diferentes POA, bem como fornece dados
necessarios para analises econdmicas, de sustentabilidade e para o aumento de escala no
dimensionamento de sistemas de tratamento (MIKLOS et al., 2018).

Com base nas constantes de degradacdo e mineralizagdo de CBZ, 0s consumos
especificos de energia elétrica (Eeod € Ecom) de cada uma das condi¢des de ensaio avaliadas
neste estudo sdo apresentados nas Figura 28a e Figura 28b, respectivamente. Inicialmente, é
possivel notar que o0 consumo de energia especifico para mineralizar CBZ é
proporcionalmente maior do que o necessario para degrada-lo, o que pode ser explicado pela
menor taxa de remoc¢édo de COT em relacédo aos valores obtidos na degradacédo do CBZ.
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Tanto para degradar, como para mineralizar CBZ, os maiores valores de Eeod € Eeom
foram gerados em FD e FH. Embora nesses processos a demanda energética tenha sido menor
que a requerida pela maioria das configuracdes aplicadas em OE e FEO, os baixos niveis de
degradacdo e mineralizacdo alcancados nestes processos repercutiram em valores maiores de
Eeod € EEom. Cabe ainda salientar que, nos tratamentos em que ndo foi possivel degradar ou
mineralizar o CBZ, a Eeod, 0U @ Eeom, repercutiram em valores nulos.

Constata-se também, pela Figura 28, que em baixos valores de j, a OE foi mais
vantajosa energeticamente em comparacdo ao processo FEO. Na condi¢do de 3 mA.cm?2, a
auséncia de demanda de energia em OE para incidir radiacdo favoreceu valores menores de
Eeod € Eeom, apesar de a mineralizacdo ter sido maior por FEO UV-Casanm. Por outro lado,
guando o sistema de tratamento operou em 15 mA.cm?, o processo FEO UV-Casanm passou a
ser mais atrativo do ponto de vista de eficiéncia energética, na maioria das condicdes de
eletrdlito suporte aplicadas. Isso se deve & maior mineralizacdo de CBZ por FEO UV-Casanm,
a qual compensa a maior demanda energética devido ao uso da lampada.
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Figura 28. Consumo especifico de energia elétrica para degradacdo (Eeod) (a) e mineralizagdo (Eeom) (b) de
CBZ, nas diferentes configuracfes de ensaio.

Na maioria dos tratamentos por OE e FEO, o aumento da concentracdo de eletrolito
suporte repercutiu em diminuicdo dos valores de Eeod € Eeom. Essa diferenca se deve a
condutividade elétrica superior, provocada pela adi¢do de eletrdlito, fato que exige menor
potencial da célula eletroquimica para manter a j estabelecida. Por consequéncia, uma reducdo
do consumo energético &€ provocada no sistema de tratamento. A variacdo de Eeod € Eeom,
devido ao teor de Na>SOg4, foi maior na medida em que os valores de j foram elevados.

Em 3 mA.cm@ é possivel observar que, ao elevar a concentracdo de Na>SOa, apenas a

OE apresentou uma redugdo notoria do Eeom. Isso ocorreu porque, em baixos valores de j, a
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demanda energeética das ld&mpadas na FEO foi mais representativa que a requerida para
polarizagdo dos eletrodos. Nesse caso, 0 aumento do potencial devido a menor concentragéo
de eletrdlito ndo surtiu efeito sob os resultados de Eeom.

A configuracdo que possibilitou degradar e mineralizar o CBZ, nas melhores condi¢6es
de ensaio, foi aplicando 3 mA.cm?e 4 g.L! de Na;SO4. Nessa condi¢do, o processo OE
propiciou 0 menor consumo especifico de energia elétrica entre todos os processos avaliados,
com valores de Eeod de 8,5 kW.h.m2.ordem™ e de Ecom de 84,8 kW.h.m*.ordem™. Ja no
processo FEO UV-Casanm, 0s melhores valores de Egod foram 34,2 kW.h.m*.ordem™ e Egom
126,6 kW.h.m=.ordem™. Essas configuracdes de ensaio foram aplicadas para identificar as
EROs atuantes na mineralizacdo de CBZ, os subprodutos formados e a influéncia dos

tratamentos na toxicidade das solucgdes.

5.4. ESPECIES REATIVAS ATUANTES NA MINERALIZACAO DE CBZ

Diferentes EROs podem desencadear reacGes de mineralizacdo do CBZ quando os
processos OE e FEO UV-Casanm sd0 aplicados. Por meio de ensaios de oxidacdo, com
solucBes nas quais foram adicionados sequestrantes de EROs, foi possivel obter indicios sobre
a representatividade dos diferentes mecanismos de oxidacdo em OE e FEO UV-Casanm. A
Figura 29 apresenta os decaimentos de COT, ao longo de ensaios por OE, no qual é possivel
identificar a inibicdo ocasionada pela adicdo de sequestrantes de O, (BZQ) e de HO" (TBA)

sob a mineralizacdo de CBZ.

107 L0 '\i\.\é\* -
V-
0,81 0,8 V.. i
o V--.
= =
5 0,6 1 10 0.6 v _
O Q
= =
E 1004
3 04 @)
0,2 0,2
0,0 0,0
0 60 120 180 240 0 60 120 180 240
Tempo (min) Tempo (min)

Figura 29. Efeito da adicdo dos sequestrantes de O, (a) e de HO" (b) no processo OE para o abatimento da
concentracdo de COT. Solugdes contendo CBZ (v), BZQ (¢), CBZ+BZQ (¢), TBA (&), CBZ+TBA (&). Co =
30mg.L %, pH =4, j=3 mA.cm?, Na,SOs=4 g.L.
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Os resultados das Figura 29a e Figura 29b mostram que, foram similares os niveis
atingidos de abatimento de COT, nas solugdes contendo apenas o sequestrante (BZQ ou
TBA), e nas solucgdes contendo o poluente mais os sequestrante (CBZ + BZQ ou TBA). Nesse
caso, é possivel presumir que as reducdes das concentracGes de COT, observadas nas solucoes
contendo CBZ + BZQ ou TBA, referem-se ao teor de COT que foi removido dos proprios
sequestrantes, e ndo de CBZ.

Por outro lado, ao confrontar os valores de remocao de COT das solucBes de CBZ, com
0s niveis obtidos nas solugdes contendo CBZ + BZQ ou TBA, observa-se que houve um
efeito inibitério da mineralizacdo do poluente na presenca de ambos 0s sequestrantes.
Portanto, pode-se presumir que a reducdo de oxigénio no catodo e a oxidacdo de agua no
anodo foram efetivas durante o processo OE, de modo que, por meio dessas reacoes, foram
geradas espécies O>" e HO", respectivamente. Desse modo, constata-se que ambas as elétron-
EROs avaliadas (02, HO") exerceram um papel representativo na mineralizagcdo de CBZ por
OE.

Em estudo no qual foram elucidados os mecanismos de degradacdo do plastificante
bisfenol A, mediante aplicacdo de OE com eletrodos ADE® em j de 5 mA.cm?, DING et al.
(2020) também constataram uma diminuicdo da taxa de abatimento do poluente apos
adicionar TBA, e assim suprimir HO" da solugéo.

Ao analisar o efeito da adicdo do sequestrante de O>™ nas solucdes tratadas por FEO
UV-Cosanm (Figura 30a), observa-se que a remogdo de COT atingiu niveis similares entre as
solucdes contendo apenas CBZ e CBZ + BZQ. Assim, poderia ser presumido que Oz ndo
exerceu efeito representativo na mineralizacdo de CBZ por FEO UV-Casanm. Contudo, O2™
sdo formados pela via eletroquimica, conforme indicam os resultados da Figura 29a, bem
como podem ser fotogerados mediante as reagdes de O, com 0s esc™ na via fotoquimica (Eq.
6, secdo 3.3.1.). Portanto a presenga de O2™ pode ser esperada durante o processo FEO através
das reacOes de reducdo de oxigénio no catodo. Nesse contexto, assume-se que os valores
semelhantes de abatimento de COT nas solugdes CBZ e CBZ + BZQ ocorreram devido a
fotodegradagdo de BZQ via incidéncia direta de radiacdo UV-Casanm N0 processo FEO. O
espectro de absor¢do UV apresentado por SONNTAG et al. (2004) corrobora esta hipotese,
haja vista o elevado coeficiente de absor¢do molar apresentado por BZQ no espectro UV-
C254nm (& = 1500 m2.mol™?).
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Figura 30. Efeito da adi¢do dos sequestrantes de O, (a), HO" (b) e hw* (c) no processo FEO UV-Casanm para o
abatimento da concentragdo de COT. Solugdes contendo CBZ (v), BZQ ($), CBZ+BZQ (¢), TBA (),
CBZ+TBA (&), EDTA (&), CBZ+EDTA (8).Co =30 mg.L?, pH =4, j =3 mA.cm?, Na,;SOs=4 g.L .

Quanto ao efeito ocasionado pela extingdo de HO® em FEO UV-Casanm (Figura 30b),
percebe-se uma queda da taxa de mineralizacdo de CBZ ao adicionar 0 sequestrante na
solucdo (CBZ+TBA), sugerindo que espécies HO® atuaram de modo representativo no
abatimento do poluente e seus subprodutos.

Ao incidir radiagdo UV-Caosanm sob a superficie de eletrodos fotoativos e promover a
separacdo dos pares esc/ hev" em FEO UV-Casanm, @ mineralizagdo de COR também pode
ocorrer mediante reacdes de oxidacdo direta do poluente com as hgyv" formadas no anodo,
pelos HO® gerados através de reagBes das hsv' com moléculas de &gua e ions hidroxila, ou
ainda pelos O>" formados nas reacdes de eec- com moléculas de oxigénio (ZHANG et al.,
2012). No entanto, por meio dos ensaios com sequestrantes de hgv* (Figura 30c), percebe-se
que na presenca de CBZ o abatimento de COT nao foi inibido com o acréscimo de EDTA.
Esses resultados comprovam que, através do sistema experimental proposto em FEO, a
formacdo de foton-EROs através de reacOes fotocataliticas ndo foi representativa para

mineralizacdo de CBZ.

5.5. SUBPRODUTOS DA DEGRADACAO DE CBZ

Por meio da aplicagdo dos processos OE e FEO UV-Casanm, @ mineralizacdo de CBZ
ocorre ao longo de reagOes sucessivas de oxidacdo das ligacdes intramoleculares que
constituem a estrutura quimica do poluente. A diferenca entre os niveis de degradacdo e
mineralizacdo atingidos, ao término dos tratamentos, sugere que uma parcela da concentracdo

de CBZ existente na solucdo € apenas convertida em subprodutos intermediarios de
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degradacéo. Para elucidar quais os constituintes remanescentes, nas amostras tratadas por OE
e FEO UV-Casanm, andlises de cromatografia (GC/MS-TOF, HPLC-DAD, IC) foram

realizadas.

5.5.1. Compostos intermediarios

Anélises de GC/MS-TOF foram realizadas para identificar os subprodutos formados
pela degradacdo de CBZ nas soluges tratadas por OE e FEO UV-Casanm. Ao final de 240
minutos de ensaio, oito compostos foram detectados em ambos os processos, conforme
elencado na Tabela 6. Subprodutos de diferentes arranjos moleculares foram observados apds
os tratamentos. Entre os compostos identificados, 2-aminobenzimidazol foi o Unico que
apresenta em sua estrutura molecular a preservacéo da cadeia imidazol e do anel benzénico. A
formacéo de 2-aminobenzimidazol deriva da quebra da ligacdo metil carbamato do CBZ.

Estudos fundamentados na aplicacdo de POA (BHOI et al., 2018; DA COSTA et al.,
2019), também relatam a deteccdo de 2-aminobenzimidazol como produto da oxidacdo de
CBZ, e associam a formacao desse subproduto a formacdo de HO" na solucédo. J& o estudo de
MAZELLIER et al., (2002) sugere que, mediante a incidéncia de radiagdo UV-Czs4nm, 30% da
concentracdo de CBZ é convertida em 2-aminobenzimidazol. Portanto, a quebra da estrutura
metil carbamato, com a consequente formacdo de 2-aminobenzimidazol, pode ter sido
exercida pelas elétron-EROs, geradas em OE e FEO, bem como pela incidéncia direta de
radiacdo UV-Casanm, em FEO.

O rendimento quantico para fotodegradacdo direta de 2-aminobenzimidazol por
radiacdo UV-Casanm € maior que o de CBZ, conforme sugere MAZELLIER et al. (2002), o
que indica a suscetibilidade desse subproduto a fotodecomposicao. A estrutura benzimidazol
apresenta sitios ativos de carga mais abundante em atomos de carbono da cadeia heterociclica
nitrogenada (XING et al., 2012), sugerindo que a degradagéo de 2-aminobenzimidazol ocorre
favoravelmente pela quebra da sua estrutura imidazol. Além da oxidacdo promovida pela
radiacdo UV-Casanm, elétron-EROs também podem ter favorecido a quebra das ligacdes
imidazol (XING et al., 2012; ZHONG et al., 2013).

Os compostos &cido ftalico, etilbenzeno e tolueno, detectados apos aplicagdo de OE e
de FEO UV-Casanm, possuem a estrutura do anel benzénico preservada, indicando que a sua
geracdo pode ter sido originada da degradacdo da cadeia imidazol. Compostos alifaticos ndo

nitrogenadas também foram detectados ap6s a aplicacdo de ambos 0s processos, tais como
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subprodutos da classe dos &lcoois (2-(2-butoxietoxi)etanol), ésteres (octanoato de etila) e
alcanos de cadeia linear (decano) e ramificada (3,3-dimetilhexano).

O composto imidazol ndo foi identificado em nenhuma das amostras analisadas por
GC/MS-TOF. Por outro lado, 1,2,4-triazol-4-amina foi detectado tanto na solugéo tratada por
OE como por FEO UV-Casanm. Os compostos imidazol e 1,2,4-triazol-4-amina apresentam
estruturas moleculares similares, embora esse Gltimo possua um atomo de nitrogénio a mais
em sua estrutura quimica, adjacente a outro &tomo de nitrogénio. Compostos da classe 1,2,4-
triazol podem ser formados a partir de reacdes entre imidatos ligados a hidrocarbonetos e
hidrazinas (ZARGUIL et al., 2008), o que pode justificar a identificacdo de 1,2,4-triazol-4-
amina nas solugdes tratadas por OE e FEO UV-Cassnm. Apesar de imidatos e hidrazinas ndo
terem sido detectados nas analises de GC/MS-TOF, é possivel que eles tenham sido formados
a partir da degradacao da estrutura imidazol e consumidos, antes do final dos tratamentos, na
sintese de 1,2,4-triazol-4-amina.

A Tabela 7 elenca os subprodutos intermediarios detectados, exclusivamente, no
processo OE, e a Tabela 8 dos produtos encontrados apenas em FEO UV-Casanm. A0 comparar
a estrutura molecular dos subprodutos, formados nota-se que FEO UV-Cosanm levou a
formacdo de uma menor diversidade de alquilbenzenos, em comparacao a OE. Além disso, 0s
alquilbenzenos detectados apds tratamento por FEO UV-Casanm apresentam apenas ligaces
metil e etil com o anel benzénico, enquanto que, por OE, foram gerados alquilbenzenos de
estruturas alifaticas mais longas, com cadeias propil e butil ligadas ao anel aromatico. Essa
constatacdo sugere que a incidéncia de radiacdo UV-Casanm em FEO favoreceu a quebra de
ligacOes alifaticas dos alquilbenzenos.

As aplicagOes de OE e FEO UV-Casanm repercutiram, ainda, na geragdo de compostos
intermediarios ciclicos ndo constituidos por anel benzénico, como o carbonato de propileno e
0 1,3-dioxolano-2-metanol, formados em OE, e o 2(5H)-furanona,5-(1-metiletil), gerado em
FEO.

Subprodutos constituidos apenas por estruturas alifaticas também foram detectados
apos a OE e a FEO UV-Casanm. Esses compostos podem ter sido gerados por meio da
degradacdo da estrutura metil carbamato do CBZ, bem como pela abertura da cadeia
aromatica imidazol ou do préprio anel benzénico. N&o foram detectados subprodutos
alifaticos contendo nitrogénio, o que indica que a oxidacdo dos compostos heterociclicos

nitrogenados possa ter levado a dissociacdo direta de ions de nitrogénio. Outra hipdtese
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possivel € que os subprodutos alifaticos nitrogenados tenham sido gerados e degradados antes
do final dos tratamentos.

Ap0s exposicao a radiacdo UV e/ou EROs, alguns compostos sdo citados na literatura
como produtos da degradacdo de CBZ, embora ndo tenham sido detectados no presente
estudo. Em solucBes contendo CBZ, a formagdo do composto carbometoxi-guanidina é
referida apds aplicagdo de FD (BOUDINA et al., 2003), FH (PERIYASAMY et al., 2019) e
foto-fenton (DA COSTA et al., 2019). Isocianato de benzimidazol e dihidroxibenzeno
também séo citados como subprodutos da degradacdo de CBZ por foto-Fenton (DA COSTA
et al., 2019) e FH (PERIYASAMY et al., 2019). Embora ndo detectados no presente estudo,
estes subprodutos podem ter sido formados durante a aplicacdo de OE e FEO, porém

degradados antes do término dos ensaios, ou seguido rotas distintas de degradacéo.
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Tabela 6 Subprodutos de cadeia intermediaria da degradagdo de CBZ detectados em ambas as solugdes tratadas por OE e FEO UV-Casanm.

Te(“po de retengdo Composto CAS Estrutura molecular Massa molar
(min) (g/mol)
H
12,42 2 -aminobenzimidazol 934-32-7 N 133,15
—NH,
N
OH
. . o
7,43 acido ftalico 88-99-3 o 166,13
OH
e
17,43 1,2,4-triazol-4-amina 584-13-4 N 84,08
W
N—MN
1,71 etilbenzeno 100-41-4 106.16
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Tef“po de retengao Composto CAS Estrutura molecular Massa molar
(min) (g/mol)
1,03 tolueno 108-88-3 ©/ 92,14
1.27 2 2-dimetil-butano 75-83-2 )<\ 86,18
8,63 .
3,3-dimetilhexano 563-16-6 114,23
6.24 2-(2-butoxietoxi)etanol 112-34-5 HC}WOWOM 162,23
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Tabela 7 Subprodutos de cadeia intermediaria da degradacdo de CBZ detectados apenas na solugdo tratada por OE.

Tempo de Massa

retencédo Composto CAS Estrutura molecular molar

(min) (g/mol)
4,44 1-isopropil-2-metilbenzeno 527-84-4 i : j i 134,22
3,91 terc-butil-benzeno 98-06-6 @—F 134,22
4,87 butil-benzeno 104-51-8 Q_\_\ 134,22
4,21 1-metilpropil-benzeno 135-98-8 M 134,22
3,96 1-¢til-2-metilbenzeno 611-14-3 G\ 120,19
3,18 propil-benzeno 103-65-1 ﬁ 120,19
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Tempo de Massa
retencédo Composto CAS Estrutura molecular molar
(min) (9/mol)
3,51 1,2,3-trimetil-benzeno 526-73-8 é/ 120,19
2,45 1-metiletil-benzeno 98-82-8 @—< 120,19
1,50 1,4-dimetil-benzeno 106-42-3 —@— 106,16
Q
7,66 carbonato de propileno 108-32-7 /[ \RD 102,09
O
Q
9,58 1,3-dioxolano-2-metanol 5694-68-8 [{;} >\\ 104,10
OH
- o . = O
14,33 acido 2-propendico, ester etenilico 2177-18-6 98,1
O
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Tempo de Massa
retencédo Composto CAS Estrutura molecular molar
(min) (9/mol)
20,74 1,3-epoxi-4-metil-pentano 15045-60-0 /\w\ﬁ( 100,16
H OH
jo
10,21 acido 2-propenoico, éster 106-90-1 0 128,13
oxiranilmetilico ::
/ O
H
H
5,99 2-etil-4-pentenal 5204-80-8 9] = 112,17
H
5,42 heptanal 111-71-7 M 114,19
0]
O
21,51 eter terc-butil glicidilico 7665-72-7 Qj 130,18
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Tempo de Massa

retencédo Composto CAS Estrutura molecular molar

(min) (9/mol)
O

5,513 2,2,4-trimetil-pentanona 5857-36-3 128,21

22,68 2-etil-3-hexen-1-ol 53907-73-6 HO 128,21
O

10,92 2,2,5-trimetil-3,4-hexanodiona 20633-03-8 156,22
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Tabela 8 Subprodutos de cadeia intermediaria da degradagdo de CBZ detectados apenas na solugdo tratada por FEO UV-Casanm.

Tempo de Massa

retencédo Composto CAS Estrutura molecular molar

(min) (g/mol)

16,76 1,2-dimetilbenzeno 95-47-6 é/ 106.16

1,49 1,3-dimetilbenzeno 108-38-3 é\ 106.16

7,58 2(5H)-furanona,5-(1-metiletil) 56767-19-2 OWL 126,15
H

9,41 propanal 123-38-6 \)io 58,08

551 2,2-dimetilpropano 463-82-1 >< 72,15

O
25,42 propano,2-metoxi-2-metil 1634-04-4 >< ™ 88,15
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Tempo de Massa
retencédo Composto CAS Estrutura molecular molar
(min) (9/mol)
0
1,28 2-metil-2-nitropropano 594-70-7 ><NL o- 103,12
Q
373,16 acido pentanoico 109-52-4 /U\A/ 102,13
HO
H
11,38 hexanal 66-25-1 M/\ 100,16
)
29,86 4,5-dimetil-1-hexano 16106-59-5 - 112,21
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5.5.2. Acidos carboxilicos de baixo peso molecular

Os resultados das analises de GC/MS-TOF indicam que a degradacdo de CBZ acarretou
na formacdo de compostos intermedidrios de estrutura molecular aromatica mediante a
aplicacdo de OE e FEO UV-Cossnm. Nesses casos, reacdes promovidas por elétron-EROs
podem suceder na hidroxilacdo e, consequente, abertura do anel aromatico. Assim,
subprodutos alifaticos tendem a ser formados, os quais podem evoluir para acidos
carboxilicos de cadeia curta (HAMMAMI et al., 2007; SIRES et al., 2007; BRILLAS et al.,
2009).

Acidos formico (1 carbono), oxalico (2 carbonos), acético (2 carbonos) e propidnico (3
carbonos), foram detectados no presente estudo, sugerindo que a degradacdo de CBZ atingiu
estagios avancados de oxidacdo de modo que a mineralizacdo poderia ser atingida em mais
uma ou duas etapas subsequentes (HANNA et al., 2005). Por outro lado, a deteccdo de &cidos
carboxilicos de cadeia maior, como o tartarico (4 carbonos) e o isovalérico (5 carbonos),
indica que etapas adicionais de oxidacdo sdo necessarias para mineralizar o poluente
(SERPONE et al., 2005).

No presente estudo, o pH diminuiu ao final dos ensaios por OE e FEO UV-Cas4nm
(Tabela 4, secdo 5.2.4), o que também pode indicar a presenca de acidos carboxilicos
remanescentes na solugdo apos os tratamentos. Analises de HPLC-DAD foram conduzidas em
amostras coletadas no decorrer dos tratamentos, o que permitiu identificar a propor¢do de
acidos carboxilicos de cadeia curta, formados durante a degradacdo do CBZ. De acordo com
os resultados apresentados na Figura 31, ndo foi detectada a presenca dos acidos tartarico (4
carbonos) e isovalérico (5 carbonos) ao longo dos ensaios por OE e FEO UV-Cosanm,
sugerindo que as reacbes de degradacdo ndo repercutiram na formacdo destes &cidos
carboxilicos.

Em contrapartida, outros &cidos de menor cadeia carboxilica (1-3 carbonos) foram
detectados no decorrer dos tratamentos. Em ambos os processos OE e FEO UV-Cosanm a
presenca de &cido oxalico (2 carbonos) foi observada em todos os intervalos de coleta de
amostra. A formacdo de &cido oxalico pode ocorrer a partir da oxidacdo de grupos etil e
isopropil, liberados durante reacdes de desalquilacdo, bem como pela clivagem de compostos
heterociclicos aromaticos (BORRAS et al., 2010).
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Figura 31. Proporcdo de &cidos carboxilicos de cadeia curta em relagdo ao tempo, durante a aplicacdo dos
processos OE (a) e FEO UV Casanm (b). Co =30 mg.L?, pH =4, j =3 mA.cm?, Na,SOs=4 g.L ™.

Concentragfes remanescentes de COT, presentes em solugdes aquosas tratadas por
POA, podem estar relacionadas ao acimulo de &cido oxalico nestas amostras (FRANCH et
al., 2002; PIPI et al., 2014). De fato, o acido oxalico € um dos subprodutos da degradacédo de
compostos aromaticos que apresentam maior persisténcia em solucdes tratadas por POA, ja
que ele dificilmente é oxidado por HO" (FRANCH et al., 2002; HANNA et al., 2005;
BRILLAS et al., 2009; GARCIA-SEGURA; BRILLAS, 2011). O acumulo de &cido oxalico
pode ocorrer desde o inicio de tratamentos eletroquimicos, e a sua lenta cinética de
degradacdo limita a capacidade de mineralizacdo completa de COR (GARCIA-SEGURA,;
BRILLAS, 2011). Em processos fotoquimicos, a persisténcia do acido oxalico também esta
relacionada a sua baixa reatividade a radiacdo UV (FRANCH et al., 2002; ORGE et al.,
2014).

De modo contrario, o acido férmico foi identificado de forma eventual e em
concentragdes variaveis ao longo dos ensaios por OE e FEO UV-Casanm.. Sua formacédo pode
ter sido oriunda da oxidacdo dos acidos acético e oxalico (FRANCH et al., 2002), e de outros
compostos organicos intermediarios, como 0s provenientes da clivagem de anéis
heterociclicos (BORRAS et al., 2010). As variacdes na deteccdo e na concentragio de acido
formico ao longo dos tratamentos, podem ser explicadas pelo aumento do seu teor, apés
oxidagcdo de subprodutos precursores, concomitante a diminuicdo, ap0s a oxidacdo, e

consequente mineralizacdo do CBZ. A detec¢do e concentracdo do &cido acético e propidnico
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também variaram, embora esses acidos tenham sido formados com menor frequéncia, se

comparados ao &cido férmico.

5.5.3. lons inorganicos

A oxidacdo de compostos heterociclicos nitrogenados pode levar a dissolugdo dos ions
amonio (NHs"), nitrato (NO3’) e/ou nitrito (NO2") na solugdo aquosa (HAMMAMI et al.,
2007; BRILLAS et al., 2009; BORRAS et al., 2010). De fato, esses compostos sdo suscetiveis
a oxidagdo por HO’, e podem formar ions inorganicos a partir da hidroxilacdo de estruturas
nitrogenadas, como acontece a partir da oxidagao de cadeias triazol e imidazol ligadas ao anel
benzénico (XING et al., 2012; ZHONG et al., 2013).

Os resultados apresentados na Figura 32a mostram que ions amoénio foram liberados
na solugédo durante os ensaios por OE e FEO UV-Casanm. A detecgdo de nitrogénio amoniacal
em sua forma ibnica é coerente com o pH empregado na solucdo durante 0s ensaios
oxidativos, ja que em condicGes acidas é favorecida a predominancia de NH4", em detrimento
a NHs.
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Figura 32. Concentracdo de ions amdnio (a) e nitrato (b) em relacdo ao tempo, durante a aplicacdo dos processos

OE e FEO UVCasanm. Co=30mg.L%, pH =4, j =3 mA.cm?, Na;SOs=4 g.L™.

A concentracdo de NH4" variou de forma sutil ao longo de ambos os tratamentos, com
uma tendéncia de aumento até 120 minutos e apds uma diminui¢do do seu teor. Tal variacéo
pode ser compreendida como efeito do decréscimo desses ions na solugdo devido a oxidagéo
de NH4* em outras espécies nitrogenadas, entre elas NO3 (CHUN et al., 2001), concomitante
ao acréscimo de ions amonio, a partir da degradacdo da cadeia metil carbamato e/ou imidazol

de CBZ. Além disso, reacOes paralelas de reducdo eletroquimica de NOz,, podem ocorrer
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durante a eletrolise, de modo que alguns compostos podem ser convertidos em ions aménio
no catodo (KIM et al., 2006).

Ao longo dos ensaios por OE e FEO UV-Casanm ndo foi detectado NO2~ em nenhuma
das amostras. Ja as concentragbes de NOs™ (Figura 32b) foram crescentes e superiores as
encontradas para NH4*, sugerindo que o nitrogénio foi liberado e convertido, em maior
proporcdo, a forma de nitrato, apresentando tendéncia de acumulo durante os tratamentos.
Uma maior formagdo de NOsz™ a partir da oxidagdo de compostos organicos nitrogenados
também foi reportada em estudos correlatos aplicando OE (BORRAS et al., 2010) e FEO
(RAMOS et al., 2020).

No presente estudo, 0s acréscimos mais expressivos da concentracdo de NO3s™ foram
observados em 60 minutos de ensaio, para ambos 0s processos de oxidacdo aplicados, sendo
que, para FEO UV-Cas4nm, também houve um aumento destacado de NOs™ aos 180 minutos de
tratamento. Levando em consideracdo os subprodutos detectados nas andlises de GC/MS-
TOF, € possivel deduzir que o aumento do teor de NOs", no decorrer de OE e FEO UV-Casanm,
pode estar associado ao desprendimento de nitrogénio: da estrutura metil carbamato, com a
formacdo de 2-aminobenzimidazol; da estrutura imidazol, gerando acido ftalico; e da estrutura
1,2,4-triazol-4-amina, 0 que pode acarretar em outros compostos ciclicos. A conversdo
eletroquimica de NH4* em NOs também pode ter contribuido para o aumento da concentracgao
de nitrato (KIM et al., 2006), porém, com menor relevancia, ja que os baixos teores de amonio
identificados ao longo dos tratamentos, muito inferiores aos encontrados para nitrato.

O aumento da concentragdo de NOs  em 180 minutos de ensaio, verificado apenas nos
ensaios por FEO UV-Cassnm, Sugere que a incidéncia de radiacdo propiciou a fotodegradagéo
de estruturas nitrogenadas do CBZ. De fato, compostos heterociclicos nitrogenados podem ser
oxidados tanto por elétron-EROs (XING et al., 2012; ZHONG et al., 2013), como por
incidéncia direta de radiagdo UV-Cosanm (HASSELMANN et al., 1978; BURROWS et al.,
2002; BECHER et al., 2019).

5.5.4. Rotas de degradacdo

Considerando a estrutura dos constituintes detectados pelas analises de IC, HPLC-
DAD e GC-TOF/MS, foram propostas possiveis rotas de degradacdo do CBZ ap0s 0s
tratamentos por OE e FEO UV-Cas4nm, conforme Figura 33 e Figura 34, respectivamente. Em

ambos os processos, a degradacdo do CBZ ¢ iniciada pela oxidagdo da sua estrutura alifatica,
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indicada pelo n° 1 nas referidas figuras, dando origem ao subproduto 2-aminobenzimidazol.
Este subproduto tem abertas as ligacbes moleculares da cadeia imidazol para formar &cido
ftalico (n° 2), liberando também NH4* e NO3z™ (n° 6), ou desprendidas do anel benzénico para
gerar 4H-1,2,4-triazol-4-amina (n° 3). A oxidacdo do &cido ftalico leva a formacdo de
compostos aromaticos ligados a cadeias alifaticas simples (n° 4), enquanto a do 4H-1,2,4-
triazol-4-amina ocasiona a dissociacdo do nitrogénio existente, gerando compostos
intermediarios ciclicos ndo nitrogenados (n° 5), bem como NH4* e NOs™ (n° 6). A degradacéo
desses subprodutos (aromaticos do n° 4) segue com o rompimento das ligacdes do anel
benzénico (n° 7) e dos demais compostos ciclicos formados (n° 8). Uma ampla diversidade de
compostos alifaticos é gerada, os quais sdo, posteriormente, decompostos em acidos
carboxilicos de cadeia curta (n° 9). Por fim, estes acidos carboxilicos sdo oxidados em gas
carbonico (n° 10), agua e ions inorganicos como NHs" e NOs-, levando, assim, a

mineralizagdo do CBZ.
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5.6. ECOTOXICIDADE DAS AMOSTRAS

Embora tenha sido possivel atingir a mineralizacdo de uma parcela representativa de
CBZ, parte da carga do poluente foi apenas convertida em subprodutos de degradacdo apds
OE e FEO UV-Cas4nm, 0 que pode repercutir em manutencao ou aumento do efeito toxico das
amostras tratadas. Além disso, concentracfes remanescentes de eletrdlito suporte também
podem acarretar em aumento da toxicidade. Portanto, apds a aplicacdo de OE e FEO UV-
Casanm € imprescindivel elucidar o efeito toxico gerado pela miriade de compostos persistentes

nas solucdes tratadas.

5.6.1. Toxicidade manifestada por L. sativa

Ensaios de germinagdo e crescimento radicular foram conduzidos por meio da
exposicao de sementes de alface (L. sativa) as solucBes bruta ndo tratada (BNT), tratada por
FEO UV-Casanm (TFEQ) e tratada por OE (TOE). Para identificar e descontar a influéncia do
eletrolito suporte na toxicidade das amostras, também foram realizados ensaios com solucdes
de controle salino (CS), utilizando Na>SOs, e de controle, contendo apenas agua deionizada
(CNS). Todos os ensaios de toxicidade foram desenvolvidos com solugdes ndo diluidas,
contendo 100 % de amostra, e diluidas na proporcdo de 50 % de amostra e 50 % de agua
deionizada. Ap6s o término dos ensaios, foi avaliado o efeito toxico ocasionado sob a
germinacdo das sementes e sob o crescimento das raizes de L. sativa, conforme resultados

apresentados na Tabela 9 e na Figura 35.

Tabela 9. Germinacao e crescimento radicular de Lactuta sativa ap6s 240 minutos de exposi¢ao as solucgdes de
agua deionizada, eletrdlito suporte (NaxSQO4, 2 € 4 g.L™?), bruta (CBZ) e tratadas (OE e FEO UV-Casanm).

Grupo Germinacdo (%) Crescimento radicular (cm)

Ndo diluida (100 %) Diluida (50 %) Néo diluida (100 %) Diluida (50 %)
Controle 100 100 2,69+0,31 2,69+0,31
Na,SO4 100 100 1,40+ 0,25 1,50+0,11
CBz 81,7+76 88,3+2,9 1,49+ 0,08 1,87+ 0,49
FEO UV-Cos4rm 73,3%5,8 81,7+104 1,38+ 0,32 1,77+ 0,82
OE 75,0 80,0 £ 8,7 1,51+0,28 1,70+ 0,46

104



(@) . . ()

100+ 100% 100 7 50%
< 801 < 801
S\i 50 % de inibigdo Q\i 50 % de inibicao
o ,’da germinacao no o /da germinag&o no
T 60 CNSenoCS=50% ’% 60 H CNS e no CS =50%
g0 ] g0 0 L
E E 404
£ 401 S 40
V] ]
204 20
0 T T T T 0 T T T T
CNS BNT TFEO TOE CNS CS BNT TFEO TOE
(c) (d)
4 T T T T T 4 T T T T T
— 100% — 50%
£ IS
o o
T 3- T 3 ;
83 ] 3 W
3 3
% 50 % de inibi¢do do % [ 50 % de inibigao do
= 24 1 [fecrescimento radicular ; 2 [ T ,‘crescimento radicular
£ T [ |/nocns=13aem 2 \ J /o CNS =134 cm
& ) ' I
g V1wl = ol -1 sowdeinbicaodo £ {1 At : J 50 % de inibiggo do
c 14 || /“crescimento radicular ‘G 1 || / crescimento radicular
N ’ noCS=0,70 cm o no CS =0,75cm
Rl e e - Nl I
O (@]
o T T T T o T T T T
CNS CS BNT TFEO TOE CNS CS BNT TFEO TOE

Figura 35. Germinagdo e crescimento radicular de Lactuta sativa ap6s 240 minutos de exposi¢do. Germinagdo
em solugdes ndo diluidas (a); germinacdo em solu¢fes com 50 % de diluicdo (b); crescimento radicular em
solucBes puras ndo diluidas (c); crescimento radicular em solugdes com 50 % de dilui¢do (d). CNS = controle
ndo salino; CS = controle salino (4 g.L™ de Na;SQ4); BNT = amostra bruta no tratada (30 mg.L™* de CBZ e 4
g.L? de NazSO4); TOE = amostra tratada por OE (3 mA.cm™, 4 g.L* de Na;SO,); TFEO = amostra tratada por
FEO UV-Cas4nm (3 mA.cm?, 4 g.L de Na,SOy).

Em ambos os grupos de ensaio com solugbes ndo diluidas (Figura 35a) e diluidas
(Figura 35b), as sementes germinaram integralmente quando expostas as amostras CS,
sugerindo que, nas condicBes de ensaio avaliadas, a insercdo do eletrdlito suporte néo
acarretou efeito inibitorio sob a taxa germinativa de L. sativa.

Ao comparar a germinacao das sementes no CS com as observadas nas amostras BNT,
TOE e TFEO, constata-se que ocorreram sutis inibi¢des da taxa de germinacdo, independente
da diluicdo aplicada as solugbes. Contudo, essas inibicdes foram inferiores a 50 % da
germinacdo média observada nas solugfes CNS e CS. Portanto, no que se refere ao efeito
observado sob a germinacédo de L. sativa, a amostra bruta de CBZ ndo foi considerada toxica,
tampouco a execucgdo dos tratamentos OE e FEO UV-Casanm repercutiram em toxicidade das

amostras, segundo as diretrizes da norma utilizada pra conducao dos ensaios (ASTM, 2014).
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Quando a toxicidade foi avaliada em relagdo ao desenvolvimento radicular de L.
sativa, ao comparar os resultados das amostras controle (CNS e CS), bruta (BNT) e tratadas
(TOE e TFEO), percebe-se que a salinizagdo das amostras exerceu um efeito representativo
no efeito tdxico observado, tanto para o grupo das solucdes ndo diluidas (Figura 35¢) como
das solugdes diluidas (Figura 35d). Portanto, o efeito inibitério do crescimento radicular
identificado nas amostras tratadas por OE e FEO UV-Cosanm pode estar, em grande parte,
relacionado a presenca de eletrolito suporte, e ndo aos subprodutos formados apds os
tratamentos. Apesar da inibicdo observada pela presenca de eletrolito suporte nas amostras
CS, BNT, TOE e TFEO, a reducédo do desenvolvimento das raizes ndo foi maior que 50 % do

comprimento detectado no CNS.

5.6.2. Toxicidade manifestada por A. cepa

Ensaios de toxicidade também foram realizados utilizando A. cepa como organismos-
teste, através dos quais foi avaliado o efeito inibitdrio sob o crescimento radicular das cebolas,
apos exposicdo as amostras controle (CNS e CS), brutas (BNT) e tratadas (TOE e TFEO),

conforme resultados apresentados na Tabela 10 e Figura 36.

Tabela 10. Crescimento radicular de Allium cepa apds 240 minutos de exposi¢do as solugdes de agua deionizada
(controle), eletrolito suporte (Na2SO4, 2 e 4 g.L ), bruta (CBZ) e tratadas (OE e FEO UV-Casanm).

Grupo Crescimento radicular (cm)

N&o diluida (100 %) Diluida (50 %)
Controle 3,53+0,23 3,63+0,23
Na,SO4 1,52+0,15 1,99 +0,32
CBz 1,43+0,16 1,97+ 0,14
FEO UV-Cos4nm 0,79 £ 0,07 1,77+ 0,37
OE 0,94 £ 0,17 1,89+0,15

Em uma primeira avaliacdo das solu¢Bes ndo diluidas (Figura 36a), comparando o
crescimento radicular das cebolas nas amostras tratadas (TFEO = 0,79 cm; TOE = 0,94 cm) e
na amostra controle ndo salina (CNS = 3,52 cm), é possivel constatar que houve efeito toxico
sob o crescimento radicular, uma vez que o desenvolvimento das raizes nas solugdes tratadas
foi inferior a 50% do observado em CNS (1,76 cm).
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Figura 36. Crescimento radicular de Allium cepa apds 240 minutos de exposicdo em solugdes puras nao diluidas
(a); crescimento radicular em soluces com 50 % de diluicdo (b). CNS = controle ndo salino; CS = controle
salino (4 g.L! de Na;SO4); BNT = amostra bruta ndo tratada (30 mg.L* de CBZ e 4 g.L* de Na,SO4); TOE =
amostra tratada por OE (3 mA.cm?, 4 g.L de Na;SO,); TFEO = amostra tratada por FEO UV-Casanm (3 mA.cm-
2,4 g.L" de NaySO,).

No entanto, ao comparar os resultados de crescimento radicular das amostras CNS,
TOE e TFEO, com a amostra controle salina (CS = 1,52 cm), é possivel concluir que a
salinizacdo da amostra exerce um efeito representativo sob a toxicidade das solugdes. Assim,
o efeito toxico atribuido as amostras tratadas de CBZ pode estar em grande parte relacionado
a presenca de eletrolito suporte, e ndo dos subprodutos formados pela degradacdo de CBZ.

Cabe ponderar que a toxicidade do CBZ e seus subprodutos sob o desenvolvimento
radicular de A. cepa pode estar associada a anormalidades cromossémicas induzidas pelo
fungicida (SAHU et al., 1983; VERMA; SRIVASTAVA, 2018). Entretanto, os resultados
obtidos no presente estudo sugerem que a inibicdo do crescimento das raizes das cebolas foi
influenciada, principalmente, pela adi¢do do eletrolito de suporte. Essa constatacdo € evidente
guando sdo considerados os dados tanto das amostras ndo diluidas (Figura 36a), como das
amostras diluidas (Figura 36b), os quais mostram uma diminuicdo notavel do crescimento
radicular na amostra CS, em comparacdo a CNS, ao passo que ocorre um desenvolvimento
semelhante das raizes CS, BNT, TOE e TFEO, nas amostras diluidas.

Conforme relatado por DOROFTEI & ANTOFIE (2013), a presenca de Na>SO4 pode
causar alteracGes cromossdmicas durante a mitose das células radiculares de A. cepa, que se
tornam mais significativas ao longo do tempo de exposic¢éo e aumento da concentracao do sal.
Portanto, o uso de eletrélitos de suporte em tratamentos eletroquimicos deve ser gerenciado

do ponto de vista da geracdo de toxicidade.
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Em relacdo a toxicidade das amostras ndo diluidas contendo CBZ (Figura 36a),
observou-se que o crescimento radicular teve uma inibicdo mais evidente nas amostras
tratadas do que na amostra bruta de CBZ (BNT = 1,43 cm), embora esse efeito tenha sido
inferior a 50% do comprimento da raiz na amostra bruta (0,71 cm). Nesse caso, a referida
inibicdo est4 associada a formacgédo de subprodutos durante o tratamento eletroquimico.

O estudo de DA COSTA et al. (2019), no qual bactérias luminescentes (Aliivibrio
fischeri) foram usadas como organismo-teste, também mostrou um aumento da toxicidade
durante as etapas finais de tratamentos oxidativos por FD, o qual os autores associaram a
formacdo de 2-aminobenzimidazol. Para solucdes diluidas de CBZ (Figura 36b), as amostras
TOE e TFEO néo diferiram da amostra BNT no desenvolvimento radicular. Portanto,
considerando esses resultados, os tratamentos também néo repercutiram em aumento do efeito

toéxico das amostras.
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6. CONSIDERACOES FINAIS

O presente trabalho consistiu na aplicacdo de processos de oxidacdo por FD, FH, OE e
FEO, utilizando fontes de radiagdo de baixa poténcia em diferentes A, bem como
fotocatalisadores suportados de TiO2, sob diferentes condicGes de j e concentragdo de
eletrolito suporte. Esses processos foram analisados quanto a degradacdo e mineralizacdo do
fungicida CBZ, e seus desempenhos foram comparados entre si.

Por meio do processo FD com radiagdo UV-Casanm, @ degradacédo do CBZ atingiu um
patamar moderado (~ 35 %), enquanto por radiagdo UV-Aszssnm ndo foi observado nenhum
decaimento do CBZ. A avaliagdo do espectro de absor¢éo de radiacdo do CBZ indicou que 0
poluente absorveu fotons, de forma proeminente, na faixa UV-C, de modo que, ao incidir este
tipo de radiacdo em solucdo aquosa contendo CBZ, parte da radiacdo foi direcionada para a
fotodegradacgéo direta do poluente. No entanto, nas condi¢Ges de ensaio aplicadas, ndo foi
possivel mineralizar CBZ por meio de FD, sugerindo que a incidéncia direta de radiacdo UV-
Casanm repercutiu na formacao de subprodutos fotorresistentes.

O processo de FH ocasionou uma pequena degradacdo de CBZ (~ 5 %) quando
radiagdo UV-Asesnm foi aplicada. Esta sutil degradacdo possivelmente foi exercida pela
formagdo de féton-EROs. Quando incidida radiagdo UV-Cazsanm em FH, os valores de
eficiéncia de degradacdo foram similares aos encontrados por FD (~ 35 %). Também nao foi
possivel mineralizar CBZ por FH, independente do tipo de radiacdo utilizada. Estes resultados
mostram que a inser¢do dos fotocatalisadores no sistema experimental ndo agregou um
acréscimo expressivo na degradacdo de CBZ, independente do tipo de radiacdo aplicada, o
que pode ser atribuido a baixa atividade fotocatalitica de FH devido a imobilizacdo dos
fotocatalisadores.

Os ensaios por OE e FEO mostram que, ao polarizar os eletrodos no sistema
experimental, ocorreu um aumento significativo da degradacdo (~ 80-98 %) e da
mineralizacdo (~ 28-54 %) de CBZ, em comparagdo a FD e a FH. Os ensaios de voltametria
ciclica mostram que este aumento de desempenho na oxidacdo de CBZ ndo esteve associado a
reacOes de oxidacdo direta do poluente na superficie do &nodo, mas sim com mecanismos de
oxidacdo mediada por elétron-EROs.

O abatimento de CBZ e COT, por OE e FEO, apresentou um decaimento exponencial

ao longo do tempo, o que indicou que, as reacOes de oxidagcdo foram limitadas pela

109



transferéncia de massa do poluente e de seus subprodutos até a superficie dos eletrodos,
regido na qual as elétron-EROs estavam presentes.

O aumento da j em OE e FEO favoreceu a uma maior degradacéo e mineralizacéo de
CBZ, o que pode ser atribuido a maior geracdo de elétron-EROs devido ao aumento da taxa
de oxidacdo eletroquimica da &gua nesta condicdo. J& o acréscimo da concentracdo do
eletrolito suporte (Na2SOs) ndo ocasionou uma notoria alteracdo da degradacdo e/ou
mineralizacéo de CBZ.

A aplicacéo do processo FEO UV-Casanm propiciou um aumento da mineralizagdo de
CBZ, em comparagdo a OE e FEO UV-Asgsnm. ESsa constatagdo indicou que a incidéncia
direta de radiacdo UV-Cossnm promoveu um efeito adicional sob a oxidacdo dos subprodutos
formados em FEO, de modo que tanto a radiacdo, como as elétron-ERQOs, contribuiram para
mineralizacdo de CBZ durante esse processo.

Os resultados de cinética e tempo de meia vida sugerem que os tratamentos em
elevada j (15 mA.cm?) propiciaram as melhores taxas de mineralizagédo de CBZ. No entanto,
ao considerar o consumo especifico de energia elétrica dos processos, verificou-se que 0s
tratamentos por OE e FEO UV-Cassnm em baixa j (3 mA.cm2) foram os mais atrativos.

Os ensaios com sequestrantes de EROs, durante os processes OE e FEO UV-Casanm,
mostraram que tanto HO" como O atuaram de modo representativo na mineralizacdo de
CBZ. Por outro lado, o sequestro de hp" ndo mostrou um efeito notério de supressdo da
mineralizagdo de CBZ no processo FEO UV-Cazsanm, 0 que comprova a baixa atividade
fotocatalitica atuante no sistema experimental.

As andlises dos subprodutos da degradacdo do CBZ mostraram que, ao final de ambos
os tratamentos por OE e FEO UV-Cossnm, foram detectados compostos de cadeia ciclica,
como 2-benzimidazol, 1,2,4-triazol-4-amina, acido ftalico e alquilbenzenos, bem como
compostos de cadeia alifatica, como alcoois, ésteres e alcanos. A incidéncia de radiacdo UV-
Caxssnm em FEO favoreceu a quebra das ligacOes alifaticas dos alquilbenzenos, o que
repercutiu na formagdo de compostos de cadeias alquil mais curtas, bem como uma menor
diversidade destes subprodutos, em comparacao aos gerados em OE.

No decorrer dos ensaios por OE e FEO UV-Czsunm foi observada uma presenca
constante de acido oxalico nas solugdes aquosas, 0 que pode estar relacionado a uma menor
suscetibilidade deste acido carboxilico em ser oxidado por HO" e radiagdo UV-Cosanm. EM

ambos 0s processos, acidos carboxilicos de cadeia curta (1-3 carbonos) foram detectados, em
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detrimento de outros &cidos com cadeias carboxilicas maiores (4-5 carbonos), sugerindo que
a degradacgdo de CBZ, e de seus subprodutos, atingiu estagios avancados de oxidac&o.

Os ions amoénio, e principalmente, nitrato, foram gerados ao longo de todos os
tratamentos por OE e FEO UV-Cosanm, 0 que esteve associado a remocgdo do nitrogénio
presente nas estruturas heterociclicas nitrogenadas e/ou metil carbamato de CBZ. Um
aumento mais proeminente da concentracdo de ions nitrato foi observado a partir dos 180
minutos de tratamento por FEO UV-Cazsanm, sugerindo que a incidéncia de radia¢do contribuiu
para o desprendimento do nitrogénio presente nos subprodutos nitrogenados formados.

Os ensaios de fitotoxicidade indicaram que as amostras tratadas por OE e FEO UV-
Casanm ndo foram consideradas tdxicas para L. sativa, no que se refere aos parametros
germinacdo e crescimento radicular. Por outro lado, as amostras nao diluidas de ambos os
tratamentos foram tdxicas para A. cepa, quanto ao crescimento radicular. A causa da
toxicidade pode estar associada aos diferentes subprodutos gerados durante a degradacéo de
CBZ, embora a salinidade das amostras, devido a insercdo de eletrélito suporte, tenha sido o

fator mais representativo para a supressao do crescimento das raizes de A. cepa.

111



CONCLUSOES

CBZ é degradado por FD quando radiagdo UV-Cassnm de baixa poténcia € utilizada, porém
0 mesmo ndo ocorre ao incidir radiagdo UV-Aszesnm.

Por meio da FH, ocorre apenas um pequeno acréscimo da degradacdo de CBZ, em
comparacdo a FD, indicando que a insercdo dos fotocatalisadores imobilizados nao
repercute em um aumento substancial do abatimento de CBZ mediante a geracéo de foton-
EROs.

Né&o foi possivel mineralizar CBZ mediante FD e FH, independente do tipo de radiagdo
utilizada.

Os niveis de degradacéo e mineralizacdo de CBZ foram elevados, de forma representativa,
a partir do provimento da j no sistema experimental, por meio da aplicagdo dos processos
OE e FEO.

O aumento da j favoreceu maior geracdo de elétron-EROs e, consequentemente, maiores
indices de degradacédo e mineralizacdo de CBZ foram obtidos.

O aumento da concentracdo de eletrélito suporte ndo levou a uma alteracdo notdria da
degradacdo e mineralizacdo de CBZ, indicando que o acréscimo no teor de anions sulfato
ndo repercutiu em elevacdo do sequestro de HO®, tampouco no aumento da geracdo de
radical sulfato e anion persulfato.

Os tratamentos por FEO UV-Casanm propiciaram valores cinéticos maiores e tempos de
meia vida menores para mineralizacdo de CBZ, devido a maior taxa de oxidacdo dos
subprodutos, favorecida pela incidéncia direta de radiagdo combinada com as elétron-
EROs formadas pelos processos.

A aplicacdo da OE e FEO UV-Casanm, em baixa j e alta concentracéo de eletrdlito suporte,
propiciou as melhores condicdes de tratamento, do ponto de vista do consumo especifico
de energia elétrica.

As espécies reativas HO" e O, atuaram de forma representativa na mineralizacédo de CBZ
por OE e FEO UV-Casanm, enquanto a formagdo de hy* ndo se mostrou influente no
abatimento de COT pelo processo FEO UV-Casanm.

Entre os subprodutos formados pela degradacdo de CBZ por OE e FEO UV-Cas4nm, foram
detectados constituintes aromaticos, heterociclicos nitrogenados alifaticos, &cidos

carboxilicos de baixo peso molecular e ions nitrogenados inorganicos.
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e As solucdes tratadas por OE e FEO UV-Casanm exerceram efeito toxico sob o crescimento
radicular de A. cepa, ocasionado, principalmente, pela salinizacdo das amostras devido a
insercdo do eletrolito suporte.

e Nas condicGes experimentais aplicadas, apenas as técnicas compostas pela via
eletroquimica de geracdo de EROs se mostraram capazes de atingir niveis promissores de
mineralizacdo de CBZ. Contudo, a presenca de compostos toxicos remanescentes nas
solucdes tratadas por OE e FEO UV-Cassnm Sugere a importancia do aprimoramento dos

estudos dessas técnicas de tratamento.
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TRABALHOS FUTUROS

Realizar ensaios com fotocatalisadores de TiO2 pulverizado, avaliando a influéncia do
meio suporte na eficiéncia da fotocatalise para degradacao e mineralizacdo de CBZ.
Avaliar a degradacdo dos subprodutos de CBZ de forma isolada, com o objetivo de
identificar os compostos intermediarios mais resistentes a oxidacao.

Realizar os ensaios de degradagio em concentragdes mais baixas de CBZ, como pg.L™* e
ng.L?, bem como utilizando matrizes aquosas de ambientes aquaticos naturais, com 0
propésito de avaliar a oxidacdo do poluente em teores e condigcdes similares aos
encontrados na natureza.

Realizar ensaios de biodegradacdo nas amostras tratadas por OE e FEO UV-Cas4nm, COM 0
objetivo de possibilitar a oxidacdo dos acidos carboxilicos remanescentes.

Realizar ensaios de ecotoxicidade com grupos taxonémicos diferentes, com o objetivo de
avaliar o efeito gerado pela exposicdo as solucgdes tratadas de CBZ em organismos de
diferentes niveis troficos.

Realizar ensaios de genotoxicidade com A. cepa.
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