s

~ERAL
i
wY
G X
_:h* i
S

REDE NORDESTE DE BIOTECNOLOGIA
UNIVERSIDADE FEDERAL DO ESPIRITO SANTO
CENTRO DE CIENCIAS DA SAUDE
PROGRAMA DE POS-GRADUAGAO EM BIOTECNOLOGIA

SANDRA APARECIDA DUARTE FERREIRA

FOTODEGRADACAO DO FUNGICIDA TIABENDAZOL
USANDO REJEITOS INDUSTRIAIS COM PROPRIEDADES
MAGNETICAS

Vitoria/ES
2018



REDE NORDESTE DE BIOTECNOLOGIA
UNIVERSIDADE FEDERAL DO ESPIRITO SANTO
CENTRO DE CIENCIAS DA SAUDE
PROGRAMA DE POS-GRADUACAO EM BIOTECNOLOGIA

FOTODEGRADACAO DO FUNGICIDA TIABENDAZOL
USANDO REJEITOS INDUSTRIAIS COM PROPRIEDADES
MAGNETICAS

Tese apresentada ao Programa de Poés-
Graduacdo em Biotecnologia da Rede
Nordeste de Biotecnologia — Renorbio e
Universidade Federal do Espirito Santo,
como requisito a obtencdo do titulo de
Doutor em Biotecnologia.

Orientador: Prof. Dr. Antonio Alberto
Ribeiro Fernandes

Coorientadora: Prof2. Dr2. Maria de Fatima

Fontes Lelis

Vitéria/ES
2018



Ficha catalografica disponibilizada pelo Sistema Integrado de

Bibliotecas - SIBI/UFES e elaborada pelo autor

F383f

Ferreira. Sandra Aparecida Duarte, 1963-

Fotodegradacao do fungicida tiabendazol utilizando rejeitos
mdustriais com propriedades magnéticas / Sandra Aparecida
Duarte Ferreira. - 2018.

131 f 1l

Orientador: Antonio Alberto Ribeiro Fernandes.

Coorientadora: Maria de Fatima Fontes Lelis.

Tese (Doutorado em Biotecnologia) - Universidade Federal
do Espirito Santo. Centro de Ciéncias da Sande.

1. fotodegracdo. 2. fungicida. 3. ferritas. 4. rejeitos industriais.
5. tiabendazol. 6. processo foto Fenton. I. Fernandes, Antonio
Alberto Riberro. II. Lelis. Maria de Fatima Fontes. III.
Universidade Federal do Espirito Santo. Centro de Ciéncias da
Saude. TV. Titulo.

CDU: 61




FOTODEGRADACAO DO FUNGICIDA TIABENDAZOL
USANDO REJEITOS INDUSTRIAIS COM PROPRIEDADES
MAGNETICAS

Sandra Aparecida Duarte Ferreira

Tese submetida ao Programa de P6s-Graduacdo em Biotecnologia da Rede
Nordeste de Biotecnologia e Universidade Federal do Espirito Santo como

requisito a obtencéo do grau de Doutor em Biotecnologia.

Aprovada em 11 de dezembro de 2018.

Prof. Dr. Antonio Alberto Ribeiro Fernandes Prof2. Dr2. Maria de Fatima Fontes Lelis
Universidade Federal do Espirito Santo (UFES) Universidade Federal do Espirito Santo (UFES)
RENORBIO Coorientadora
Orientador
Prof. Dr. José Aires Ventura Prof.2 Dr.2 Patricia Machado Bueno Fernandes
Instituto Capixaba de Pesquisa, Assisténcia Universidade Federal do Espirito Santo (UFES)
Técnica e Extensdo Rural (INCAPER) RENORBIO
RENORBIO
Prof. Dr. Marcos Benedito José Geraldo de Freitas Prof. Dr. Ronaldo Sergio de Biasi
Universidade Federal do Espirito Santo (UFES) Instituto Militar de Engenharia (IME)
Vitoria/ES

2018



Aos meus gqueridos pais, Geraldo (in memorian) e Leninha, pela dedicacédo, amor,
bons ensinamentos, educacgéo e valores que levaremos por toda a vida...

Aos amados filhos, André e Larissa, com os quais aprendi o verdadeiro
significado de amor incondicional....

Ao companheiro Semmen por todos 0s momentos de convivéncia,
compartilhamentos, dedicag&o e amor...

As gueridas irmas, Zaida (in memorian) e Jane, eternas
companheiras de caminhada....



AGRADECIMENTOS

A Rede Nordeste de Biotecnologia (Renorbio), ao Departamento de Pds-
Graduacdo em Biotecnologia da UFES, ao Departamento de Quimica da UFES, ao
Nucleo de Pesquisas em Quimica do Petréleo (NCQP- UFES) e a CAPES, pela
infraestrutura e oportunidade que possibilitou a realizacao deste trabalho.

Ao Prof. Dr. Antonio Alberto, pela orientagdo, apoio, incentivo e principalmente
pela confianca.

A Prof2 Dr2 Maria de Fatima Fontes Lelis, pela co-orientacdo, amizade,
confianga, pelos constantes incentivos, dedicacdo e contribuicbes importantes no
desenvolvimento deste trabalho.

Ao Prof. Dr. Marcos Benedito por todo o apoio, constantes discussfes e
preciosas contribuicoes.

A Profa. Dr2 Patricia Machado Bueno, pelos ensinamentos ao longo do curso e
importantes sugestdes em varios momentos.

Ao Prof. Dr. José Aires e Prof. Dr. Ronaldo de Biasi por aceitarem participar da
banca e pelas sugestdes enriquecedoras.

A familia, pelos lagos que fortificam nossa existéncia, com o0s quais
aprendemos todos os dias e em especial, aos queridos filhos, André e Larissa, ao
companheiro Neco, aos sobrinhos e irmaos, Netinho, Juju, Caco, Marcelinho, Alice,
Zezinho, Luquinha, Biel e Isa, Jane, Pep e Juninho. Vocés tornam tudo melhor!

Aos amigos-irmaos e familia que escolhemos ao longo da trajetéria: Agostinho
e Fatima, Elisabeth e José Alexandre, Denise e Geovane, Taquinho, Elvira, Dani e
Du, Sandrinha, Bill, Geraldinha, Marinho, Marina, Marcelinha e Gabriel, pela
convivéncia, amizade e oportunidade de compartilharmos varios momentos.

A Barbara, pela convivéncia, pelos momentos de alegrias e sufocos,
experiéncias que levaremos por toda a vida.

Ao Paulinho, Jairo, Gustavo, Margareth e Fernando pelas medidas de DRX,
MEV, EDS, Cl e ICP.



Ao José Roberto Fontes e José Eugénio Fontes pelo apoio, esclarecimentos e
informacdes importantes, amostras de efluentes e visitas as industrias produtoras de
mamao.

A Mayra, Renan, Thamyres, Luma, Ana e Jenifer pelas ferritas, pelos
compartilhamentos de bancada, de saberes, bate-papos e cafezinhos, momentos que
nos fazem perceber que ainda temos muito que aprender. A Ana Caldeira por toda a
ajuda na reta final.

A todos, indistintamente, que contribuiram de algum forma com este trabalho e
gue nao foram citados nominalmente, mas que sempre serdo lembrados e aos quais
serei sempre grata.

E finalmente, a todos os mestres que constantemente marcam nossa trajetoria,
sem 0s quais ndo encontrariamos os verdadeiros caminhos de saberes, prosperidade

e evolucao, para fazer ciéncia com consciéncia, sempre.



“‘Na vida, ndo existe nada a temer,
apenas a ser entendido. Agora é hora de

compreender mais para temer menos.”

Marie Curie



RESUMO

O tratamento de efluentes das industrias agropecuéarias € um assunto de grande
interesse do ponto de vista ambiental, devido aos impactos causados quando ocorre
um gerenciamento inadequado. Na maioria das vezes, a agua utilizada na lavagem
dos frutos no tratamento pos-colheita acumula residuos téxicos como pesticidas,
algicidas e esporos de fungos que sao potencialmente poluidores. Na cultura do
mamoeiro, os frutos sao tratados em tanque contendo calda fungicida para controle
dos fungos causadores de podriddes. Esse efluente do tratamento dos frutos possui
uma concentracdo significativa de residuos e ndo pode ser descartado nos corpos
d’agua. A utilizacdo de processos oxidativos avancados (POAs) surge como
alternativa aos métodos convencionais de tratamento da agua para diminuir o impacto
causado pelo uso dos fungicidas. Os sistemas Fenton e foto Fenton sdo POAs de alta
eficiéncia e de baixo custo operacional, muito utilizados na degradacao de diversos
poluentes, como: pesticidas, residuos de farmacos, horménios, corantes e outros. A
degradacdo do fungicida tiabendazol (TBZ) utilizado no tratamento quimico de
lavagem do fruto pds-colheita foi avaliada pelo processo foto Fenton heterogéneo com
fotocalisadores provenientes de material particulado (RMP), de rejeito do
beneficiamento de granito (RBG) e de ferritas de Cu, Co, Mn e Ni, sintetizadas a partir
de rejeitos de baterias. Os catalisadores foram caracterizados por difratometria de
raios X (DRX), microscopia eletrénica de varredura (MEV) e espectrometria éptica de
emissdo com plasma indutivamente acoplado (ICP OES). A triagem dos fatores
experimentais foi realizada com o catalisador RMP, em planejamento fatorial completo
do tipo 23 com as variaveis: pH, massa de catalisador e [H202]. Apenas pH e [H202]
influenciaram  significativamente a degradacdo de TBZ, monitorada por
espectrofotometria UV-visivel em A=302 nm. As condicfes de reacdes sob irradiacdo
solar foram: 20,0 mg de catalisador (0,7gL?), [H202] = 0,040 molL! e pH 3,0. A
eficiéncia de degradagcdo com RMP, RBG e ferrita de Cu, em pH 3,0, alcangou niveis
de aproximadamente 90% em 60 minutos, enquanto que as ferritas de Ni, Mn e Co
apresentam igual percentual em 90 minutos de reacgéo. A taxa de fotdlise com peréxido
de hidrogénio alcancou eficiéncia de degradacéo de 70% e 83% em 60 e 90 minutos,
respectivamente. O desempenho dos fotocatalisadores foi avaliado em pH 6,0 devido
a proximidade com o pH do efluente do tratamento pds-colheita. Neste pH, destaca-
se o desempenho da ferrita de Cu, com 86% em 30 minutos de reacdo. Em 60 minutos,
a ferrita de Cu e o RBG apresentaram 96% e 90% de eficiéncia, respectivamente. O
modelo cinético de pseudo-primeira ordem foi 0 que mais se ajustou a degradacéo de
TBZ no sistema foto Fenton heterogéneo, com o uso dos fotocatalisadores estudados.
A estabilidade de RMP apds o quinto ciclo de reacdo ndo apresentou perda na
eficiéncia de degradacdo de TBZ. A diminuicdo de DQO no efluente do tratamento
pos-colheita foi maior que 60%. Os subprodutos de degradacdo de TBZ analisados



por cromatografia de ions alcancaram 88,9% de degradacdo que corresponde a
79,0% de acido formico e 9,9% de &cido acético, em 60 minutos de rea¢do, com o
catalisador RMP<270. A utilizacdo de RMP, RBG e ferritas de Cu, Co, Mn e Ni pelo
sistema foto Fenton heterogéneo com luz solar apresenta eficiente desempenho na
degradacédo de TBZ, que permite seu emprego em maior escala. A reutilizacado do
catalisador RMP em cinco ciclos de reacdo apresenta-se como vantagem econémica
devido a sua estabilidade e facilidade de separacdo do meio reacional, mediante
aplicacdo de um campo magnético. Associar tratamento de efluente com alta
eficiéncia de degradacgéo de poluentes a fatores que diminuem o custo do processo
contribui para a diminuicdo dos impactos causados pelo lancamento de TBZ no
ambiente.

Palavras-chave: fotodegradacéo, foto Fenton, POAs, tiabendazol, ferritas.



ABSTRACT

The treatment of effluents from the agricultural industries is a subject of great
environmental interest due to the impacts caused by inadequate management. Most
often, the water used in post-harvest fruit washing accumulates toxic residues such as
pesticides, herbicides, algicides, and fungal spores that are potentially polluting. In the
papaya crop, the post-harvest fruits are treated in a tank containing fungicide syrup to
control fungi that cause rot. This fruit wash effluent has a significant concentration of
thiabendazole and can not be discarded in water bodies. The use of advanced
oxidative processes (AOPs) appears as an alternative to conventional water treatment
methods to reduce the impact caused by the use of the fungicide. The Fenton and
photo-Fenton systems are highly efficient and low operational AOPs, widely used in
the degradation of various pollutants such as pesticides, drug residues, hormones,
dyes and others. The degradation of thiabendazole (TBZ) was evaluated by the solar
heterogeneous photo-Fenton process with photocatalyst from particulate material
(RMP), granite cutting residue (RBG) and Cu, Co, Mn and Ni ferrites. The catalysts
were characterized by X - ray diffractometry (XRD), scanning electron microscopy
(SEM) and inductively coupled plasma emission spectrometry (ICP OES). Sorting of
the experimental factors was done with the RMP catalyst, in complete factorial design
of type 22 with the variables: pH, mass of catalyst and [H202]. Only pH and [H202]
significantly influenced the degradation of TBZ, monitored by UV-visible
spectrophotometry at A = 302 nm. The conditions of reactions under solar irradiation
were: 20.0 mg of catalyst (0.7 gL™t), [H202] = 0.040 molL* and pH 3.0. The degradation
efficiency with RMP, RBG and Cu ferrite at pH 3.0 reached levels of approximately
90% within 60 minutes of reaction. The Ni, Mn and Co ferrites present this percentage
degradation in 90 minutes of reaction. The rate of photolysis with hydrogen peroxide
reached degradation efficiency of 70% and 83% at 60 and 90 minutes, respectively.
The performance of the photocatalysts were evaluated at pH 6.0 due to the proximity
to the pH of the effluent. At this pH, the ferrite performance of Cu is highlighted, with
86% in 30 minutes of reaction. In 60 minutes, Cu and RBG ferrite presented 96% and
90% efficiency, respectively. The kinetic model of pseudo-first order was the one that
most adjusted to the degradation of TBZ in the heterogeneous photo Fenton system,
with the use of the photocatalysts studied. The stability of RMP after the fifth reaction
cycle showed no loss in the degradation efficiency of TBZ. The decrease of COD in
the papaya wash effluent, after photocatalytic treatment with RMP, was greater than
60%. The TBZ degradation by-products analyzed by ion chromatography reached
88.9% degradation, 79.0% in formic acid and 9.9% in acetic acid in 60 minutes of
reaction with the RMP <270 catalyst. The use of RMP, RBG and Cu, Co, Mn and Ni
ferrites by the heterogeneous photo-Fenton system with sunlight presents an efficient
performance in TBZ degradation, which allows its use on a larger scale. The reuse of



the RMP catalyst in five reaction cycles is advantageous due to its stability and ease
of separation of the reaction medium by the application of a magnetic field. Combining
effluent treatment with high degradation efficiency of pollutants to factors that reduce
the cost of the process contributes to the reduction of the impacts caused by the launch
of TBZ into environment.

Key words: photo Fenton, AOPs, thiabendazole, ferrites.
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1 INTRODUCAO

Uma grande variedade e quantidade de pesticidas frenquentemente usados em
praticas agricolas sdo continuamente lancados no meio ambiente e representam
um risco para a qualidade das aguas naturais. Também s&o encontrados em
efluentes de aguas residuais de industrias produtoras e de processamento de
alimentos devido as etapas de lavagem dos frutos. Um exemplo € o pesticida
tiabendazol (TBZ), fungicida da classe dos benzimidazois, amplamente utilizado no
tratamento pré e pés-colheita para controle de patégenos causadores de podridao
e manchas (VENTURA; COSTA; TATAGIBA, 2004). Seu uso é por imerséao,
pulverizacdo ou como ingrediente em ceras. E classificado como um fungicida
medianamente toxico a salude humana e altamente téxico ao meio ambiente e por
isto sua degradacdo fotocatalitica € importante. Como consequéncia dessas
praticas, TBZ tem sido encontrado em aguas subterraneas e superficiais por meio
de drenagem, escoamento e lixiviacdo (KOSCHORRECK; KOCH; RONNEFAHRT,
2002), levando ao desenvolvimento de tratamentos alternativos para evitar a

contaminacao de aguas (SIRTORI et al., 2014).

No cenario mundial o Brasil ocupa papel de destagque na producdo de mamao,
sendo considerado o segundo maior produtor mundial, ocupa a terceira posi¢cao no
ranking de exportacéo, atrds do México e Guatemala. Em 2017 exportou um volume
de 3,1% superior ao ano de 2016, aproximadamente 37,8 mil toneladas (FAOSTAT,
2018). O volume de exportacéo € influenciado por exigéncias do mercado externo,
como as barreiras fitossanitarias de modo geral. A aplicacdo do fungicida no
processo de tratamento pés-colheita dos frutos € uma das etapas necessarias que
consequentemente produz grande quantidade de efluentes, potencialmente
poluidores. Na maioria das vezes, a agua utilizada na lavagem dos frutos pos-

colheita acumula residuos toxicos como pesticidas, esporos de fungos e sujidades.

O tratamento de aguas residuais de industrias agropecuarias € um assunto de
grande interesse do ponto de vista ambiental, devido aos impactos causados

quando ocorre um gerenciamento inadequado. A gestdo ambiental esta
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significativamente ligada a biosseguridade, quanto ao controle e planejamento em
gerenciar adequadamente os descartes de dguas residuais.

Atualmente, tratamentos do tipo oxidacdo fotocatalitica, adsorcao/separacdo e
biorremediacdo (ANTONOPOULOU et al., 2014; GIANNAKIS et al., 2016; HUANG,
XIAOPENG et al., 2016; MIRALLES-CUEVAS et al., 2014; ZHAO, YUE et al., 2017),
sao utilizados para combater este problema. Muitas aplicacdes séo restritas por
diversos fatores, como: eficiéncia de processamento, método operacional,
requisitos de energia e beneficio econdmico. Uma alternativa promissora, muito
investigada e aplicada nas Ultimas décadas tem sido os processos oxidativos
avancados (POAs) (DEWIL et al., 2017). POAs sao tecnologias importantes
empregadas no tratamento de efluentes altamente recalcitrantes, pouco
biodegradaveis, que nao sdo tratados de forma eficiente pelos processos fisico-
quimicos convencionais e bioldgicos (NEYENS; BAEYENS, 2003; XUE; HANNA;
DENG, 2009).

Os POAs baseiam-se principalmente na formacao do radical hidroxila (HO®) no
meio reacional. O radical HO® é um forte oxidante responsavel por promover a
degradacéo dos compostos via oxidagao néo seletiva, mineralizagéo parcial ou total
de poluentes em espécies mais simples como diéxido de carbono, agua, anions
inorganicos, substancias menos toxicas e de facil degradacdo por tecnologias
comuns (PIGNATELLO; OLIVEROS; MACKAY, 2006).

O processo Fenton € um classico POA, muito utilizado em virtude de dois agentes
guimicos comuns e de baixo custo (sal ferroso e peréxido de hidrogénio) que sao
necessarios e dispensam qualquer assisténcia energética (NEYENS; BAEYENS,
2003). A formacao do HO- a partir da combinacéo de sal de ferro com peroxido de
hidrogénio apresenta algumas desvantagens relacionadas a limitagdo do pH (entre
2 e 4) e a elevada quantidade de lodo proveniente da etapa de coagulagcdo. Como
alternativa surge o processo Fenton heterogéneo que a partir de reacfes entre
catalisadores solidos e peroxido de hidrogénio também produz radicais HO-.

Apresenta vantagem em relacdo ao processo Fenton em relacdo ao valor de pH,
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que pode variar de &acido a valores proximos a neutralidade (BOKARE; CHOI,
2014). Diferentes tipos de catalisadores como zedlitas, argilas, resinas de troca
ibnicas e compositos a base de Oxidos de ferro sdo eficientes na remocao de
pesticidas, corantes e varios compostos organicos (PRESTES et al., 2010; WANG,
NANNAN et al., 2016; XU, PIAO et al., 2012).

Nos ultimos anos, a tecnologia solar transformou o processo foto Fenton em um
método mais eficiente e competitivo na degradacdo de poluentes organicos. O
uso de reatores solares € uma opcdo atrativa no tratamento de efluentes, com
alguns beneficios como a eliminacdo de custos associados a instalacdo e
manutencdo de lampadas UV e ao consumo de energia elétrica (GAR ALALM,;
TAWFIK; OOKAWARA, 2015). A aplicacdo do processo foto Fenton com
irradiacdo solar na remediacdo de aguas contendo contaminantes organicos
toxicos e nado-biodegradaveis vem sendo muito investigada nos ultimos anos
(OLLER; MALATO; SANCHEZ-PEREZ, 2011) como processo de tratamento
eficiente na degradacédo de compostos farmacéuticos persistentes (MIRALLES-
CUEVAS et al., 2014, 2017), pesticidas (SILVA et al., 2010; MAZILLE et al., 2010),
efluentes téxteis (STARLING et al.,, 2017), corantes ndo biodegradaveis
(MAGNAGO et al., 2018), microorganismos (VILLEGAS- GUZMAN et al., 2017) e
em efluentes reais (RODRIGUEZ-CHUECA et al., 2014; SOARES et al., 2015).

A utilizacéo de 6xidos de ferro e ferritas como catalisadores no processo foto Fenton
heterogéneo € uma alternativa interessante, pois 0S nhanomateriais, com
propriedades fisicas e quimicas Unicas, apresentam alto potencial na remocéo de
contaminantes (COSTA et al., 2008; GIANNAKIS et al., 2017; XU, PIAO et al.,
2012). A combinagdo com diferentes metais na estrutura pode provocar efeitos
sinérgicos, o que melhora as propriedades cataliticas (COSTA et al., 2006). As
ferritas podem ser recuperadas ao final do processo, devido a sua interagcdo com o
campo magnético externo (AMORIM et al.,, 2013). Desta maneira, evita-se a

presenca de ferro no efluente, sem a necessidade de tratamento adicional.
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Solugbes mais eficazes no que diz respeito ao destino seguro dos efluentes foram
estudadas no desenvolvimento deste trabalho, que tem como objetivo principal
investigar a fotodegradac&o de TBZ por meio do processo foto Fenton heterogéneo
com irradiacdo solar, utilizando fotocatalisadores a base de oOxidos de ferro
provenientes de material particulado (RMP), de processo de beneficiamento de
granito (RBG) e de ferritas de Cu, Mn, Ni e Co sintetizadas a partir do processo de

reciclagem de baterias.
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2 REVISAO BIBLIOGRAFICA

Neste item serdo abordados os aspectos gerais da producédo de mamao, o uso de
fungicida no tratamento poés-colheita e a utilizacdo dos processos oxidativos
avancados (POAs) na degradacéo fotocatalitica do TBZ via processo foto Fenton

heterogéneo.

2.1 A PRODUCAO DE MAMAO

O Brasil € um dos maiores produtores mundiais de frutas, e as principais sao:
banana, maca, uva, meldo e frutas tropicais, especialmente manga, abacate,
abacaxi e mamao. A producao desses frutos parece ter permanecido muito estavel

durante a ultima década.

O mamao (Carica papaya L.) € considerado a terceira fruta tropical mais importante
e mais consumida no mundo. O Brasil se destaca como o segundo maior produtor
mundial e o terceiro maior exportador, com producéo de 1 milhdo de toneladas de

mama&o em 2017, aproximadamente 40 toneladas por hectare (EMBRAPA, 2017).

Atualmente, os estados da Bahia e Espirito Santo respondem por 70,5% da
producao brasileira de mamao, seguidos por Ceara, Rio Grande do Norte e Minas
Gerais. O Espirito Santo é o primeiro estado brasileiro em volume de exportacao,
com 35,9%, seguido do Rio Grande do Norte com 28,1%, Bahia com 14,6% e Ceara
com 11,5% (BORGES, V. A. J.; OLIVEIRA, L.R.; ARAUJO, 2017). Em 2017, o
Espirito Santo produziu cerca de 311.150 toneladas com rendimento de 50,86 t/ha
ano, aumento de 15,3% em relacdo a 2016 (EMBRAPA, 2017). A producao esta
concentrada nas regides nordeste do estado (60,55%) e Rio Doce (32,52%),
principalmente nos municipios de Pinheiros, Linhares, Sdo Mateus e Sooretama,
0s maiores produtores capixabas (BORGES, V. A. J.; OLIVEIRA, L.R.; ARAUJO,
2017). A cultura do maméo apresenta grande importancia social na geracao de

emprego o ano inteiro, e tem se constituido como fonte de divisas para o pais. Entre
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as frutas da pauta de exportacao brasileira em 2017, ficou entre as sete primeiras.
O volume exportado pelo Brasil ainda é muito pequeno, e representa menos de 2%
da producdo nacional da fruta devido a alta competitividade do mercado
internacional, que exige produtos com elevado padrdao de qualidade e controle

quanto ao uso de fitossanitarios.

O crescimento do agronegocio do mamao no Brasil, ao longo dos ultimos anos, tem
sido favorecido por um desenvolvimento tecnolégico razoavel. Existem ainda
muitos entraves para maior expansao da cultura, a exemplo das doencas e das
poucas cultivares disponiveis para plantio, que atendam as exigéncias dos
mercados interno e externo e o desenvolvimento de tecnologias pos-colheita, além
da reducdo dos niveis de residuos de agrotéxicos (LUCENA, 2016). O uso de

pesticidas em culturas fruteiras é necesséario para controlar as pragas que

diminuem a producédo, bem como para melhorar a qualidade dos frutos.

2.2 0O USO DE FUNGICIDAS

O modelo de producéo agricola brasileiro baseia-se na utilizacdo de agrotoxicos
para compensar problemas do processo produtivo. Os agrotoxicos foram
introduzidos na agricultura brasileira como uma tentativa de corrigir as
necessidades do solo e prevenir/eliminar as pragas que prejudicariam a
produtividade. Buscava-se aumentar a eficiéncia econdmica do processo produtivo
rural (VEIGA, 2007). Embora tragam muitos beneficios econémicos, quando
utilizados de forma inadequada e indiscriminada pelos agricultores, trazem riscos
ambientais que afetam diretamente a qualidade das aguas e dos organismos

aguaticos.

Agrotoxicos, defensivos agricolas, pesticidas e agroquimicos séo definicdes que se
aplicam a compostos constituidos por diversas substancias quimicas ou produtos
bioldgicos fabricados de forma a aumentar a acao biocida (VEIGA, 2007). De modo

geral os pesticidas apresentam-se em 21 classes classificadas quanto ao modo de



23

acgao, finalidade, toxicidade e origem (KRUGER, 2009). Entre as principais classes
estédo os herbicidas, fungicidas, inseticidas, microbicidas, nematicidas e acaricidas.
Os fungicidas constituem um dos principais defensivos utilizados na agricultura
(ZAMBOLIM L., JESUS JUNIOR, 2008) e sao classificados em fungicidas
sistémicos e de contato. Com relagdo ao grupo quimico séo classificados em triazol,
ditiocarbamatos, benzimidazol e dicarboximidas.

O Brasil € o maior consumidor mundial de defensivos agricolas (ANVISA, 2018),
desde 2008, quando ultrapassou os Estados Unidos. O total de produtos
formulados comercializado em 2017 nas 21 classes de pesticidas alcancou
539.994,95 toneladas de ingrediente ativo (IA). Desse volume, 97,11% foram

comercializados apenas nas 7 classes mostradas na Tabela 1.

Tabela 1 — Comercializacdo dos principais produtos formulados por classe de uso
em 2017

Classe de Uso Qtde (ton. ia)* Perc. (%)
Herbicida 315.573,38 58,45
Fungicida 65.114,91 12,06
Inseticida 54.544,00 10,10
Inseticida, Acaricida 34.369,41 6,37
Acaricida, Fungicida 25.437,24 4,71
Adjuvante 21.301,82 3,95
Acaricida 7.931,86 1,47
Outros 15.605,85 2,89

Fonte: (IBAMA, 2017) Consolidagédo de dados fornecidos pelas empresas registrantes de
produtos técnicos, agrotéxicos e afins, conforme art. 41 do Decreto n° 4.074/2002.
* ton. i.a = tonelada de ingrediente ativo

Dentre os estados brasileiros, o Espirito Santo ocupou o quinto lugar em

comercializacao de fungicidas, como mostrado na Tabela 2.
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Tabela 2 - Estimativa de venda dos fungicidas em 2017 nos principais estados.

Estado Qtde (ton.ia)* Perc. (%)
Sao Paulo 12.388,62 58,45%
Rio Grande do Sul 9.817,16 12,06%
Mato Grosso 8.935,38 10,10%
Parana 6.499,29 6,37%
Espirito Santo 5.631,55 4,71%
Goiania 5.167,23 3,95%

Fonte: (IBAMA, 2017) Consolidagédo de dados fornecidos pelas empresas registrantes de
produtos técnicos, agrotéxicos e afins, conforme art. 41 do Decreto n° 4.074/2002.
* ton. i.a = tonelada de ingrediente ativo

Os fungicidas podem ter agédo protetora, curativa e/ou erradicante. Quando
aplicados de forma protetora, a acdo € preventiva, inibindo a penetracdo do fungo
nos tecidos do fruto. Quando a acdo do fungicida é curativa, o foco é a pds-infeccao,
ou seja, quando ja ocorreu a penetracdo do agente infeccioso, mas ainda ndo sao
verificados sintomas. No caso de a acdo ser erradicante, o agrotéxico atua
diretamente sobre o patdgeno antes da colheita, isto &, inibe o ciclo reprodutivo do
fungo e evita novas infec¢bes (REIS; BRESOLIN, 2007).

O uso de fungicida € uma alternativa no controle de varias doencas pés-colheita e
a dose utilizada deve respeitar as recomendacdes do fabricante, para ndo exceder
os limites de tolerancia dos residuos quimicos (VENTURA; COSTA; TATAGIBA,
2004). Doencas poés-colheita reduzem a qualidade dos frutos e causam severas
perdas, atingindo, em alguns casos, mais de 90% da producgéo, dependendo das
condicdes de colheita, transporte e embalagem, o que prejudica a comercializacéo

nos mercados importadores (FAO, 2015).

Os fungicidas recomendados para tratamento pos-colheita de frutos representam
uma pequena fragdo do numero total de fungicidas existentes no mercado. A

maioria desses produtos é utilizada na imersdo ou na pulverizacdo dos frutos,
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podendo ser associados também a ceras. Esses fungicidas, muitas vezes de acéo
sisttmica — ou mesmo o0s de acdo translaminar — podem penetrar através da
cuticula do fruto e migrar aos tecidos internos (BLUM et al., 2002), protegendo o
fruto contra infec¢des subsequentes, suprimindo o desenvolvimento de sintomas e
inibindo a esporulacao de fungos e a disseminagéo da doenca (REIS; BRESOLIN,
2007).

Até fevereiro de 2016 haviam trés fungicidas registrados no Brasil para uso em pos-
colheita de frutas: imazalil, tiabendazol e procloraz. O procloraz foi o mais utilizado,
e teve sua comercializacdo e uso proibidos pela ANVISA devido a reavaliagdo
toxicoldgica do produto ndo mais atender as diretrizes e exigéncias de seguranca
adotadas pela Agéncia (ANVISA 2017). O fungicida benomil foi muito utilizado no
controle pés-colheita do maméo, mas alguns trabalhos comprovaram a sua baixa
eficiéncia devido a aquisicdo de resisténcia de populacdes de Colletotrichum
gloeosporioides a esse tratamento. Atualmente, o tiabendazol é o fungicida mais
utiizado com registro no MAPA (Ministério da Agricultura, Pecuéaria e
Abastecimento) para a lavagem do mamao. Doses superiores as recomendadas
ndo devem ser utilizadas pois causam fitotoxidez na superficie das frutas e
ultrapassam os limites de tolerancia de residuos estabelecidos pelos paises

importadores.

Ao longo das ultimas décadas, a ocorréncia de contaminantes emergentes no
ambiente aquéatico tornou-se uma questdo mundial de crescente preocupacao
ambiental. Esses contaminantes consistem em uma vasta e crescente gama de
substancias antropogénicas e naturais e os fungicidas aparecem nesta relagéo, ao
lado dos herbicidas, produtos farmacéuticos, hormdénios esterdides, produtos

quimicos industriais e muitos outros compostos emergentes (LUO et al., 2014).

Diversas questfes relacionadas a qualidade da agua vém sendo extensivamente
estudadas e discutidas. Nos ultimos anos, a presenca de compostos organicos
como pesticidas, antibidticos, hormdnios e corantes no ambiente tornou-se uma

guestao de interesse crescente (MELO et al., 2009)
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O Conselho Nacional de Meio Ambiente (CONAMA) estabelece diversas diretrizes
em suas resolucdes para reduzir a contaminagao ambiental. H4 pontos relevantes
qguando se visa uma politica ambiental sustentavel: a destinacdo dos residuos
soélidos se insere entre as principais preocupacdes mundiais, o enfrentamento das
mudancas climéticas, o questionamento do atual padrdo de producdo e consumo,
e a preservacdo dos recursos naturais. A resolucdo CONAMA 430/2011 dispbe
sobre critérios e valores orientadores de qualidade da agua quanto a presenca de
substancias quimicas e estabelece diretrizes para o gerenciamento ambiental de

areas contaminadas por substancias em decorréncia de atividades antropicas.

2.21 Tratamento pos-colheita do mamao

A fase poés-colheita necessita de tratamento fitossanitario, principalmente quando
os frutos sdo destinados a exportacdo, tendo em vista o controle de inUmeras
doencas, em especial, a antracnose, que causa significativos danos nesta fase. A
dose de tiabendazol aplicada na cultura do mamao esta descrita no Anexo A. O
controle fitossanitario comeca com a chegada do mam&ao do campo, com a retirada
de amostra para verificar a presenca de contaminac¢des microbiolégicas. As etapas
do processo de tratamento pos-colheita (Figura 1) s&o: Pré higienizacéo
(escovacéo e lavagem em agua clorada para eliminar as possiveis contaminacdes
microbioldgicas); Tratamento hidrotérmico; Tratamento quimico; Aplicacao de Cera;

Secagem, selecéo e embalagem

O tratamento hidrotérmico consiste na imersao das frutas em agua quente a 48
°C (x 1°C) por 20 minutos (OLIVEIRA et al., 2000). Depois os frutos passam pelo
processo de resfriamento para voltarem a temperatura inicial o mais rapido
possivel, para ajudar a garantir uma melhor conservagdo da fruta e qualidade
(LUCENA, 2016).
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Em condicbes climaticas favoraveis ao desenvolvimento de fungos, a producéo
esta sujeita a uma série de doencgas, que podem acarretar graves prejuizos se ndo
forem devidamente controladas (VENTURA; COSTA; TATAGIBA, 2004).

Os procedimentos pos-colheita dependem das exigéncias impostas pelos paises
importadores. Em geral, a associa¢@o do tratamento quimico com o hidrotérmico é
o procedimento usual mais recomendado para aumentar a eficiéncia de controle
das doencas fangicas poés-colheita (antracnose, podriddo peduncular e outras
podriddes) (TATAGIBA et al., 2002).

Figura 1 - Esquema representativo do tratamento pés-colheita do mamao no
packing house.

O tratamento quimico consiste em imergir o fruto em uma calda fungicida por um
periodo de 1 minuto. O volume de calda utilizado segue as especificacdes técnicas
para o controle das infec¢bes latentes nos frutos, apds a sua colheita.
Normalmente, ap0s o tratamento quimico, os frutos sdo imersos em solucédo de

agua com cera na proporcao de 1/1 por aproximadamente 4 segundos. A reducéo
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de populagbes microbianas e a prevencdo de doencas pés-colheita também séo
obtidas com a adicdo de hipoclorito de sodio aos tanques de tratamento.

Apés o processo fitossanitario, os procedimentos de embalagem e seguranca
seguem o0s padrdes exigidos pelos mercados externos e quando destinada ao
mercado americano, a remessa € inspecionada “in loco” por técnicos do MAPA. Os
frutos séo classificados por tamanho e cada fruta € embalada em papel de seda e
colocada na caixa na posi¢cdo mais indicada para minimizar os danos durante o
transporte. As caixas sdo acomodadas em pallets e individualmente teladas,
seladas pela DAS - Secretaria de Defesa Agropecuéria e transferidas para a
camara fria. Durante o processo, qualquer fruto defeituoso por ma formacgéo, dano
mecanico, com possivel infestacdo de mosca e/ou de outros insetos, €

imediatamente descartado, ou destinado ao mercado interno.

2.2.2 Tiabendazol

O tiabendazol (2-(1,3-tiazol-4-il)-1H-benzimidazol), conhecido como TBZ (Figura 2),
€ um fungicida da classe dos benzimidazéis, muito utilizado na agricultura (HANKS,
1996; LIMA; DE CURTIS; DE CICCO, 2008) e também comumente utilizado como
anti-helmintico em uso veterinario. E registrado no Ministério da Agricultura,
Pecuaria e Abastecimento - MAPA sob o n° 08396

H
_|
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Figura 2 - Estrutura Molecular do TBZ

Ao contrario de poluentes organicos tradicionais, como 0s poliaromaticos e 0s
hidrocarbonetos, que sdo compostos apolares, o TBZ é um composto organico
polar e ionizavel, o que torna sua solubilidade dependente do pH do meio.

Compostos ionizaveis em funcdo do pH do meio apresentam as formas catiénicas,
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anibnicas e zwitteribnica. O ultimo grupo possui carater anfotérico, ou seja, na
estrutura de suas moléculas encontram-se cargas tanto positivas quanto negativas
(KIM; LEE; KWON, 2010).

Segundo o Ministério da Agricultura, Pecuaria e Abastecimento (MAPA, 2017), o
TBZ é um fungicida sistémico registrado para tratamento de sementes de soja e
girassol; de frutos de abacate, banana, citros, maméo, manga e meldo em pos-
colheita e da parte aérea de abacate, abacaxi, coqueiro, ervilha, feijao-vagem,
mamao, manga, maracuja, meldo e pimentdo. Geralmente € comercializado no

Brasil com as caracteristicas representadas na Tabela 3.

Tabela 3 - Caracteristicas gerais e propriedades fisico-quimicas do fungicida

tiabendazol

Nome comercial TECTO® SC
Ingrediente ativo Tiabendazol
Formula Molecular C10H7N3S
Registro no MAPA 08396
Composicao 485 g/L (48,5 % m/v)
Tipo de Formulacao Suspensédo Concentrada
Classe Fungicida sistémico
Grupo quimico Benzimidazol
Estado fisico, cor Liquido, branco
pH 4 a 8 (solucéo a 1%)
Densidade 1,17g/cm?® a 20-C
Viscosidade 55,4 a 323 mPa.s a 40-C
Solubilidade (a 20°C) | pH 4:160 mgL™*

pH 7:30 mgL?

pH 10: 30 mgL?
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A estrutura molecular de TBZ e as espécies desprotonadas/protonadas séo
representadas na Figura 3. Tem trés valores de pKa em solu¢do aquosa, que sdo
2,5, 4,7 e 12,0. Quatro espécies diferentes podem ser formadas por reacdes de
protonacdo-desprotonacao de acordo com o pH da solucdo. Nas trés faixas de pH
testadas predominam diferentes formas do TBZ. Na faixa de pH de 5,5 a 5,7, a
forma neutra apresenta 88% do TBZ total presente. Na faixa de pH intermediaria
(3,8 a 4,2) as formas TBZ?*, TBZ* e TBZ correspondem a 4,2%, 85% e 10%,
respectivamente. Na faixa mais baixa de pH (2,5 a 3,0), as duas formas catiénicas

(TBZ?* e TBZ*) apresentam um percentual de 99% do TBZ presente.

1 2
+
—— TBZH? —— TBZ H* TBZ — TBZ H PK =2,5

08
06 1 + +
-H || +H
=4,7
04 1 PK=4,
. ]:aKa 12,0 . .
1+ N N
] W =IO
WA
O N -
|
H3

pH

Fracao TBZ

Figura 3 - Fracbes a do TBZ em fungcdo do pH e mecanismo de protonacao e
desprotonacao - Adaptado de: ROCA JALIL, M. EUGENIA et al., 2014

Segundo a Agéncia Nacional de Vigilancia Sanitaria (ANVISA 2017), TBZ é
classificado como medianamente toxico (classificacdo toxicologica Ill) e
considerado muito perigoso ao meio ambiente (classificacdo do potencial de
periculosidade ambiental Il). Estudos demonstram que essa classe de compostos
possui fortes efeitos toxicos sobre varios organismos aquaticos (peixes e
crustaceos, principalmente Daphnias). Quando ingerido na forma de suspenséo, o
TBZ é rapidamente absorvido no trato gastrointestinal, apresentando um pico de

concentracdo plasmatica sanguinea de uma a duas horas da sua ingestdo. No
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organismo, sua meia-vida é de aproximadamente 70 minutos (SCHMIDT; WONKA,
2012).

TBZ apresenta baixa incidéncia de efeitos adversos, que em geral sdo leves e
transitorios. Os mais comuns sdo nausea, vomito, diarréia, sonoléncia, vertigem,
cefaléia, anorexia e xerostomia. Em menor frequéncia podem ocorrer, febre,
exantema e eritema multiforme (incluindo sindrome de Stevens-Johnson). Raras
vezes sao encontrados casos de zumbido, distdrbios visuais, leucopenia,
angioedema, cristallria e colestase intra-hepatica (MINTEZOL, MERK & CO.INC.,
1983).

Muitos dos efeitos toéxicos do TBZ foram ligados a reacdes dos metabolitos e varios
mecanismos de bioativacdo do principal metabdlito (5-hidroxi-tiabendazol)
(THELINGWANI et al., 2009). E extensivamente metabolizado em animais e
humanos através da hidroxilacdo do anel benzimidazol na posicéo 5, formando o
principal metabdlito 5-hidroxi-tiabendazol (5HTBZ), que é conjugado com acido
glicurénico formando glucuronideos sulfatados (TBZ-5-GLU) e sulfatos (TBZ-5S). A
ativacdo metabdlica do 5SHTBZ envolve a oxidacdo a uma quinona imina (5KTBZ)
(DALVIE et al., 2006). O 5HTBZ pode ser novamente hidroxilado formando um novo
metabalito 5,6-dihidroxi-tiabendazol (5,6-HTBZ). O menor metabdlito do TBZ é o 4-
hidroxi-tiabendazol (4HTBZ) formado pela hidroxilacdo da posicdo 4 no anel

benzimidazol. Outro metabdlito produzido é o benzimidazol (BZ).

Os vestigios de pesticidas deixados em produtos tratados ou agqueles deixados por
medicamentos veterinarios em animais sdo chamados de "residuos”. Um limite
méaximo de residuo (LMR) é o nivel mais alto de um residuo de pesticida que &
legalmente tolerado nos alimentos ou ra¢des quando os pesticidas sdo aplicados
corretamente de acordo com as Boas Praticas Agricolas. O estabelecimento de
LMR (Limites Maximos de Residuos) de defensivos agricolas em frutas,
estabelecidos pela Comissédo do Codex Alimentarius tem o objetivo de proteger a
saude da populacdo, assegurando praticas seguras no comércio regional e

internacional de alimentos e a possibilidade de equivaléncia das normalizacfes
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entre paises, referenciada no Acordo sobre Medidas Sanitérias e Fitossanitérias
(SPS) da Organizacao Mundial do Comércio (OMC).

O uso de produtos fitossanitarios nos pomares e niveis de residuos toxicos nas
frutas s@o as principais preocupacfes dos paises exportadores que visam: i)
Analisar comparativamente os LMR estabelecidos por paises importadores (EUA,
UE) para frutas atualmente comercializadas ou potencialmente passiveis de
exportacdo pelo Brasil. ii) Desenvolver um processo analitico e sistematico que

permita avaliar se as exigéncias fitossanitarias foram atendidas.

A Tabela 4 mostra o LMR de tiabendazol em algumas culturas de frutas, segundo
a ANVISA, com variagdo entre 0,1 mgL? para o abacaxi e 10 mgL?! para maga,

pera e citros.

Tabela 4 - Limite méximo de residuos e modalidade de uso de TBZ em alguns

frutos
Cultura | Modalidade LMR Cultura Modalidade LMR
de (mgKg) de Emprego | (mgKg™)
Emprego
Abacate | Foliar 5,0 Mama&o Foliar 6,0
Pés-colheita
Abacaxi Foliar 0,1 Mamao Pdés-colheita 6,0
Banana | Foliar 6,0 Manga Foliar 2,0
Pés-colheita Pés-colheita
Citros Foliar 10,0 | Maracuja | Foliar 5,0
Pés-colheita
Céco Foliar 0,2 Melédo Foliar 4,0
Pés-colheita
Maca Foliar 10,0 Pera Foliar 10,0

Fonte: (ANVISA, 2017)

Os LMR no maméo estabelecidos pelos principais érgdos internacionais, United
State Department of Agriculture (USDA) nos EUA, Codex Alimentarius e European

Union (EU) na Europa, séo respectivamente: 10 mgKg?, 7 mgKg?, 5,0 mgKg.
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2.3 PROCESSOS OXIDATIVOS AVANCADOS (POAs)

Os processos oxidativos avancados (POAs) surgiram para controle da qualidade
da agua, como tecnologias alternativas emergentes para minimizar os efeitos
toxicolégicos e microbiolégicos na degradacdo de poluentes organicos de alta
estabilidade quimica e/ou baixa biodegradabilidade em &guas residuais (BOKARE;
CHOI, 2014). Geralmente, esses processos sao realizados em temperatura e
pressdo ambiente e formam espécies de radicais fortemente oxidantes,
principalmente o radical hidroxila (HO+) (NEYENS; BAEYENS, 2003). Devido ao
seu alto potencial padrédo de redugdo E° = 2,73 V é capaz de oxidar uma ampla
variedade de compostos organicos, de forma néo seletiva, o que confere aos POAs
significativa eficiéncia na degradacao de um grande namero de poluentes (OLLER;
MALATO; SANCHEZ-PEREZ, 2011).

Novos métodos e inovacdes tecnoldgicas aplicados a tratamentos de residuos
industriais, tém sido cada vez mais investigados, devido a complexidade das aguas
residuais. Os processos devem ser direcionados a um tipo particular de efluentes,

devido a diversidade de compostos presentes.

Os tratamentos convencionais se dividem em: fisico, biolégico e quimico. Se
caracterizam por processos de: i) separacéo de fases: sedimentacédo, decantacao,
filtracdo, centrifugacéo e flotacdo; ii) transicdo de fases: destilagédo, evaporacgéao,
cristalizagao; iii) transferéncia de fases: adsorgdo, “air-stripping”, extragdo por
solventes; iv) separacdo molecular: hiperfiltracdo, ultrafiltracdo, osmose reversa,
dialise. Os procedimentos citados permitem uma depuracao dos efluentes, porém
as substancias contaminantes ndo sdo degradadas ou eliminadas e apenas
transferidas de fase. Nestas novas fases, embora o volume seja significativamente
reduzido, o problema continua, pois os poluentes encontram-se concentrados, sem

serem efetivamente degradados (FREIRE et al., 2000).

Nas duas ultimas décadas, uma variedade de POAs baseados na utilizacdo de HO*
(Anexo B) tém sido estudados, utilizando-se o0zonio, peroxido de hidrogénio,

reagente de Fenton, catalisadores como ions de metais de transicéo,
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semicondutores como dioxido de titanio e 6xidos de ferro, irradiagdo ultravioleta
(UV), ultrasson (US) e feixe de elétrons, listados na Tabela 5. As diversas formas
como o radical hidroxila é formado é uma das vantagens, uma vez que pode ser
controlado dependendo do processo e das fontes necessarias a sua origem
(SCHNEIDER, 2017). Estas tecnologias originam espécies reativas através da
transformacao de espécies quimicas ou através da utilizacéo de diferentes formas
de energia.

O ozbnio, por ser um oxidante enérgico, € muito utilizado em processos de
degradacéo de compostos organicos, entre eles os organoclorados. O oz6nio pode
reagir via dois mecanismos: reacao direta (eletrofilica ou por cicloadi¢cdo) e reacdo
indireta, através do radical livre hidroxila (HO+) formado pela decomposi¢cao do

ozbnio.

Dentre as possiveis variacfes do processo de ozonizagdo aplicado a remocéao de
contaminantes especificos, e ao tratamento de efluentes industriais, a ozonizacao
catalitica e a fotocatalise heterogénea-ozénio (utilizando nanoparticulas do
semicondutor) constituem as mais recentes variagdes do processo de ozonizagéo
encontradas na literatura (OLLER; MALATO; SANCHEZ-PEREZ, 2011). A
0zonizagdo catalitica implica na utilizacdo de ions metalicos como catalisadores do
processo, com o objetivo de aumentar a eficiéncia das reacdes de ozonizacao,
principalmente na reducdo da carga organica com consumo de ozénio inferior ao
da ozonizagao convencional (ALMEIDA; ASSALIN; ROSA, 2004).
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Tabela 5 - POAs com formacgéao de radicais hidroxila (HO- ) (BOKARE; CHOI, 2014)

Tipo de POA

Descricao breve

Fotolise UV
(direta e
indireta)

Fétons UV (150-400 nm) irradiam
solucbes aquosas com altas
fluéncias  (500-4000 mJ /
cm?). Espécies quimicas (ou
materiais) homogéneas ou
heterogéneas presentes na agua
absorvem a luz UV incidente e
sofrem reacoes de foto-
transformacdo para gerar radicais
hidroxila.

H2.O + hv (<190 nm) — H*+ HO*

O3 + H20 + hv (254 nm) — 2HO" + Oz

H20:2 + hv (254 nm) — 2HO"

203 + H202 + hv (254 nm) — 2HO" +30:2

Fe3* + H20 + hv (>300 nm) — Fe?* + HO" + H*
TiO2 +hv (> 300 nm) — e + h*w

Ozonizacgéo

Usando corrente alternada de alta
voltagem (6-20 kV) através de uma
abertura de descarga dielétrica
contendo oxigénio puro ou ar seco,
as moléculas de O, séo dissociadas
em atomos de oxigénio para formar
ozb6nio (O3). Esta corrente de géas
o0zbnio é borbulhada em agua para
decomposicéo em radicais
hidroxila.

O3 + HO2- —»03~ + HO2"

O3 + H*—>HO" + O2

203 + H202 — 2HO" + 302

Fe* + Oz — FeO? + 02

FeO?* + H.O — Fe3 +HO' + HO TiO2 + hv
(>300 Nnm) — e + h*wp

e t03—>503—>02+0-"
O-+H20—->HO " "+ OH -

h*w + OH- — HO"

Tratamento
eletroquimico

Usando reacdes anddicas indiretas
e/ou diretas, a energia elétrica
conduz a formacgdo in situ de
oxidantes (HO® ou H202 ou ambos)
e sua reagdo0 com espécies
organicas na agua.

Electro-Fenton

Oz(g) + 2H* + 2 — H202 (catodo)
Fe?* + H202 — Fe® + HO" + OH -
Oxidacao Anddica

HO — H* + HO*

Ultrassom
irradiacéo

Ondas sonoras de alta frequéncia
(20 kHz — 1 MHz) formam
cavitacdes acusticas transitorias ou
estaveis em solugdo aquosa. A
cavitagdo  envolve  formacéo,
crescimento e colapso de bolhas de
pressao com inducéo de
dissociacdo térmica de agua em
radicais hidroxila.

US/Oz6nio

H20+)) — H* + HO"
O3 +))) — Ozg + O(3P)
OCP)@g + H20—2HO"
US/Perdxido

H202+))) —» 2HO

Plasma nao
térmico

Uma descarga elétrica na agua
inicia  colisbes de particulas
carregadas e excitacao-ionizacdo
de moléculas neutras para gerar
plasma n&o térmico contendo
elétrons energéticos (e " *).

Descarga elétrica — e - * (elétrons energéticos)
H2O + e * - HO" + H + e~

Raio-y e
irradiacéo de
feixe de
elétrons

Usando radiagéo ionizante
radioativas ( 6 Co) ou aceleradores
de particulas, a radidlise da agua
produz espécies radicais redutoras
como oxidantes.

HO -"v—> H*",HO*,e ,H2,H202,
Hz0*,0H-"
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O ultrassom vem se destacando como processo de transformagcdo denominado
Sonoquimica e sua principal aplicacdo na area ambiental se alicerca na alteracéo

das estruturas quimicas envolvidas, denominada de sondlise.

Um elevado numero de investigadores tem estudado o efeito de ondas
ultrassonicas, baseado no fen6meno da cavitagao para a destruigcdo de poluentes
quimicos e biolégicos em tratamentos de efluentes (YUSUF G. ADEWUYI, 2001).
A producado do ultrassom é um fendmeno fisico baseado no processo de criar,
aumentar e implodir cavidades de vapor e gases, processo denominado cavitacéo,
em meio liquido. Durante a etapa de compressao, a pressdo € positiva, enquanto
gue a expansao resulta em vacuo chamado de pressao negativa, constituindo-se
em um ciclo de compressdo-expansdo que forma as cavidades (GARBELLINI;
SALAZAR-BANDA; AVACA, 2008).

Os POAs fundamentados no perdxido de hidrogénio como agente oxidante podem
ser divididos em dois grupos: aqueles que envolvem reacfes homogéneas, sem
a presenca de semicondutores solidos, e os que envolvem reacdes heterogéneas,
na presenca de semicondutores solidos. O radical hidroxila, no meio reacional, é
capaz de decompor ndo seletivamente a maioria dos contaminantes organicos e
organometalicos em CO2, agua e ions inorganicos, apresentando vantagens
guando comparado aos tratamentos convencionais que muitas vezes apenas
transferem os poluentes de fases (BOKARE; CHOI, 2014).

A eletroquimica pode oferecer opcdes viaveis para remediar problemas ambientais,
particularmente de efluentes aquosos. A tecnologia eletrolitica € capaz de oxidar
ou reduzir ions metalicos, cianetos, compostos organoclorados, hidrocarbonetos
aromaticos e alifaticos. Neste processo, o elétron é o principal reagente, evitando o
uso de outros compostos quimicos que podem ser toxicos (FREIRE et al., 2000). O
processo eletroquimico baseia-se na aplicacdo de um potencial capaz de oxidar ou
reduzir substratos de interesse. A eletro-oxidacao direta de compostos organicos
ocorre, muitas vezes, em potenciais altos e, em meio aquoso, a reacao de

desprendimento de oxigénio € um caminho competitivo com a degradacéo.
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Semicondutores imobilizados em eletrodos tém sido empregados para diminuir esta
competicao.

Cada processo utiliza diferentes sistemas para formar as espécies de radicais (por
exemplo, HO¢). Os POAs individuais podem ser usados, isoladamente, em
combinacdo ou acoplados a processos biologicos, dependendo da composicéo
quimica do efluente, da escala de operacdo e dos objetivos finais do
tratamento (OLLER; MALATO; SANCHEZ-PEREZ, 2011).

Os POAs sao considerados de modo geral, muito atrativos para os mais diversos
tipos de poluentes pois proporcionam um tratamento economicamente viavel em
um curto espaco de tempo (OLIVEIRA, LUIZ C. A.; FABRIS; PEREIRA, 2013). Entre
eles, os processos Fenton e, principalmente, foto Fenton sdo considerados os mais
promissores para a remediacdo de aguas residuais altamente contaminadas
(COSTA et al.,, 2008; LUO et al., 2014; MATTA; HANNA; CHIRON, 2007,
RODRIGUEZ-CHUECA et al., 2014).

2.3.1 Fenton e foto Fenton

O sistema Fenton recebeu este nome em homenagem a H. J. H. Fenton, que, em
1894, relatou pela primeira vez a oxidacdo de acido tartarico pelo peroxido de
hidrogénio (H202) em presenca de ions ferrosos (Fe?*). Essa reacdo ficou
mundialmente conhecida em sua homenagem e é um dos sistemas mais ativos
para a oxidacdo de compostos organicos em agua. Somente na década de 1960
foi aplicada em processos oxidativos avancados. Na classica reacédo Fenton, o Fe?*
inicia e catalisa a decomposicdo de H202 dando origem a espécies altamente
reativas de acordo com as Equacdes 1 a 5 (GARRIDO-RAMIREZ; THENG; MORA,
2010).

O mecanismo geralmente aceito do processo de Fenton propde uma sequéncia de

reacoes complexas em solugcéo aquosa (Equacdes de 1 a 5). O HO® reage com o
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perdxido de hidrogénio para produzir o radical hidroperoxila (HOO®) que reage com
fons Fe3* para produzir Oz, de acordo com as Equacdes 2 e 3.

Fe?* + HoO2 — Fe3* + OH- + HO» k=63 - 76 Mls? 1)
H202 + HO+ — HO2*+ H20 k = 2,7.10" Mtst? (2)
Fe3* + HO2* — Fe?* + H* + O2 k =1,2.108 M1 st (3)
Fe?* + HO» — Fe 3 + OH k = 3,2.10° M* s 4)
Fe3* + HoO2 — Fe2 + HOz* + H* k=0,001-001 Mist (5)

A regeneracéo de Fe?* segundo a Equacdo 5, com a reducéo dos ions férricos em
excesso de peroxido de hidrogénio € fator limitante do processo. Esta reacao é
chamada Fenton-like e € mais lenta que a reacgéo classica de Fenton (Equacéo 1),
0 que permite a regeneracdo de Fe?* em um mecanismo ciclico efetivo
(BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014). Nesta reacdo, além da regeneracao
de ions ferrosos, sdo produzidos radicais hidroperoxila (HO2*), que também podem

atacar contaminantes organicos, embora menos potentes que os radicais hidroxila.

O H20:2 pode atuar como um eliminador de HO+ (Equacéo 2) e como um iniciador
(Equacédo 1). O radical HO2" tem um poder de oxidagcdo menor em comparagao com
o radical HO® (Tabela 6) e € menos reativo na oxidacdo dos poluentes orgéanicos.
Como a reacéo 5 é mais lenta do que a reagdo de Fenton, ha acumulacéo de Fe3*

no meio, fazendo com que haja formacé&o de precipitado na forma de Fe(OH)s.

Na auséncia de qualquer eliminacdo competitiva de HO® ou R*, 0 uso de excesso
de concentracdo de Fe?* e H202 deve, em principio, converter completamente todos
0s compostos organicos em CO2 e 4gua. Porém, a reatividade ndo especifica e
aumentada de HO" para substratos organicos e inorganicos (k>10%8 M™1s™)
(BOKARE; CHOI, 2014) resulta em varios processos competitivos (Equacdes 2 a
5).
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Tabela 6 - Potencial de reducéo de espécies reativas de oxigénio (ERO) e ferro de

alto valéncia
ERO Potencial de reducé&o padrao Meia vida (seq)
HO- EnO (*OH/H20) = 2,59 V 1079
HO2*/ O2°*- En® (HO2*/ H202) = 1,50 V 10°°
Fe (V) EnO (Fe**/Fe®*) = 1,80 V ~ 0,35

Fonte: (SPUHLER; ANDRES RENGIFO-HERRERA; PULGARIN, 2010)

Na presenca de um substrato organico (R-H), o radical hidroxila abstrai um atomo
de hidrogénio de R-H e forma um radical organico (R°), que, subsequentemente,
sofre uma série de transformacdes quimicas para formar varios produtos de

oxidacéo, de acordo com 3 principais mecanismos (NOGUEIRA et al., 2007).

a) Abstracéo de hidrogénio

Os radicais hidroxilas formados sdo capazes de oxidar compostos organicos por
abstracao de hidrogénio (Equacéo 6). Posteriormente, ocorre a adicdo de oxigénio
molecular formando radical peréxido (Equacdo 7), intermediarios, que iniciam
reacdoes térmicas em cadeia levando a degradacdo até CO2, agua e sais
inorganicos. A reagao por abstracdo de hidrogénio ocorre com hidrocarbonetos
alifaticos.

HO++ RH — R* + H20 (6)

R* + O2— RO2* (7)

b) Adicao eletrofilica

Adicao eletrofilica de radical hidroxila a compostos organicos que contém ligacdes
1T resulta na formacao de radicais organicos (Equacgéo 8). Ocorre geralmente com

hidrocarbonetos insaturados ou aromaticos.
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c) Transferéncia eletrénica

Reacdes de transferéncia eletrbnica ocorrem quando a adicdo eletrofilica e a
abstracdo de hidrogénio sédo desfavorecidas, como no caso de hidrocarbonetos
clorados.

HO«+ RX — RX®* + OH" 9)

Além dessas, algumas outras reacfes radicalares podem ocorrer e sao
indesejaveis do ponto de vista de oxidagcdo dos compostos organicos, pois
consomem radicais HO- e prejudicam a eficiéncia do processo de fotodegradacéo,
como descrito na Eq. 10 que pode afetar negativamente o processo de oxidacéo
organica (NEYENS; BAEYENS, 2003; NOGUEIRA et al., 2007)

HOs + HO» — H202 k=6 x 109 Mlg? (10)

Em solucdo aquosa os ions Fe3* existem na forma aquo/hidroxo complexos, cuja
proporcao depende do pH. A irradiacao desses complexos com radiacdo UV-visivel
pode promover uma mudanca eletrbnica entre orbitais. Um elétron do orbital
centrado no ligante passa para um orbital centrado no metal, resultando na redugéo
do Fe3* a Fe?* e oxidacgédo do ligante (Equacdo 11 a 13). Para melhorar a eficiéncia
da oxidacdo, varias modificacGes da reacéo classica de Fenton foram investigadas

e, coletivamente classificadas como reag6es do tipo Fenton.

No processo foto Fenton, a irradiacéo da solucdo com luz ultravioleta (UV), ou solar,
produz HO" por fotorreducdo de Fe 3* a Fe ?* (Equacdes 12 e 13). Este processo
aumenta a eficiéncia de oxidagéo, uma vez que regenera o Fe (II) além de produzir
radicais hidroxila adicionais (RUALES-LONFAT et al., 2015).
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Fe3* + H.O — Fe(OH)?* + H* (12)
Fe(OH)** + hv — Fe?* + HO- (12)
[Fe(COO-R)]** + hv — Fe?* + CO2 + R*® (13)

A Equacdo 14 mostra a presenca de H* na decomposicdo de H202, indicando a
necessidade de um ambiente acido para se produzir a quantidade méxima de
radicais hidroxila.

(14)
2Fe*? + H202 + 2H*—2Fe®* + 2H20
Estudos anteriores demonstraram que niveis de pH proximos de 3 sdo 6timos nas
oxidacdes de Fenton. Em pH menor que 2,8 os ions H* sequestram os radicais HO.
para formar H20 e em pH maiores que 3,2, os ions Fe3* formam composto de
hidroxido de ferro, classificados como lodo (BOKARE; CHOI, 2014).

O pH do processo é considerado fator limitante para os sistemas foto Fenton, pois
o complexo Fe(OH)?* é predominante em baixo pH (~2,8). Em pH préximo da
neutralidade, os complexos ferrosos de carga zero [Fe(OH)z] sdo muito sensiveis a
oxidacdo e formam instantaneamente compostos sélidos de 6xido de ferro como
goetita e lepidocrocita. O tipo de compostos férricos precipitados depende de
condicdes fisico-quimicas, tais como: acidez, condi¢des redox, temperatura, forca
ionica, presenca de ligantes organicos ou inorganicos e atividade bacteriana
(GIANNAKIS et al., 2016).

O uso do processo foto Fenton deve ser considerado quando a agua residual
apresenta poluentes orgéanicos téxicos e/ou ndo biodegradaveis que ndo sao
trataveis por processos bioldgicos convencionais. Para otimizar o processo de
tratamento, reduzindo a operacao e os custos de capital, um sistema integrado esta
se tornando mais frequente, combinando a reacéo foto Fenton, como passo de pré-
oxidacdo para melhorar a biodegradabilidade das aguas residuais, com um
processo de oxidacéo biolégica (OLLER; MALATO; SANCHEZ-PEREZ, 2011).
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As desvantagens apresentadas pelo sistema Fenton, em certa parte podem ser
resolvidas por sistemas foto Fenton. Estudos recentes apontam que a presenca de
ferro (lll), peréxido de hidrogénio e radiagcdo UV-visivel permitem estender os
processos foto Fenton convencionais ao pH neutro ou quase neutro. Muitos estudos
tem abordado a capacidade de superar as limitacdes severas do sistema foto
Fenton convencional, relacionadas a dispendiosos ajustes de pH. O uso de agentes
ligantes ou complexantes ideais de Fe (lll), tais como: oxalato, tartarato, citrato,
EDTA (acido etileno diamino tetracético), NTA (acido nitrilotriacético) e EDDS
(etileno diamino disuccinico), tém sido estudados em pH proximo ao neutro, ou
neutro para formar espécies estaveis, e prevenir a precipitacdo dos hidréxidos
(AHMED et al., 2011).

As principais vantagens dos POAs de Fenton sdo a ampla aplicabilidade dos
radicais oxidantes formados a pressdo e temperatura ambiente, o que evita a
necessidade de instalacbes complexas de reatores. A natureza simples permite
facil implementacdo como um sistema auténomo ou hibrido, com ou sem energia,

conforme a Figura 4.

Processo Fenton

Sem energia externa Com energia externa

Processo Fenton

Processo Fenton Estendido Processo Fenton Hibrido
Foto Fenton Foto Eletro Fenton
Sono Fenton Sono Eletro Fenton
Eletro Fenton Sono Foto Fenton

Figura 4 - Esquema representativo dos processos Fenton
Fonte: Adaptado de (NIDHEESH, 2015)
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Fonte externa de energia na forma de luz UV, eletricidade e ultrasson podem ser
adicionadas ao processo Fenton para modificar a eficiéncia de degradacédo nos

processos classificados com estendido e hibridos.

No processo eletro-Fenton a degradacéo do poluente ocorre por meio da formacao
de um agente oxidante in situ, que pode migrar da superficie do eletrodo e reagir
no seio da solucdo. Neste método de eletro-oxidacao indireta, os radicais hidroxila
(HO-) sao formados na reagao Fenton eletroquimicamente assistida (mistura de
H20:2 e ions ferrosos) em meio homogéneo. Comumente a eficacia de remocao é
maior em um processo indireto pelo fato de evitar problemas tais como: limitacdes
de transferéncia de massa e envenenamento da superficie do eletrodo. A eficiéncia
do processo pode ser aumentada por meio da combinacdo de ambos os processos
eletroquimicos e seus acoplamentos com outros métodos de tratamento, tais como
fotoquimico  (fotoeletro-Fenton) e  sonoquimico  (sonoeletro-Fenton e
sonoeletroquimico) (BRILLAS; SIRE; OTURAN, 2009). No processo eletro Fenton
o ion ferroso é adicionado externamente e o peroxido de hidrogénio é produzido
eletroliticamente, proximo a superficie do catodo em solugéo acida pela reducéo do
oxigénio, para fornecer o radical hidroxila. Os ions ferrosos sdo regenerados por
reducdo catddica de ions férricos. Isto aumenta o nimero de ciclos de reacao

guando comparado ao processo Fenton convencional (NIDHEESH, 2015).

Estudo comparativo de sonoquimica, eletroguimica e sonoeletroquimica na
degradacdo do fungicida tirame em solu¢do aquosa diluida mostrou alta taxa de
degradacdo (STETER; KOSSUGA; MOTHEO, 2016).

Existe uma crescente preocupacdo com desenvolvimento de novas tecnologias
asssociando os processos de Fenton e tratamentos biol6gicos aos tratamento
comuns de efluente e solo poluido, que ainda precisam ser modificadas devido aos
altos custos do processo de Fenton e longo tempo de remediacdo de
biotratamentos (HUANG, DANLIAN et al., 2017).
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Associacéo de filtracdo, decantacao e oxidacao biolégica aos POAs (Fenton e foto
Fenton) sao utilizados com eficéncia no tratamento de efluentes industriais, quanto
a remocdo de turbidez e DQO (GILPAVAS; DOBROSZ-GOMEZ; GOMEZ-
GARCIA, 2017; HUANG, DANLIAN et al., 2017; MAILLER et al., 2016)

2.3.2 Fotocatalise Heterogénea

A fotocatalise heterogénea pode ser definida como a agéo catalitica de um solido
sob irradiacdo (OHTANI, 2010). Fundamenta-se no uso de materiais com
propriedades semicondutoras e de radiacdo com energia suficiente para provocar
a transicdo eletrbnica caracteristica desses materiais. Por se tratar de um
fotocatalisador, na fotocatalise heterogénea, o semicondutor ndo deve sofrer
alteracdo e a transferéncia de carga para a espécie adsorvida deve ser continua e
exotérmica (LINSEBIGLER; LU; YATES, 1995). Suas propriedades incluindo as
magnéticas, podem ser influenciadas pela posicéo, natureza e quantidade do cétion
metalico adicionado na estrutura (COSTA et al.,, 2008). Também, dependem
fortemente do processamento, método de preparacédo, forma, tamanho de gréo e
poros (AHMED et al., 2011).

O sistema Fenton heterogéneo surgiu como uma técnica promissora de POA,
atraindo muitos estudos voltados ao tratamento de efluentes (ASGHAR; ABDUL
RAMAN; WAN DAUD, 2015; GAR ALALM; TAWFIK; OOKAWARA, 2015; HUANG,
XIAOPENG et al., 2016; TABET et al., 2006; ZHANG, YANYANG et al., 2016) pois
de certa forma resolve o problema de poluicdo causado pelo residuo de ferro
produzido no sistema homogéneo. Introduzindo luz UV neste sistema, o problema

do excesso de peroxido de hidrogénio pode ser ainda mais aperfeicoado.

Em sistemas heterogéneos de foto Fenton, os Oxidos de ferro com diferentes
formas cristalinas tém sido utilizados como catalisadores, uma vez que foram
faciimente separados das solucdes (GUIMARAES et al., 2008). Entre eles, a
hematita, um mineral natural que esta presente nos solos e sedimentos na

superficie da terra. Devido a sua abundancia, relativa disponibilidade e baixo custo,
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tem sido amplamente utilizada como catalisador no sistema heterogéneo (HUANG,
WENYU et al., 2013; MAZELLIER; BOLTE, 2000).

O radical hidroxila foi considerado como espécie oxidante ativa no sistema
heterogéneo e duas formas diferentes de formag&o por processos heterogéneos
tém sido propostas. Alguns pesquisadores relatam que a transferéncia de elétrons
entre o ferro férrico e o ferro ferroso pode ocorrer na superficie do éxido de ferro e
catalisar o peroxido de hidrogénio para produzir o radical hidroxila (WANG, YING
et al., 2017). Recentemente, ligantes organicos, como oxalato, malonato, EDTA e
citrato, foram estudados como reagentes aprimorados para o sistema heterogéneo
de UV-Fenton (MIAO et al., 2018; TAN et al., 2013).

O processo heterogéneo geralmente utiliza um sélido semicondutor como
catalisador, tais como ZnO, Fe203, Fe30a4, TiO2, ZnS ou SrTiOs. Os semicondutores
sdo solidos que possuem condutividade elétrica compreendida entre os solidos
condutores e aqueles que séo isolantes. Os semicondutores sdo separados por
duas bandas, Figura 5. Uma banda de valéncia e uma banda de condugéo de alta
energia. Cada banda consiste em um nivel de energia do espectro no qual o elétron
pode residir. A separagao entre 0s niveis energéticos entre cada banda é pequena
e este valor depende das caracteristicas eletrdnicas do material. Quando for maior
qgue 4eV é denominado dielétrico, se proximo ou igual a zero denomina-se metal, e
em qualquer outra circunstancia denomina-se semicondutor (RODRIGUEZ et al.,
2006; NAVROTSKY, 2004).

Nos sistemas Fenton heterogéneos catalisados por materiais a base de ferro, as
espécies reativas de oxigénio (ERO) sao responsaveis pela degradacdo
de contaminantes organicos, devido a limitada capacidade de adsorcdo dos
catalisadores e ao fraco potencial de oxidacdo do H202 (HE et al., 2016). Neste
caso, a fonte de ferro usada como catalisador pode ser uma superficie sélida
incluindo oxidos, minerais, particulas de silica contendo ferro e ferro adsorvido em
adsorvido em outros compostos como carvao e zeélitas. Como o catalisador

utilizado é um sélido, ele constitui uma fase separada dos reagentes e produtos. A
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reacdo quimica ocorre na interface entre as duas fases. Tem sido proposto que o
mecanismo pode ser descrito como uma adsor¢do da molécula de H202 em sitios
de Fe (lll) para formar "reagente de Fenton" que degrada o composto organico
(CASBEER; SHARMA,; LI, 2012). Além da reacdo de Fenton, também pode ocorrer
a fotocatélise heterogénea, que é baseada no uso de semicondutores. Quando
esses materiais semicondutores sdo irradiados com  fotons de
energia hv superiores (ou igual) ao band-gap Ec (hv = Eg), elétrons e buracos séo
formados desencadeando uma seérie de reacdes que degrada o composto
organico.

/’ *OH
nredugao

uv °

4 BC €+ H,0, — OH+-0OH

Energia

Excitagéo
—_—_—
Recombinagdo

-«

H,0/OH; R

Foto Oxidacao

«OH; R+

C;

+OH +R — intermediarios— CO;+H0

Figura 5 - Esquema da fotocatalise heterogénea
Fonte: AHMED et al., 2011

O H20:2 no sistema pode captar elétrons, diminuindo a recombinac¢édo dos buracos
e elétrons que pode, melhorar o desempenho fotocatalitico na presenca de H202 e

luz visivel. Os efeitos combinados melhoram a degradacédo de poluentes.
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Apesar das diversificadas e generalizadas aplicacdes de POA baseadas em
Fenton, o 6xido de ferro ainda continua a ser a Unica escolha como um catalisador
de metal para decompor H202 em HO". O uso de ferro catalitico tem grandes
vantagens como (a) alta abundéancia (quarto elemento abundante na crosta
terrestre, mas o elemento mais comum na Terra em termos de massa total), (b)
compatibilidade ambiental e baixa toxicidade, (c) alta reatividade para ambas
as espécies, Fe?* e Fe®", e (d) baixo custo comercial com ampla oferta de
catalisadores de ferro. A reatividade quimica do ferro é estritamente dependente da
especiacdo do pH de Fe?*, Fe3" e hidroxidos férricos, que determina o tipo,
adequacao e requisitos praticos para cada POA diferente baseada em Fenton
(GIANNAKIS et al., 2015).

2.3.3 Fotolise com peroxido de hidrogénio

O peréxido de hidrogénio tem sido utilizado durante muitos anos no tratamento de
efluentes industriais e de aguas de abastecimento, visando principalmente a
remocdo de compostos organicos. O H202 é considerado um oxidante versatil,
superior ao cloro, diéxido de cloro e permanganato de potassio. Pode ser convertido
em radicais hidroxila através da catalise, na presenca ou auséncia de irradiacdo
(MATTOS et al.,, 2003). Em concentracdes elevadas, tem odor ligeiramente
pungente ou acido e pode atuar como agente oxidante (H202 + 2H* + 2e- — 2H20
+1,77 V) ou como agente redutor (H202 + 20H — O2 + 2H20 + 2e" -0,15 V) em
diferentes situacdes. A reacao de decomposicéo (2H202 — 2H20 + O2) resulta em
elementos comuns e ndo agressivos ao meio ambiente, o que torna vantajosas as
técnicas de tratamento de efluentes baseadas nesse reagente. A oxidacao
somente através do H202 ndo € eficiente para altas concentracdes de certos
contaminantes refratarios, devido as baixas taxas de reacdo com H202. Sais de
metais de transi¢do, o0z6nio e luz UV podem ativar o H202 formando radicais
hidroxila que possuem alto poder oxidante. O processo de oxidagc&o que envolve a
ativacdo do H20:2 pelos sais de ferro, refere-se ao reagente de Fenton (NEYENS;
BAEYENS, 2003).
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Na fotolise ocorre a quebra homolitica da molécula de H202, produzindo radicais
hidroxila, sob irradiacdo UV.

H202 + hv — 2 HO» (15)

O processo também € dependente de pH, uma vez que em meio acido a
dissociacdo do H20: é favorecida. Na presenca de COs> e HCOz ocorre o
sequestro de radicais hidroxila (Equacdes 16 e 17). A acdo competitiva desses ions
constitui a principal interferéncia nos processos oxidativos baseados na producao
de radicais HO+ (MELO et al., 2009).

HO* + HCOg — H20 + COs* (16)

HOs+ + CO3> — HO" + CO3* (17)

Numerosas aplica¢cbes de H202 na remocao de poluentes das aguas residuais, tais
como sulfitos, hipocloritos, nitritos, cianetos e cloro, sdo conhecidas (HUANG, HSU-
HUI; LU; CHEN, 2001; MATTOS et al., 2003; RASTOGI; AL-ABED; DIONYSIOU,
2009). Outros usos relacionados incluem o branqueamento de polpa e papel e
sintese organica. Por dissociacdo em oxigénio e agua, o H202 também pode
fornecer oxigénio aos microorganismos em instalacdes de tratamento bioldgico e

em biorremediacédo de locais contaminados.

A oxidagéao por H202 por si s6 nédo é eficaz para elevadas concentrages de certos
contaminantes refratarios, tais como: compostos aromaticos altamente clorados e
compostos inorganicos (cianetos, por exemplo), por causa de baixas taxas de
reacdo. Sais de metais de transicao (sais de ferro, por exemplo), ozonio e luz UV

podem ativar o H202 para formar radicais hidroxila que sdo oxidantes fortes.

2.4 OXIDOS DE FERRO COMO CATALISADORES

Muitas espécies de Oxidos de ferro, tais como: a-Fe20s, y-Fe20s, y-FesOa, a-
FeOOH, B-FeOOH e y-FeOOH, y-FesOs vém sendo utilizadas para degradar
poluentes organicos e reduzir a sua toxicidade devido a fotocatalise (COSTA et al.,
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2006; RAHIM POURAN; ABDUL RAMAN; WAN DAUD, 2014; RUALES-LONFAT
et al., 2015). Os oxidos de ferro mais comuns na natureza sdo a magnetita (FesOa),
a maghemita (y-Fe203) e a hematita (a-Fe203) (CORNELL; SCHWERTMANN,
2003). Esses oOxidos surgem como nova maneira de manipular as propriedades
cataliticas dos Oxidos de ferro em fotocatalise no tratamento de aguas residuais de
forma segura e eficaz. S&o promissores para o tratamento de esgoto em escala
industrial, devido ao seu baixo custo, forte capacidade de adsorc¢ao, facil separacao
e maior estabilidade (DIAS, A.M.G.C. et al., 2011; GUIMARAES et al., 2008;
OLIVEIRA; FABRIS; PEREIRA, 2013; WANG, YAN et al., 2015). A capacidade dos
oxidos de ferro para remover contaminantes foi demonstrada em testes
laboratoriais e em escala de campo (GILPAVAS; DOBROSZ-GOMEZ; GOMEZ-
GARCIA, 2017; HUANG, CHUN PING; HUANG, 2009; RODRIGUEZ-CHUECA et
al., 2014).

As aplicacfes atuais no tratamento de agua contaminada podem ser divididas em
dois grupos: (a) tecnologias que usam o6xido de ferro como um tipo de portador de
nanosorvente ou imobilizac&o para melhorar a eficiéncia de remocéao (referidas aqui
como tecnologias de adsorcéo / imobilizagcdo) (ANJUM et al., 2016); (b) aquelas
que usam Oxido de ferro como fotocatalisadores para decompor ou converter
contaminantes em forma menos toxica. No entanto, deve-se notar que muitas

tecnologias podem utilizar ambos os processos (XU, PIAO et al., 2012)

Embora muitos casos de sucesso tenham sido relatados, devido as suas
propriedades quimicas e fisicas Unicas, as aplicacbes em tratamento de aguas, no
Brasil ainda sao limitadas e se encontram no estagio inicial. Nos ultimos anos, a
sintese e a utilizacdo de nanomateriais de 6xido de ferro nos processos oxidativos
avancados com novas propriedades e funcdes tém sido amplamente estudadas,
devido ao seu tamanho, alta area superficial e superparamagnetismo (ZHANG,
YANYANG et al.,, 2016). As nanoparticulas magnéticas tornaram-se muito
interessantes e economicamente viaveis, pois permitem processos mais faceis e
convenientes de separacao e reciclagem de fotocatalisadores pela aplicacdo de um
campo magnético externo (BYRNE; SUBRAMANIAN; PILLAI, 2017).
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Os oxidos de ferro sado considerados bons fotocatalisadores quando comparados
com o TiO2 que absorve principalmente a luz ultravioleta em comprimentos de onda
< 380 nm e apresenta energia de band gap de 3,2 eV. Para Fe203, a energia de
band gap é de 2,2 eV conforme esquema ilustrativo,

Figura 6.
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Figura 6 - Esquema comparativo dos valores de band gap de TiO2 e Fe20s.
Fonte: XU, JIE et al., 2013

Fe203 € um interessante material semicondutor, um catalisador adequado nos
processos de fotodegradacao sob condi¢cfes de luz visivel. O melhor desempenho
fotocatalitico dos Oxidos de ferro em relacdo ao TiO2 pode ser atribuido a
consideravel formacéo de pares de elétrons-buracos devido a menor de energia de

band-gap.

A formacéao de radical em superficies dos minerais envolve fotocatalise ou reacfes
via metais soluveis liberados pela dissolugcdo do mineral, metais insolUveis expostos
em superficies minerais e defeitos superficiais minerais, ambos intrinsecos a rede
cristalina e formados mecanicamente (ZHANG, PENG; YUAN; LIAO, 2016).
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A eficiéncia da fotocatalise na formacgéo de radicais e intermediarios em minerais
depende do comprimento de onda dos fotons incidentes e da estrutura eletrénica
do mineral. Em patrticular, as propriedades eletrbnicas de relevancia séo a energia
de band gap (diferenca entre as energias da banda de condugéo e de valéncia) e

as posicoes absolutas das bordas da banda.

A irradiacdo promove a transferéncia de elétrons da banda de valéncia (BV) para a
banda de conducéo (BC) na superficie mineral, deixando uma vaga eletrénica (um
buraco) no BV (CASBEER; SHARMA; LI, 2012). Dependendo das posicdes
especificas da borda da banda em relacdo ao orbital molecular ocupado mais alto
no adsorbato, esses orificios podem ser capazes de oxidar uma variedade de
moléculas adsorvidas na superficie, incluindo H20, O2, CO, NHsz e compostos
organicos, gerando radicais reativos ou espécies intermediarias (XU, JIE et al.,
2013). Os mecanismos para formagcdo de ERO em hematita sdo amplamente

discutidos na literatura.

Nos processos Fenton heterogéneos com irradiacao solar, os oxidos de ferro e
oxidos ceramicos (ceramicas) tém sido muito utilizados como catalisadores devido
principalmente a energia de banda de separacao (band gap) relativamente estreita
(~ 2,0 eV) quando comparada ao TiO2 que possibilita utilizar a energia da luz visivel
nos processos fotocataliticos ao invés da irradiacdo ultravioleta quando se utiliza
os fotocatalisadores de titanio (COSTA et al., 2008; IBRAHIM et al., 2016; WANG,
YING et al., 2017).

241 Magnetita

A magnetita (Fe304) é um mineral ferrimagnético que contém ferro em dois
estados de oxidacéo, Fe”" e Fe*". E um 6xido de ferro misto com FeO e Fe,Oze

e . . . , 2-

apresenta estrutura semelhante ao espinélio invertido, com os ions O
, 2 3 . L, . L, . , 3
coordenando tanto os ions Fe“ e Fe”" nos intersticios octaédricos e os ions Fe™"

em intersticios tetraédricos (Figura 7). Como os ions Fe®" sdo divididos igualmente
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entre as posicles tetraédricas e octaédricas, ndo existe momento magnético

, , 2 . . ;.
resultante de presenca desses ions. Os ions Fe " residem nos intersticios
octaédricos e sdo responsaveis pela magnetizacdo de saturacdo e pelo

comportamento magnético do material de modo geral.

Figura 7 - Estrutura Cristalina da magnetita
Fonte: CORNELL; SCHWERTMANN, 2003

2.4.2 Hematita

A hematita é o 6xido de ferro conhecido ha mais tempo pelo homem e esta presente
em rochas e no solo. Sua cor € vermelho sangue, de onde se origina 0 nome (do

grego haima = sangue). O oOxido, de férmula Fe,O3, consiste de laminas de

. . - 3
octaedros compartilhando arestas, com dois tercos dos sitios ocupados por Fe Te
o restante arranjado regularmente, formando anéis hexagonais de octaedros
(Figura 8). Como a goethita, ela é extremamente estavel e muitas vezes é a Ultima

etapa na transformacao de outros 6xidos de ferro.

Figura 8 - Estrutura Cristalina da hematita
Fonte: CORNELL; SCHWERTMANN, 2003
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2.4.3 Ferritas

Diferentes métodos sdo usados para sintetizar ferritas e fotocatalisadores de
ferritas mistas. As ferritas do tipo espinélio possuem um band gap relativamente
estreito (~2.0 eV). As ferritas mistas aumentam a eficiéncia de degradacéo dos
contaminantes (CASBEER; SHARMA; LI, 2012).

As ferritas de cobalto e de zinco do tipo espinélio sintetizadas a partir de LIBs
(baterias de ion litio) e pilhas alcalinas exauridas podem ser aplicadas como
catalisadores em reacdes foto Fenton heterogéneas, na degradacao de compostos
organicos, mostrando-se como um trabalho de grande impacto ambiental, pois além
de reciclar as baterias e recuperar os metais nelas presentes, a sintese e aplicacéo
desses materiais como ferritas para degradacdo de compostos organicos sao

alternativas ambientalmente vantajosa (MOREIRA et al., 2017).

Os possiveis mecanismos dos Oxidos de ferro como semicondutores podem ser
resumidos da seguinte forma: Inicialmente um féton com energia igual ou maior que
o intervalo que separa a banda de valéncia (BV) da banda de conducédo (BC) é
absorvido pela particula semicondutora de 6xido de ferro (DIAS et al., 2016). Isso
da origem a formacao do par elétron-lacuna (Equacédo 18). Embora o par excitado
de elétrons-lacuna possa se recombinar e liberar a energia como calor, alguns
elétrons e buracos excitados podem contribuir para reacdes redox na superficie da

particula semicondutora de 6xido de ferro.

Os processos redox mais relevantes ocorrem ap0s a fotogeracédo de elétrons (e bc)
e lacunas (h* nv) em particulas semicondutoras de 6xido de ferro suspensas em
meio aquoso, contendo, também, uma substancia organica (RX) (NIDHEESH,
2015). As Equag0Oes de 19 a 24 representam o mecanismo, em fase solida, com
as espécies Fe?*/Fe3* | representada por >>) .

Fe20s + hv — Fe20s (ecs ,hve™) (18)
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€ (bc) + O2 — Oa2.” (29)
h*oy + O02.- — 102 (20)
e (e + Fe3t — >>)Fe ?* (21)
h*oyy + RXad — RXad-* (22)

A irradiacdo também pode melhorar o processo Fenton heterogéneo promovendo
areducdo >>)Fe 3*OH para >>)Fe ?* (Equacdo 23) na superficie da particula, que
reage subsequentemente com H202 para dar origem aos radicais HOe
(Equacdo 24 ) (KWAN; VOELKER, 2003).

>>)Fe 3* OH + hv — >>)Fe 2* + HO- (23)
>>)Fe 2+ + H202 — >>)Fe 3* + OH -+ HO- (24)

Estudos demonstram que Oxidos de ferro como magnetita, hematita, goethita ou
ferrihidrita tém sido empregados na oxidacao de poluentes organicos que afetam a
qualidade da agua (AMORIM et al.,, 2013; MATTA; HANNA; CHIRON, 2007;
TEIXEIRA. et al., 2012) e na inativacdo de microorganismos presentes em solucdes
aguosas (RUALES-LONFAT et al.,, 2015) utilizando goetita na inativacdo de

bactérias.

2.5 ESTUDOS DE REMOCAO E DEGRADACAO DE TIABENDAZOL

Estudos sobre o monitoramento de cursos d’agua revelam a presenca de diferentes
pesticidas acima dos critérios aceitos para parametros de qualidade das aguas
(LOMBARDI et al., 2006).

Na regido do Alto Valle de Rio Negro-Neuquén (Argentina), maior produtora de
macas e peras, o0 TBZ € um dos fungicidas pos-colheita mais utilizados e foi
encontrado em concentracdo superior ao valor recomendado para a agua potavel
(ROCA JALIL, M. EUGENIA et al., 2014).
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Estudos sobre a presenca de pesticidas nas dguas do Rio Ebro, Espanha, entre
2010 e 2011 registraram concentracées de TBZ entre 0,43 ngL™! e 48,77 ngL™.
Embora o tiabendazol ndo apresente alto risco de toxicidade a salde humana, sua
acumulacdo no ambiente causa a crescente resisténcia a alguns microorganismos,

por ser um fungicida persistente.

Na avaliacao de risco ecotoxicoldgico, os benzimidazdis, os organofosforados, os
carbamatos e outros pesticidas foram considerados de alto risco para dafnias
(CCANCCAPA et al., 2016).

A adsorcdo tem sido aceita como uma tecnologia eficaz e econbmica para
concentrar e remover contaminantes de fases aquosas e em solos. Entre os
adsorventes utilizados para a descontaminacdo das aguas, 0s minerais argilosos
sao geralmente selecionados por sua ampla distribuicdo, baixo custo e preferéncia

em adsorver contaminantes especificos.

Estudos de adsor¢céo em argilas naturais do tipo montmorilonitas, como tratamento
auxiliar de efluente, apresentaram boa capacidade de adsorcdo de TBZ
(LOMBARDI et al., 2006). Em minerais argilosos modificados com aluminio, variou
entre 11,78 a 17,50 mg de TBZ/g de argila (ROCA JALIL, MA. EUGENIA et al.,
2013).

Como os benzimidazois nao sdo prontamente degradados no ambiente, sua sorcéo
para o solo é crucial na avaliacdo de sua concentracdo ambiental prevista na
avaliacao de risco ambiental (KIM; LEE; KWON, 2010).

O potencial de sorcdo de TBZ em quatro solos brasileiros (arenoso, arenoso-
argiloso e argiloso) foi avaliado em diferentes valores de pH para obtengcéo dos
coeficientes de sor¢céo e compreesdao dos mecanismos que governam O processo
de sorcéo/dessorcdo em solos subtropicais (DE OLIVEIRA NETO; ARENAS;
FOSTIER, 2017). Mecanismos de sorcéo e dessorcao influenciam o transporte, a

transformacdo e a biodisponibilidade de compostos xenobi6ticos em solos e os
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dados relacionados a capacidade de sor¢cdo sdo necessérios nas avaliacoes de

risco ambiental.

Os processos de fotocatalise heterogénea com dioxido de titanio (TiO2) e
fotocatélise homogénea com sal de ferro (Ill) degradaram o fungicida Mertect
(principio ativo tiabendazol) com eficiéncia de 99,0% e 95,0%, respectivamente,
ap6s 180 minutos minutos (ARROYAVE-ROJAS; GARCES-GIRALDO; CRUZ-
CASTELLANOS, 2011). As condicbes estabelecidas neste estudo, de elevadas
concentracbes de peroxido de hidrogénio e de irradiacdo ultravioleta, pode

inviabilizar o processo em escala industrial.

O desempenho de um sistema combinado de biorreator de membrana (MBR) e
POA (Fenton/Foto Fenton) na remocéao do fungicida tiabendazol (TBZ), em efluente
de industria agroalimentar com concentracdo de TBZ de 100 ugL* demonstrou que
o tratamento biolégico com biorreatores de membrana ndo conseguiu remover TBZ
e que os processos Fenton e foto Fenton foram eficientes com 99% de degradacéo
(SANCHEZ PEREZ et al., 2014). Este estudo utilizou estratégia de dosagem de
ferro com excesso de perdxido de hidrogénio alcancando degradacdo de 99% no
processo foto Fenton. Mecanismos de dosagem continua de ferro em sistema
Fenton requerem muito controle para se evitar a formacéao de lodo (precipitados de
ferro). Produtos de degradacdo de TBZ monitorados por cromatografia liquida
acoplada a escpectrometria de  massas identificaram 12 produtos de
transformacao apos 15 minutos de tratamento provenientes de varias hidroxilagdes
do anel aromatico durante os estagios iniciais do processo (CARRA et al., 2015;
SIRTORI et al., 2014).

Apesar dos resultados promissores encontrados até o momento, evidéncias
indicam a necessidade de se investigar, desenvolver tecnologias e aperfeicoar os
processos oxidativos avangados na degradacao de TBZ em soluc¢des aguosas com
concentragées da ordem de mgL™?, com catalisadores de baixo custo como os

utilizados no desenvolvimento deste trabaho.
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3 OBJETIVOS

3.1 OBJETIVO GERAL

Avaliar a utilizacdo de fotocatalisadores a base de oxidos de ferro nos processos
oxidativos avancados na degradacéo do fungicida tiabendazol (TBZ) presente em

efluente do processo de tratamento pds-colheita.

3.2 OBJETIVOS ESPECIFICOS

e Realizar a caracterizagao quimica e morfologica dos catalisadores;

e Realizar triagem das condi¢des experimentais, pH, massa de catalisador e
concentragcéo de peréxido de hidrogénio com o catalisador RMP;

e Avaliar a aplicabilidade do residuo de material particulado (RMP) no
processo de degradagao do tiabendazol pelo processo foto Fenton solar;

e Avaliar o efeito da concentracdo de peroxido de hidrogénio, pH e
granulometria de RMP no processo de degradagao de TBZ;

e Avaliar o desempenho de RBG, ferritas de Cu, Ni, Co e Mn na degradacao
de TBZ por processo foto Fenton solar;

e Avaliar a estabilidade de RMP nos ciclos de reutilizagao;

e Analisar o modelo cinético ajustado a degradag¢ao de TBZ, com RMP, RGB
e ferritas, em pH 3,0;

¢ Analisar os produtos de degradagéo de TBZ por cromatografia de ions;

e Analisar a concentracao de ferro lixiviado, apds o processo foto Fenton solar;

¢ Analisar a DQO no efluente antes e apds o processo foto Fenton solar.
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4 MATERIAL E METODOS

4.1 PREPARACAO DE AMOSTRAS

4.1.1 Preparagdo de RMP

A coleta das amostras de material particulado, popularmente conhecido como poé
preto, foi realizada entre os meses de maio e outubro de 2015 no Ndcleo de
Pesquisa em Quimica do Petroleo (NCQP), Universidade Federal do Espirito Santo
(UFES), em Vitoria, Figura 9. As amostras foram submetidas ao processo de
peneiramento para separacdo das fracbes granulométricas, em peneiras de: 60,
200 e 270 mesh (classificacdo ABNT), com diametro de abertura da malha de:
0,250 mm, 0,074 mm e 0,053 mm, respectivamente. Deste processo de separacao

originaram-se quatro amostras com diferentes fracfes granulomeétricas.

G o v ‘; Distancia total: 599,59 m (1.967,14 pés) :
Figura 9 - Local de coleta de RMP — NCQP — UFES; Fonte: Google Maps (2017)

Apos obter as fracbes granulométricas, as amostras foram submetidas a separagao
dos residuos magnéticos (RMP). Cada amostra foi misturada com agua destilada,
e com a utilizacdo de um ima de neodimio, obteve-se o residuo magnético de cada

fracdo. Em seguida, foram lavadas com agua e alcool, secadas em estufas a 60°C
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por 2 horas e pesadas para obtencao dos residuos magnéticos denominados RMP
60, RMP 200, RMP 270 e RMP< 270.

4.1.2 Preparacdo e caracterizacdo de RBG

O residuo de beneficiamento de granito (RBG) utilizado na degradagéo de TBZ foi
fornecido pela industria de rochas ornamentais do estado do Espirito Santo. Obtido
a partir da lama produzida no corte do granito foi previamente lavado com agua
destilada e a fracdo magnética separada com a ajuda de um ima de neodimio. O
material magnético (RBG) foi caracterizado por medidas de difragdo de raios X
(DRX) utilizando um difratdmetro Rigaku Geigerflex equipado com monocromador
de feixe difratado com radiacdo Cu (ka). A morfologia do material magnético foi
determinada por microscopia eletrdnica de varredura (MEV) utilizando um
equipamento Jeol JSM-840 A e a composicdo elementar foi obtida por

espectroscopia de energia dispersiva por raios X (EDS).

4.1.3 Preparagéo das Ferritas

As ferritas utilizadas na degradacéo de TBZ foram sintetizadas pelo método de co-
precipitacdo (LELIS et al., 2003) conforme procedimento detalhado descrito nas
referéncias mostradas na Tabela 7. As ferritas foram obtidas de material reciclado
de baterias exauridas avaliadas como fotocatalisadores na degradacao do corante

azul de metileno.
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Tabela 7 - Ferritas utilizadas na degradacéo de TBZ

Ferrita Material reciclado Referéncia

Cobalto Baterias ion Li (LIBS) MOURA et al., 2017
Cobre Baterias ion Li (LIBS) ROCHA, 2018
Manganés Pilhas Zn-MnO2 BARRADA, 2017
Niquel Baterias Ni-MH MAGNAGO et al., 2018

4.2 CARACTERIZACAO DAS AMOSTRAS

4.2.1 Analise Mineraldgica.

A difratometria de raios-X (DRX) dos fotocatalisadores realizou-se em amostras
pulverizadas, em temperatura ambiente, em um difratbmetro de raios-X D8
Discover (Bruker; Madison, WI, USA), com radiacdo Cu-Ka (A = 1,5418 A), com o
angulo de difracéo (20) variando de 15 a 95° em intervalos de 0,02°, voltagem de
40 kV e corrente de 30 mA. Os difratogramas obtidos foram analisados e
comparados com as fichas cristalograficas JCPDS (Joint Committee on Powder
Diffraction Standards) do International Centre for Diffraction Data, disponiveis no
software (PCPDFWIN, 1996). O perfil do difratograma de raios-X foi ajustado
utilizando o software MAUD (Materials Analysis Using Diffraction) (freeware)
(BENSLIM et al., 2010). Esse ajuste é realizado para determinar o tamanho médio

de particula e calcular o percentual das fases cristalinas presentes na amostra.
4.2.2 Microscopia eletrénica de varredura

As analises por microscopia eletrénica de varredura (MEV) realizaram-se em um
equipamento JEOL modelo 6610LV, sob alto vacuo, com tensédo de aceleracéo 20
kV. As amostras foram depositadas sobre uma fita condutora, recoberta com uma

camada de ouro para analise da morfologia.
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4.2.3 Anédlise quimica

A concentracdao total dos metais foi obtida pelo método USEPA 3051 adaptado, em
que 0,1000 g da amostra é transferida para béquer de teflon, sob aquecimento em
banho de areia, com adicdo de 10,00 mL de HNOs concentrado até total
evaporacdo. Em seguida adicionou-se 10,00 mL de HF concentrado até total
evaporacdo e mais 2,00 mL de HNOs concentrado. Aqueceu-se por mais 15
minutos e filtrou em membrana de acetato de celulose de 0,45 pm. As
concentracdes de Fe, Ti, Mn, Ni, Co, Cu e Zn foram determinadas em ICP OES
PerkinElmer® Optima™ 7000 DV (PerkinElmer, Inc. Shelton, CT, USA) equipado
com software WinLab32™ versao 4.0 para medidas seqlenciais de todos os
elementos, em radial, monocromador duplo e detector de estado sélido CCD para
quantificacdo dos metais de interesse.Todas as medidas realizaram-se ap0s
monitoramento das linhas de emissao para cada metal de forma a obter o menor

grau de interferéncias.
4.3 PREPARO DA SOLUCAO DE TBZ

A solucdo de TBZ utilizada nos testes fotocataliticos foi preparada a partir do
fungicida comercializado como TECTO® SC, fabricado pela empresa Syngenta e
gque se apresenta como uma dispersao aquosa com 48,5% (m/m) de agente ativo
(TBZ). Inicialmente, preparou-se uma solucdo de 500 mgL* de principio ativo e
apos diluicdes, obteve-se a solucdo de 25,00 mgL?! de tiabendazol, utilizada na
triagem das variaveis e nos diversos testes cataliticos. As especificacdes técnicas

do fungicida TECTO® SC encontram-se na Tabela 3.
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4.4 AMOSTRAS DE EFLUENTE

As amostras de efluente utilizadas nos testes cataliticos foram fornecidas por uma
indUstria produtora e exportadora de mamao no municipio de Linhares-ES. O
efluente de pds-colheita do fruto apresenta-se como solugédo relativamente
homogénea. Foi coletado nos tanques de descarte em frascos de 2,0 L,
adequadamente acondicionados e guardados em refrigerador. Em virtude da
variagdo de concentragdo de TBZ nos efluentes coletados ajustou-se a
concentracdo para 25,00 mgL* de principio ativo, determinado por espetrofometria

uv-vis.

4.5 ANALISE DE DQO

A analise de DQO no efluente foi realizada antes e ap0s o processo
fotocatalitico, conforme método colorimétrico descrito no Standard Methods (2005,
Method 5220 D, Method 5220 C, respectivamente), procedimento detalhado no

Anexo C.

4.6 PLANEJAMENTO FATORIAL

A influéncia das concetragbes de [H202], massa de catalisador (RMP) e pH na
fotodegradacdo de TBZ foi investigada por planejamento fatorial completo 23
(TEOFILO, R. F.; FERREIRA, 2006).- Cada variavel foi estudada em dois niveis,
(-1) para o nivel baixo e (+1) para o nivel alto, conforme Tabela 8. Os ensaios e 0s
efeitos das variaveis codificadas na Tabela 9, foram testados a 95% de confianca.
Para avaliar os efeitos, testou-se apenas o catalisador RMP<270 na reacéo de
fotodegradacdo. Para ajuste de pH utilizou-se solugées de H2SO4 3,0 molL? e
NaOH 3,0 molL ! (VETEC, Brasil). A porcentagem de eficiéncia do processo de
fotodegradacéao foi calculada considerando a concentracgao inicial (Co) e final (Cr)
de TBZ determinadas por espectrofotometria UV-vis em A= 302nm apo6s 60 minutos
de reacédo (PASCHOAL et al., 2003).



63

Tabela 8 - Niveis estudados para os trés parametros operacionais na
fotodegradacéo de TBZ na solucéo de 25,00 mgL™.

Variavel Nivel (-) Nivel (+)
pH 3,0 6,0
Catalisador (mg) 20,0 40,0
[H202]inicial (mol.L?) 0,020 0,040

Tabela 9 - Niveis estudados para os trés parametros operacionais na degradacéo
de TBZ na solucéo de 25,00 mgL™

Ensaios pH Catalisador (mgQ) H202 (mL)
1 - - -
2 + - -
3 - + -
4 + + -
5 - - +
6 + - +
7 - + +
8 + + +

4.7 TESTES CATALITICOS DE DEGRADACAO DO FUNGICIDA TBZ

Os testes cataliticos de degradacédo do fungicida TBZ foram realizados com RMP,
RBG, ferritas de Co, Cu, Mn e Ni. Para avaliagdo e comparacgao da eficiéncia de
degradacéao de TBZ, os testes foram realizados sempre em triplicata de acordo com

0s procedimentos a seguir.
4.7.1 Degradacao de TBZ utilizando RMP como catalisador

Os testes fotocataliticos de TBZ com RMP para triagem das variaveis realizaram-

se em batelada, em béqueres de vidro de 50,00 mL, com 25,00 mL de solugéo de
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TBZ 25,00 mgL™, preparada a partir do produto TECTO® SC. Antes da adicéo de
peroxido, o catalisador foi deixado em contato com a solu¢do de TBZ para eliminar
0s possiveis efeitos causados pela adsorcdo. Os testes cataliticos seguiram o
planejamento fatorial conforme a Tabela 9. O ajuste de pH da solucéo foi realizado
adicionando-se H2S0s 3,0 molLt e/ou NaOH 3,0 molL ! (VETEC, Brasil). As
reacoes foram realizados em triplicata. A solugdo de TBZ e o catalisador séo
deixados em contato sob agitacdo mecéanica durante 20 minutos antes da adicéo
de peroxido de hidrogénio, para atingir o equilibrio de adsorcao-dessorcao entre o
fungicida e o fotocatalisador. Apos 60 min de reacao, retiraram-se aliquotas para
determinacdo da concentracdo de TBZ, por espectrofometria UV/Visivel em
equipamento HACH UV-vis, Modelo DR5000. A absorvancia foi medida em A = 302
nm e convertida em concentracdo através da curva de calibracdo padrdo de

tiabendazol (Apéndice A).

ApoOs triagem das variaveis, avaliou-se a eficiéncia de degradacédo de TBZ e o
procedimento descrito foi realizado com a solucéo de efluente, em dias ensolarados
consecutivos nos meses de setembro a marco entre 11h e 14h. Utilizou-se na
reacdo 20,0 mg de catalisador, 4,00 mL de peréxido de hidrogénio (H202) 0,30
molL! apés ajuste de pH 3,0. Os testes cataliticos foram avaliados em pH 6,0 em
funcdo do pH encontrado no efluente, em torno de 6,0 + 0,2. Retirou-se aliquotas
em 15 min. 30 min. 45 min. 60 min. 75 min 90 min. e 105 min de reacdo e o
catalisador foi separado da solugcdo com auxilio de um ima de neodimio. A
concentracdo da solucdo foi monitorada simultaneamente nos seguintes
processos: (i) TBZ (25,00 mgL™?); (i)TBZ (25,00 mgL™) e perdxido de hidrogénio;
(i) TBZ (25,00 mgL™?) e catalisador e iv) TBZ (25,00 mgL?), catalisador e peréxido
de hidrogénio (foto Fenton). Apdés os testes cataliticos, as solugbes foram
acondicionadas adequadamente para analise em cromatografo de ions (Cl) Modelo

881 IC Compact Pro, Metrohm e analise de ferro lixiviado em ICP OES.
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4.7.2 Degradacao de TBZ utilizando Ferritas e RBG como catalisador

A degradacédo fotocatalitica do TBZ com as ferritas e RBG foi investigada sob
irradiacdo solar direta em dias ensolarados consecutivos nos meses de setembro
a marco, em béquer de vidro de 50,0 mL nas mesmas condicdes descritas no item
anterior, com ,00,00 mL de solucédo de TBZ (25,00 mgL 1), 20,0 mg de ferrita e 4,00
mL de solugdo de H202 0,300 molL* entre 11:30h e 14:00h. Todos os testes
cataliticos foram realizados a uma temperatura entre 28° e 32° C, em triplicatas,

conforme esquema representativo do Anexo D.
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5 RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1 CARACTERIZACAO DE RMP

Durante os meses de coleta, de maio a outubro, obteve-se dois lotes de amostras
de material particulado, denominados amostras 1 e 2. Ap0s separacdo magnética
realizou-se a andlise por difratometria de raios X representada na Figura 10.
Observa-se uma sobreposicdo dos difratogramas, indicando semelhancas na
mineralogia das amostras coletadas, em diferentes periodos. Os residuos
magnéticos das amostras 1 e 2 passaram a constituir a amostra RMP, residuo

magnético de material particulado.
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Figura 10 - Difratogramas de Raios X das fracdes magnéticas das amostras 1 e 2,

obtidos com Cu Ka.

Apds o processo de peneiramento e separagdo magnética do material particulado,

lavou-se os residuos magnéticos (RMP) com agua destilada. Em seguida, foram
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secos em estufa para determinacdo do percentual em massa de cada fracéo
granulométrica, Tabela 10. Observa-se um maior percentual da fragcéo
granulométrica e da fracdo magnética de RMP<270 (fracdo menor que 270 mesh)
em relacdo as demais fracbes. RMP< 270 apresenta-se como material muito fino,

com particulas de didametros menores que 0,053 mm.

Tabela 10 - Composicao das fracdes granulométricas e magnéticas das amostras
RMP

Amostra % (m/m) Fracao % (m/m) Fracéao
granulométrica magnética
RMP 60 12,1+2,6 8,6+0,5
RMP 200 26,0+ 34 158+1,8
RMP 270 75+0,9 16,2+1,2
RMP<270 544+24 285+23

Apés a separacdo da fracdo magnética, as amostras RMP foram caracterizadas por
DRX, MEV e analise dos elementos Fe, Ti, Mn, Ni, Co, Cu e Zn por ICP OES.

Os difratogramas da fracdo magnética (Figura 11) apresentaram 0S picos
caracteristicos de Oxidos de ferro, como magnetita (Mg), maghemita (Mh) e
hematita (Hm) em comparacdo com o banco de dados dos arquivos do Joint
Committe on Powder Diffraction Standarts (JCPDS). Observa-se picos referentes a
fase cristalina da hematita (a- Fe203) nas posi¢cdes angulares (20 =24,14°; 33,24,
35,61°; 40,81°; 49,47°; 54,09°; 57,62°; 62,44°; 64,13°), ficha JCPDS-330664 e da
magnetita (FesO4) nas posi¢cdes angulares (20 = 20,8°; 35,3°; 40,9°; 42,7°; 50,03°;
62,4°, 66,4°;73,3°), ficha JCPDS-893854. No difratograma nao foi possivel
diferenciar as fases Fes0O4 e y-Fe203, visto que ambas possuem a mesma estrutura
cristalogréfica. A diferenca é que a magnetita contém ions Fe?* e Fe®* e a
maghemita apenas Fe3*. Esta semelhanca estrutural ocasiona dificuldades em se
distinguir maghemita de magnetita usando apenas a técnica de difracédo de raios X
(COSTA et al., 2006). Uma analise mais cuidadosa dos difratogramas foi realizada
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atraves do pico mais intenso em 26 em 35,4°. Na fragdo magnética RMP<270, nota-
se que o pico da Fes0O4 apresenta uma pequena assimetria com um “ombro” em
angulos de difracdo maiores, relacionado a fracdo oxidada da magnetita

(maghemita).

Verifica-se nos difratogramas (Figura 11) picos caracteristicos do quartzo (Qz) nas
fracbes de granulometria maiores (RMP 60 e RMP 200) em 26 proximo de 20° e
26°. A intensidade desses picos diminui significamente nas amostras RMP 270 e
RMP<270. Verifica-se também um aumento dos picos relacionados aos 6xidos de
ferro na fragdo magnética RMP<270, em 33° (referente ao pico de 100% de
intensidade da hematita), em torno de 35° (referente ao pico de 100% de
intensidade da magnetita e maghemita) e em 29°, caracteristico das trés fases de
oxidos de ferro. A predominancia do quartzo nas fra¢cdes de granulometria maiores
e de oxidos de ferro nas fragbes mais finas foram utilizados como critérios na
escolha de RMP<270.

As analises por DRX, MEV e determinacao de Fe, Ti, Mn, Ni, Co, Cu e Zn por ICP
OES foram realizadas apenas nas fracbes magnéticas, uma vez que estas foram

objeto de estudo como catalisadores no processo foto Fenton com irradiacao solar.
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Figura 11 - Difratogramas de Raios X das fracbes magnéticas das amostras
RMP60, RMP200, RMP270 e RMP<270 obtidos com Cu Ka (Hm = Hematita, Mg =
Magnetita, Maghemita = Mh e Qz = Quartzo)
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A analise quimica por espectroscopia de emissdo Optica com plasma indutivamente
acoplado (ICP OES) das amostras RMP esta na Tabela 11. Verifica-se um aumento
na concentracdo de ferro, com a diminuicdo da granulometria dos residuos.
RMP<270 se destaca com maior concentracdo dos elementos Fe e Mn. A presenca
desses elementos esta associada as atividades siderurgicas préximas ao local de
coleta. A amostra RMP 60, apresentou os menores teores dos elementos

analisados, com excecéao do Cu, significativamente maior que as demais amostras.

Tabela 11 - Concentracdo de alguns elementos presentes nas amostras de RMP
determinados por ICP OES.

Amostra Fe Ti Mn Zn Co Ni Cu
(% m/m) ug.gt

RMP 60 11,56 1841,48 2034,95 859,39 805,32 Nd 111,50

RMP 200 18,25 3817,38 3950,99 1572,29 | 772,67 | 424,69 34,33

RMP 270 19,06 2697,81 7071,34 1367,64 | 898,21 | 32,85 Nd

RMP <270 34,52 2902,61 | 11.119,23 | 1438,67 | 728,49 | 42,56 5,53

Nd: ndo detectado

Segundo Conti, 2013, o material particulado proveniente de poluicdo do ar em
Vitéria pode ser classificado em 3 grupos constituidos por: (i) particulas com alto
teor de Si e Al e com baixas concentracfes de K, Ti e Fe; (ii) particulas ricas em C;
e (iii) particulas com alto teor de Fe. O primeiro grupo constituido de
aluminossilicatos relacionados a materiais da crosta, o segundo grupo a particulas
de origem organica, relacionadas a processos biogénicos, queima ou manuseio de
carvao e o terceiro grupo, das particulas relacionadas as atividades siderurgicas da
regido. Segundo esse estudo, as amostras RMP podem ser classificadas no
terceiro grupo de amostras, devido ao alto teor de ferro presente e a identificacao
dos oxidos de ferro, conforme os difratogramas da Figura 11.

A caracterizacado morfolégica das amostras RMP é mostrada nas imagens de MEV
nas Figuras, 12,13,14 e 15, em diferentes ampliagdes. De acordo com as imagens,

uma mesma amostra de RMP contém particulas micrométricas irregulares na forma
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de agregados com formatos esféricos regulares e distorcidos. A amostra RMP60
apresenta caracteristicas morfologicas de variedade no tamanho de particulas, de
forma heterogénea. A particula mostrada na Figura 12 b apresenta superficie de
macro-poros enquanto a particula da Figura 12c, apresenta aspectos morfologicos
de aglomerado. Na Figura 12d obtida da ampliacdo da Figura 12c € possivel
observar a presenca de varias particulas aglomeradas com geometria caracteristica

de bastdes alongados de diferentes formatos.

WD15mm SS38 100 um  —

%

SEl  20kV WD15mm  SS18 x150

Figura 12 - Micrografias da fracdo magnética do material particulado, RMP60,
nas ampliacdes: a)15x; b)110x; ¢)150x; d)3000x da imagem da letra c.

Nas amostras RMP200, Figura 13, o tamanho das particulas é bem variavel com o
mesmo padrdo morfologico da RMP60. Particulas com superficies lisas e
aglomerados sdo destacados em baixa e alta ampliacéo.
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50um : G WD11mm  SS33
b

SEl  20kV WD11mm  SS10 s0um . T e SEl  20kv WD11mm, = SS47

Figura 13 - Micrografia da fragcdo magnética do material particulado, RM200,
nas ampliacdes: a)15x; b) 55x; c) 270x; d) 550x; e) 450x; f) 3000x.

Na fracdo magnética RMP270, observa-se caracteristicas morfoldégicas sem
fracbes magnéticas maiores (RMP200 e RMP60), evidenciando a morfologia de
aglomerados de particulas.
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ERR I 20KV WD10mm SS30 %x1,200 10um e SEl  20kV WD10mm §845 X950 il 201mi T ——
¥ "

i

WD10mm 3319 x1,330, 100M s SE[" 20kV  WD10mm 8841 X3,300 , 5um | g—

Figura 14 - Micrografia da fracdo magnética do material particulado, RM270 com
as ampliagdes: a)55x; b) 270x; c) 1200x; d) 950x; e) 1300x; f) 3300x.
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Na fragdo menor que 270 mesh (RMP<270) observa-se diferentes formatos
arredondados, além de bastbes alongados e finos, evidenciando aspectos

morfologicos de aglomerados a medida que diminui o tamanho das particulas.

WD10mm S$820 x2,700 sum e — & 1 : y 10um —

SEl 20kV WD10mim 2,200 goaw t 20KV WD1dmm  S821 xG,OﬂO” 2um

Figura 15 - Micrografia da fracdo magnética do material particulado, RM<270
com as ampliagdes: a)15x; b) 55x; c) 2700x; d) 1300x; e) 2200x; f) 6000x.
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Com base nos resultados obtidos, verificou-se maior cristalinidade em RMP< 270
e segundo as analises de ICP OES e DRX, maior predominéncia de 6xidos de ferro
em comparacdo com as fracBes granulométricas menores. Estas caracteristicas
evidenciam a escolha de RMP < 270 como catalisador na degradacdo de TBZ
nesse estudo. Outro fator considerado importante nesta escolha foi o maior
percentual de fracdo granulométrica encontrado nesta fracdo magnética, de 54,4%
(Tabela 10).

5.2 CARACTERIZACAO DAS FERRITAS

As ferritas de cobalto, cobre, manganés e niquel foram sintetizadas pelo método de
co-precipitacao, utilizando o material proveniente de pilhas e baterias exauridas. A
difracdo de raios X (DRX) identificou a formacdo de CoFe204 tipo espinélio. A
microscopia eletrénica de varredura (MEV), identificou aspectos morfolégicos de
aglomerados com particulas nanométricas analisadas por microscopia eletrénica
de transmissao (TEM) (MOURA et al., 2017). A andlise de composi¢do mineraldgica
das ferritas, pelo método de difracao de raios X, representada na Figura 16, indicou
a presenca de fases cristalinas bem definidas, caracteristicas de éxidos de ferro,

como magnetita (Mg) e hematita (Hm).
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Figura 16 - Difratogramas de raios X das ferritas obtidos com Cu Ka (Hm =

Hematita, Mg = Magnetita)

A substituicdo de ions ferro por ions cobalto, cobre, manganés ou niquel néo
mostrou um deslocamento significativo nas distancias interplanares dos picos de
difracdo, como mostrado na Figura 16. As ferritas de niquel e de cobre apresentam
maior concentracao de hematita em relacdo a magnetita, como pode ser observado

pelo aumento da intensidade dos picos em 33° (referente a 100% de intensidade
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da hematita) e dos picos 42°, 49°, 54° e 64° (MAGNAGO et al., 2018; ROCHA,
2018).

5.3 CARACTERIZACAO DE RBG

O residuo de beneficiamento de granito (RBG) foi obtido a partir da lama produzida
no corte do granito. ApGs separacao da fragdo magnética, os residuos magnéticos

foram caracterizadas por DRX, MEV e EDS.

A analise da fracdo magnética, pelo método de difracdo de raios X, indicou a
presencga de a-Fe (JCPDS 6-696), magnetita (JCPDS 19-629), hematita (JCPDS
33-664) e quartzo (JCPDS 5-0490), como mostrado na Figura 17.

I o I I I
=
100 -
£
I
RBG
80 -
= &
G 3
=
(@]
c 60- >
= E
= 2 o > I
£ = = .
40 - I E" e s
T o L -
p= o e g
- S T
y O £ y  E 3
204 O E o £ T
O I ! I ! I ! I
20 40 60 80
20 CuKa

Figura 17 - Difratogramas de raios X do RBG obtidos com Cu Ka (Hm = hematia,

Mg = Magnetita, Qz = Quartzo)
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Observa-se a predominancia de magnetita e de a-Fe, associados a uma segunda
fase de Oxido de ferro, a hematita, com intensidade muito baixa no pico

caracteristico. Isto pode ser indicio da oxidacdo da magnetita presente no residuo.

A caracterizacdo morfolégica de RBG foi obtida por microscopia eletrbnica de
varredura (MEV) e as andlises qualitativas dos elementos foram feitas por
espectroscopia de energia dispersiva (EDS), mostradas na Figura 18. As imagens
de MEV mostram aglomerados de particulas e também particulas com forma
esférica distorcida. Com esse resultado, afirma-se que ha uma certa variedade no

tamanho de particulas, de forma heterogénea.

Conforme a analise pontual, Figura 18b, o perfil de espectroscopia de energia
dispersiva de raios X (EDS) confirmou a presenca dos elementos ferro, oxigénio e
silicio na composicao quimica da particula, relacionado com a alta porcentagem de
ferro de valéncia zero e 6xido de ferro, como indicado na difracdo de raios X (Figura
17). A presenca de silicio estd associada aos minerais silicatados provenientes do

corte de granito. Algumas particulas apresentaram alto teor de ferro, de 89,21%

devido a presenca de ferro de valéncia zero (a-Fe®) e outras devido a magnetita
(69,21%).

——— Regido Branca
Regido Cinza

V Silicio
V Ferro
g Oxigénio

Carbono

(B)

Intensidade Relativa

3 4 H 13
Energia (keV)

Figura 18 - a) Micrografia da fracdo magnética da amostra RBG e b) Analise
elementar de RBG por EDS.

|
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5.4 TRIAGEM DAS VARIAVEIS NA DEGRADACAO DE TBZ

Os resultados da eficiéncia de degradacéo de TBZ na solucédo de 25,00 mgL? do
fungicida foram determinados pela Equacéo 25 e serviram de parametro para
triagem das variaveis usando planejamento fatorial 23 (TEOFILO, R. F.; FERREIRA,
2006), Tabela 12. Este planejamento foi utilizado com o objetivo de triagem de
variaveis e identificacdo daquelas que apresentaram maior grau de influéncia na

degradacéo de TBZ.

Co—C¢
E, = ( ) x 100% (25)
Co
Co (mgL™?) é a concentracédo inicial de TBZ

Ct (mgL™?) é a concentracdo no tempo t da solucdo de TBZ durante cada processo,

apos 60 minutos de reacao.

Tabela 12 - Eficiéncia de degradacdo de TBZ na solucdo de 25,00 mgL? em
planejamento fatorial 23 completo para triagem das variaveis significativas.

_ Catalisador H202 Degradacéo de
Ensaios pH

(mg) (mL) TBZ (%)
1 - - - 76,18 + 0,12
2 - - + 91,50 + 0,48
3 - + - 84,24 + 0,33
4 - + + 84,62 + 0,28
5 + - - 66,40 + 0,81
6 + - + 64,23 + 0,43
7 + + - 54,16 + 0,75
8 + + + 65,95 + 0,43

pH: 3,0 (-) e 6,0 (+); [H202]: 0,020mol/L (-) e 0,040mol/L (+); Cat: 20,0 mg (-) e 40,0 mg (+)
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Com base nos valores médios de degradacéao foi construido o gréfico de Pareto,
Figura 19, uma ferramenta simples e de facil visualizacdo que permite avaliar
estatisticamente a contribuicdo dos efeitos, com 95% de confianca, pelo teste t de

Student na identificacdo das variaveis significativas.

Os efeitos a direita da linha tracejada foram considerados significativos, enquanto
0s da esquerda considerados estatisticamente néo significativos dentro da faixa
estudada, segundo os niveis. Observa-se que apenas o pH e a concentracédo de
perdxido de hidrogénio foram estatisticamente significativas pois o0 valor de tcaiculado
foi maior que o valor tabelado. O efeito da massa de RMP utilizada na reacédo, na faixa
estudada, nao influencia os resultados percentuais de degradacédo. Neste caso,
torna-se mais adequada e viavel a escolha pelo menor nivel, que corresponde a

utilizacdo de menor massa de catalisador na reacao, ou seja, 20,0 mg.

O valor negativo da variavel pH indica que o processo de degradacdo de TBZ é
favorecido pelo nivel mais baixo. O valor positivo do efeito na concentracdo de
peréxido de hidrogénio favorece a concentracgéo inicial que de 0,040 molLt. Ndo ha

significAncia nas interacdes entre as variaveis.

Em resumo, a andlise do grafico de Pareto determina que as condi¢cdes
experimentais favoraveis a reacdo de degradacdo de TBZ, dentre os niveis
estudados pelo processo foto Fenton heterogéneo com RMP, foram: pH 3,0 (-), 20,0
mg (-) de catalisador e 4,00 mL de H2020,3 molL* (+). Ap6és considerar o volume
de 25,00 mL de solugéo do fungicida os valores correspondem a 0,70 gL de
catalisador e [H202]iniciai 0,040 molLt.
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Figura 19 - Grafico de Pareto das variaveis estudadas na degradacao de TBZ com
catalisador RMP <270

5.5 DESEMPENHO DE FOTODEGRADACAO DE TBZ COM RMP

Para avaliar o desempenho dos processos de adsorcéo, fotocatalitico com peréxido
de hidrogénio e foto Fenton heterogéneo solar foram realizados os experimentos:
i) TBZ;

i) TBZ e catalisador;

i) TBZ e H202;

iv) TBZ, catalisador e H202.

Os valores médios de irradiacdo solar no periodo de realizacdo das analises,
variaram de 4,45 kWh/m?2.dia a 5,96 kwh/m?.dia, como mostrado na Figura 20, que
estabelece os valores de irradiacdo solar, no plano horizontal. Os dados foram
obtidos no Centro de Referéncia para as Energias Solar e Edlica Sérgio de S. Brito
(CRESESB) que utiliza o programa SunData, destinado ao céalculo da irradiacdo

solar diaria média mensal em qualquer ponto do territério nacional.
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Irradiacdo Solar no Plano Horizontal para Localidades proximas

20,27447" 5; 40,305871° 0

@

Irradiagio (¢Wh/m?2. dia)

s

Jan Fev Mar Abr Mai Jun Ju Ago Set Out Nov

-8 Vitoria — Vitoria, ES — BRASIL

Figura 20 - Variagdo anual da irradiacdo solar no Plano Horizontal em Vitéria-ES

Os POAs com irradiacdo solar tem o potencial para o desenvolvimento de
processos de tratamento de efluentes, devido as altas taxas de insolag&o no Brasil
destacando a importancia da aplicacdo de irradiacdo UV natural como um

mecanismo para mitigar os danos ambientais (MARCELINO et al., 2014).

A Figura 21 representa a comparacao entre 0s processos de fotélise, adsor¢éo e
foto Fenton na degradagéo de TBZ. A raz&o entre a concentragao de TBZ no tempo
t e concentracdo de TBZ no t=0 em funcéo do tempo de reacédo fornece a eficiéncia
de degradacdao, calculada pela Equacéo 25. A concentracéo de TBZ foi monitorada
por espectrofotometria a 302nm, utilizando a curva de calibragcéo do TBZ (Apéndice
A). As condic¢des experimentais foram estabelecidas no processo de triagem (20,0
mg de RMP<270; pH 3 e [H202] = 0,040 molL?)

TBZ nao sofreu autofotolise sob irradiacao de luz solar. O processo de adsorcao €
negligenciavel. A eficiéncia de degradacdo de TBZ por processo foto Fenton e
fotélise com peroxido de hidrogénio foi 75,7% e 57,7%, respectivamente em 30

minutos de reagéo.



83

1,0

0,8 1

—a—TBZ
—e— Adsorcgéo

o 0,6 — L.
B] —aA— Fotdlise
= —w— Foto Fenton
D
@ 0,4 -
0,2 -
0,0 T T T T T T T T T T T 1
0 20 40 60 80 100 120

Tempo (min.)

Figura 21 - Estudo da degradacédo de TBZ em irradiacdo solar direta por adsorcao,
fotélise com peroxido de hidrogénio e foto Fenton heterogéneo. Condi¢cdes de
reacdo: pH 3,0; m(g) RMP = 20,0 mg; [H20z]iniciar = 0,040 molL* e 25,00 mL de
efluente (25,00 mgLt) de TBZ.

Em 60 minutos de reacéo a eficiéncia do processo foto Fenton alcancou 92% de

remocao de TBZ.

A Figura 22 representa o desempenho de degradacdo de TBZ em pH 6,0 nos
processos de fotdlise, adsorcao e foto Fenton. Este valor de pH foi escolhido devido
a proximidade com o pH do efluente. Autofotélise e adsor¢do sdo negligenciaveis.
Nos primeiros 30 minutos de reacdo, fotolise com peroxido apresenta melhor
desempenho de degradacédo. A partir de 45 minutos de reacao, ndo ha diferencas

significativas na eficiéncia de degradacéo de TBZ.
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Figura 22 - Estudo da degradacédo de TBZ em irradiacao solar direta por adsorcao,
fotélise com peroxido de hidrogénio e foto Fenton heterogéneo. Condicdes de
reacdo: pH 6,0; m(g) RMP = 20,0 mg; [H20z]iniciar = 0,040 molL* e 25,00 mL de
efluente (25,00 mgLt) de TBZ.

A comparacédo dos processos de adsorcao, fotoldlise e foto Fenton, nos valores de
pH 3,0 e 6,0, Figura 23, destaca significativamente o desempenho do catalisador
RMP<270 na degradacédo de TBZ. Os indices alcancaram 75,7% e 92% em 30 e

60 minutos de reacao, respectivamente.
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Figura 23 - Estudo comparativo de eficiéncia de degradacao de TBZ em irradiacao
solar direta por adsorcéo, fotélise com peroxido de hidrogénio e foto Fenton em pH
3 e 6. Condi¢cdes: m(g) RMP = 20,0 mg; [H20z]inicia = 0,040 molL* e 25,00 mL de
efluente (25,00 mgLt) de TBZ.

Vérios trabalhos relacionados ao uso de processos avancados de oxidacdo na
degradacdo de pesticidas vém contribuindo para reduzir o impacto ambiental
causado pelo uso de tebutiuron e o diuron (TROVO; DALLA VILLA; NOGUEIRA,
2005), atrazina e o fungicida tebuconazole (PRESTES et al., 2010) diuron, o-
fenilfenol e terbutilazina (QUINONES et al., 2015), padron (TEIXEIRA, SILVIO
CESAR GODINHO; CANELA, 2007), e o herbicida linuron (MECHAKRA et al.,
2016).

Estudos com éxidos de ferro tém sido amplamente utilizados em processos Fenton-
like na degradacdo de varios poluentes organicos em meio aquoso (GARRIDO-
RAMIREZ; THENG; MORA, 2010; TEIXEIRA et al., 2012). A degradacg&o do 2,4,6-
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trinitrotolueno (TNT) foi investigada utilizando diferentes oxidantes e diferentes
minerais ferrosos (ferrihidrita, hematita, goethita, lepidocrocita, magnetita e pirita)
(MATTA; HANNA; CHIRON, 2007).

5.5.1 Efeito peroxido de hidrogénio

A concentracdo de peroxido de hidrogénio é fundamental para a producao
de radicais HO* na degradacdo de TBZ. Como representado na Figura 24, o
aumento da concentracdo de perédxido de hidrogénio aumenta a degradacdo de
TBZ até 20 minutos de reacdo. De 20 a 45 minutos de reagcdo, o aumento de
peréxido de hidrogénio ndo influencia na remocéo de TBZ. A partir deste tempo, o
aumento na concentracdo inicial de H20:2 influenciam de forma negativa na
remocdo. O excesso de perdxido de hidrogénio reage com o radical hidroxila para
formar o radical hidroperoxila. Este sequestra o radical hidroxila e afeta o processo
de fotodegradacédo (BOKARE; CHOI, 2014).
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Figura 24 - Efeito da concentracao inicial de peroxido de hidrogénio na eficiéncia
de fotodegradacdo de TBZ em funcdo do tempo. Condi¢des de reacdo: pH 3,0;
25,00 mL de efluente (25,00 mgL™) de TBZ e [H202]iniciar = 0,020 molLt, [H202]inicial
= 0,040 molLt, [H202]inicias = 0,080 molL™.

As equac0es de 26 a 30 representam as reac¢des entre peroxido de hidrogénio e os
radicais hidroxila e hidroperoxila (ANDREOZZI; CAPRIO; MAROTTA, 2003; ZHAO,
X. K. et al., 2004) que afetam os processos Fenton e foto Fenton.

H202 + OH®* — H20 + HOO* (26)

HOO® + H202 — OH* + H20 + O2 (27)

2HOO® — 2H202 + O2 (28)
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HOO®* + OH®* - H20 + O2 (29)
2 OH*— H202 (30)

Essas recombinacdes entre os radicais promovem uma diminui¢do no processo de
fotodegradacao de compostos organicos (HAJJAJI et al., 2016; ZHAO, X. K. et al.,
2004). A dosagem de peréxido de hidrogénio deve ser ajustada para ndo acarretar
reacoes improdutivas, levando a queda na eficiéncia de degradacédo conforme as
equacoes 26, 27, 28 e 29.
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Figura 25 - Efeito da concentracao inicial de peréxido de hidrogénio na eficiéncia
de fotodegradacéo de TBZ em foto Fenton heterogéneo. Condi¢des de reacdo: pH
3,0; m(g) RMP = 20,0 mg; 25,00 mL de efluente (25,00 mgL?) de TBZ e [H202]inicial
= 0,020 molL?, [H202]inicial = 0,040 molL, [H202]inicial = 0,080 molL.
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Observa-se na Figura 25 que o aumento da concentracdo de perédxido de
hidrogénio diminuiu a eficiéncia de degradacdo de TBZ no processo foto Fenton
utilizando RMP.

5.5.2 Efeito dafracdo granulométrica de RMP

O efeito das diferentes granulometrias de RMP no desempenho de degradacéo de
TBZ foi realizada com os diferentes residuos magnéticos, RMP60, RMP200,
RMP270 e RMP<270. A razdo de TBZ/TBZo, em funcdo do tempo evidencia
diferencas significativas nos percentuais de degradacdo com a variacdo da

granulometria dos catalisadores, como mostrada na Figura 26.

Até 45 minutos de reacédo os catalisadores apresentam diferencas significativas de
desempenho nas atividades cataliticas, excec¢do entre RMP200 e RMP270. Estes
apresentam comportamento semelhante ao longo de todo o processo. RMP60
apresentou menor eficiéncia de degradacao de TBZ ao longo do tempo. A partir de
45 minutos de reacdo néo héa diferenca significativa entre os catalisadores RMP200,
RMP270 e RMP<270.
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Figura 26 - Estudo comparativo da eficiéncia de fotodegradacao de TBZ em funcao
das diferentes granulometrias de RMP (RMP60, RMP200, RMP 270 e RMP<270).
CondicGes de reacdo: pH 3,0 RMP = 20,0 mg, [H20z2]iniciar = 0,040 molL* e 25,00
mL de efluente (25,00 mgL?) de TBZ.

Em 30 minutos de reac&o os percentuais de degradacdo de TBZ, com RMP60,
RMP200, RMP270 e RMP<270 foram de 36,0%, 62,7%, 62,3% e 75,7%,
respectivamente. Semelhancas nos percentuais de degradacéo apresentadas por
RMP200 e RMP270 pode ser explicada pela pequena diferenca entre o tamanho
de particulas, de 0,021 mm, correspondente a variacao de diametro da malha das

peneiras utilizadas na separacdo granulométrica dos mesmos.

De modo geral, o tamanho da particula influencia significativamente na degradacao

de TBZ no inicio do processo. Catalisadores de alta razdo superficie-volume
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apresentam melhor desempenho nos processos fotocataliticos (HE et al., 2016;
ZHANG, YANYANG et al., 2016).

A energia de band gap dos semicondutores exibem comportamento que dependem
do tamanho da estrutura cristalina, pois o potencial redox de seus elétrons e a
distribuicdo de carga fotogerada variam de acordo com tamanho da particula
(XIONG et al., 2015). Processos cataliticos heterogéneos promovidos por 6xidos
de ferro sdo fortemente afetados pelo tamanho de particula, area especifica,
morfologia e substituicdo isomorfica do ferro por outros cations (OLIVEIRA;
FABRIS; PEREIRA, 2013). No caso do comportamento semelhante apresentado
por RMP200 e RMP270, o teor de Fe (Tabela 11) e a mineralogia foram os fatores

prepoderantes.

5.5.3 Ciclo de reutilizacdo dos residuos RMP

A estabilidade e reutilizacdo de RMP como catalisador foi investigada apos cada
ciclo de reacdo nas mesmas condi¢cdes experimentais iniciais, com 20,0 mg de
RMP, pH 3,0, 25,00 mL de solucéo do efluente e [H202] = 0,040 molL1. Apds cada
ciclo o catalisador foi separado da solucao utilizando um ima, lavado com &agua
destilada, seco a 60°C e reutilizado na reacéo fotocatalitica.

A Figura 27 representa o desempenho de reutilizagdo de RMP em cinco ciclos de
reacdo. Um aumento na taxa de degradacao de TBZ € observado no segundo ciclo.
Em 15 minutos de reacdo observa-se aumento significativo na eficiéncia de

degradacgéo com a reutilizagcéo do catalisador RMP<270.

Os percentuais de degradacao neste ponto sdo de aproximadamente 55%, no
primeiro ciclo, 65% no segundo e terceiro ciclos e de e 79% no quarto e quinto

ciclos.
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Figura 27 - Ciclos de fotodegradacédo de TBZ em funcéo do tempo. Condi¢des de
reacdo: pH 3,0; [H202]inicia = 0,04molL*; m(g) RMP= 20,0 mg; 25,00mL de efluente,
[TBZ] = 25,00 mgL+?

Somente aos 30 minutos de reacao, a eficiéncia de degradacao se iguala, em 95%,
com excecao do primeiro ciclo. Este percentual de eficiéncia so6 foi alcangcado no
primeiro ciclo de reacdo apds 60 minutos. Isto evidencia uma possivel mudanca na
atividade fotocatalitica do catalisador como representado no difratograma da Figura

28 em relacao a presenca dos 6xidos de ferro.

Observa-se um aumento significativo na intensidade dos principais picos referente
aos Oxidos de ferro, enquanto os picos referentes ao quartzo e hematita diminuiram

de intensidade.



93

'h L) I Ll
600 - h. 4 ° Cj
& 5° Ciclo
- o~
500 +
=
1 ~
o s :—
400 — S =8 - -
= o o~ o <D 'e}
. - ~ 58 85 2 e o T ~n
~ NE-] ~ 2 0 S & 2
300 ;c 29 S5 oo A TR
5D D2~ o o
. e Ev v 5 e o ~~

1° Ciclo

Intensidade/ contagens
29,416

20,8599
35,424

20 30 40 50 60 70 80
20 CuKa

Figura 28 - Difratograma de Raios X dos residuos RMP<270 (a) antes de iniciar o

processo e (B) apds o quinto ciclo de degradacédo de TBZ obtidos com Cu Ka.

Com base nos resultados de caracterizacéo por difracdo de raios X, verifica-se que
apos o 5° ciclo de catalise, ha remocao do quartzo como observado no angulo 26,
picos em torno de 26° (referente ao pico de 100% de intensidade do quartzo).
Consequentemente, um aumento na concentracao dos 6xidos de ferro magnéticos
€ observado no angulo 26, em torno de 35° (referente ao pico de 100% de

intensidade da magnetita e maghemita).

Apbs o 5° ciclo de reacdo ndo se observou a presenca de hematita, visto que o
principal pico (no angulo 26 em torno 33°), ndo se encontra presente no

difratograma, indicando sua remocéao.
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Os ions Fe3* presente na hematita sdo menos eficientes na ativacédo do H20:2 pelo
processo Fenton. Nas condi¢des experimentais (pH 3,0) pode ocorrer a lixiviagao
dos fons Fe3* presente na hematita para fase aquosa. Por outro lado, os ions Fe?*
presente na superficie da magnetita sdo essenciais para a sua eficiéncia na
atividade catdlitica na reacdo de degradacdo (DIAS et al., 2016; OLIVEIRA;
FABRIS; PEREIRA, 2013). Estudos mostraram que o Fe?*suf inicia a reacéo de
Fenton pela producdo de radicais hidroxila do H202 através do mecanismo de
Haber-Weiss (CHENG et al., 2016; HUANG, XIAOPENG et al., 2016)

Estudos de residuos de 6xidos de ferro em processo Fenton e Foto Fenton indicam
boa eficéncia na degradacdo de compostos organicos quando os residuo foram
utilizados em sucessivos ciclos (OLIVEIRA; FABRIS; PEREIRA, 2013; PASTRANA-
MARTINEZ et al., 2015; RODRIGUES et al., 2017).

Segundo Nidheesh (2015), a atividade catalitica observada pelo processo Fenton
heterogéneo pode ser atribuida a reacéo tipo Fenton (Fe?*/H202) catalisada pelo o
Fe?*suf (Equacéo 31). O radical hidroxila (OH) pode reagir com outra molécula de
H20:2 para formar o radical hidroperoxila (OOH) (Equacéo 32) que transfere um
elétron para o Fe®* regenerando a espécie Fe?* (Equacéo 33).

Fe?tun + Hy0, = Feldy,pn + HO® + HO™ (31)
H,0, + HO® - HOO" + H,0 (32)
Fellun + HOO® — Fell,pn + O, + H* (33)

Os ions Fe* podem contribuir com a formacdo de (OOH) reacdo Eq.34 e

regeneracdo dos ions Fe?*.

Fellyn + Hy0, - Fefl,y + HOO + H* (34)
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A Figura 29a representa a morfologia da amostra apdés o quinto ciclo de reacao.
Observa-se particulas com diferentes tamanhos e formatos arredondados. As
mudancas na superficie do catalisador sdo devidas aos sucessivos ciclos de
degradacdo. O aumento de eficiéncia de degradacédo no quinto ciclo de reagéo se
deve a remocdo da hematita, favorecendo a reacdo com os ions Fe?* da magnetita

segunda a Equacéao 31.

Conforme analise pontual, Figura 29b, o perfil de espectroscopia de energia
dispersiva de raios X (EDS) confirmou a presenca de ferro, na composicao quimica
da particula arredondada, Fig. 29a. Magnetitas de morfologias arredondadas e
texturas de superficie fundidas surgem do resfriamento de um material de origem
que contém ferro inicialmente aquecido (MAHER et al., 2016). Este tipo de
magnetita derivada de processo de combustdo é proveniente de poluicdo do ar e
encontram-se associadas a outras particulas de metais que se condensam e/ou
oxidam quando liberadas no ar (MITCHELL; MAHER, 2009).
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Figura 29 - a) Micrografia de residuo de RMP<270 e b) Analise por EDS de
RMP<270 apds o 5° ciclo de reacao.

Nanoparticulas de a-Fe203 exibem forte atividade fotocatalitica na degradacgéo de
corante vermelho do congo e apdés a reacdo, o catalisador foi recuperado e
reutilizado trés vezes sem perda significativa de atividade catalitica
(BASAVEGOWDA; MISHRA,; LEE, 2017).
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Os resultados indicam que o RMP<270 apresenta excelente estabilidade no meio
reacional, sem perda de eficéncia na catalise, com alto potencial para aplicagdo no

campo da catdlise oxidativa.

5.5.4 Estudo cinético de degradacao do TBZ

Como alguns processos de degradacao ocorrem mais rapidamente do que outros,
se torna necessario investigar a cinética das reacfes, a partir dos dados
experimentais relacionados com a eficiéncia de fotodegradacao de TBZ em funcéo
do tempo de reacdo. Em baixa concentracao de substrato, a taxa de degradacéo
fotocatalitica de compostos organicos pode ser explicada por um modelo de
pseudo-primeira ordem, com a seguinte equacédo demonstrando a relacdo de C e t
(RUALES-LONFAT et al., 2015; WANG, YAN et al., 2015). A relacédo In C/Co e
tempo de forma linear permite calcular a constante de velocidade e o tempo de
meia-vida (Equacgao 35):

C
In — = —kt 35
n~ (35)

em que Co é a concentracao inicial de tiabendazol e C é a concentragdo residual
de tiabendazol no tempo t, e k é a constante de velocidade aparente da reacao. A
Figura 30 apresenta o grafico de In Co/C em funcdo do tempo de reacdo para
RMP<270.

Observa-se que o modelo aplicado apresentou valor de R? igual a 0,9809 obtido a
partir da regressao linear. Isto indica uma boa correlacdo com o modelo utilizado

que permite calcular a constante de velocidade, k = 0,032 min-.

O tempo de meia vida (t12) foi calculado pela expresséo ti2 = In2/k e o valor obtido
foi de 21,7 min, que expressa 0 tempo necessario para que a concentracdo de TBZ

diminua & metade do seu valor inicial.
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Figura 30 - Cinética de degradacéo de TBZ, em pHinicial = 3,0; Co= 25,00 mgL"?!
de solucdo de TBZ ; m(g) RMP = 20,0 mg e [H202]inicial = 0,04 molL*

O estudo da cinética de um processo de Fenton e Foto Fenton, as vezes é
complicado porque inclui reacdes de varias etapas. Uma comparacdo de
desempenho entre o0s processos pode ser realizada através dos valores das
constantes de velocidades (AMORIM et al., 2013; ANDREOZZI; CAPRIO;
MAROTTA, 2003; PRESTES et al., 2010).

Alguns estudos utilizam dois modelos para descrever o padrdo cinético quando a
degradacdo nos minutos inicais difere muito dos minutos restantes de reacao
(YANG et al.,, 2015). No item 5.6.1 serdo realizadas as comparagdes de

desempenho entre RMP, RBG e ferritas do processo de fotodegradacéao de TBZ.

5.5.5 Estudo dos subprodutos de degradacéo de TBZ

Em alguns casos, os produtos de degradacao dos POAs podem ser mais toxicos e
menos biodegradaveis dos que os compostos originais. Um critério importante a
ser levado em conta, na avaliacdo de tecnologias de tratamento, é a formacgéo

potencial de poluentes organicos persistentes (POPSs) e outros subprodutos toxicos.
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De acordo com a Resolugdo CONAMA 430/2011, em seu artigo 8°, “ & vedado, nos
efluentes, o lancamento dos Poluentes Organicos Persistentes (POPSs), observada
a legislacdo em vigor”. Varios métodos tém sido considerados no desenvolvimento
de uma abordagem eficiente para destruir POPs, como fotolise, fotocatélise,
ozondlise, oxidacdo Fenton, biodegradacao, entre outros (CHENG et al., 2016;
HUANG, DANLIAN et al.,, 2017; MANENTI et al., 2014; OLLER; MALATO;
SANCHEZ-PEREZ, 2011; SOARES et al., 2015).

Os subprodutos de degradacdo de TBZ no efluente foram avaliados por meio da
cromatografia de ions. Figura 31 representa o cromatograma da solucao resultante
do processo de degradagdo de TBZ com o uso do catalisador RMP<270 no
processo foto Fenton heterogéneo solar. A presenca dos acidos férmico e acético

foram identificados na solucéo.

Acidos Orginicos
NS cmd

428 -

424 4

420 4

Acido fdmico 17,91

416 1

Acido acético 21,45

412

0,0 40 8,0 12,0 16,0 20,0 24,0 28,0 min

Figura 31 - Cromatograma da solucdo de efluente apds o processo foto Fenton
solar utilizando RMP< 270.

As concentracdes dos acidos antes e ap0s o processo fotocatalitico s&o mostradas
na Tabela 13.
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Tabela 13 - Concentracdo dos acidos provenientes da degradacdo de TBZ,
analisados por cromatografia de ions na amostra de efluente apés 60 minutos de
reacao.

Acidos Antes da catalise | ApOs catélise Balanco de massa
(mgL™) (mgL™)

Férmico 0,682 28,496 79,03%

Acético 1,690 3,973 9,94%

Os &cidos acético e formico foram identificados na solucao do efluente antes da
fotocatalise como mostrado na Tabela 13. A concentracdo TBZ na amostra de
efluente real, antes da catalise foi de 15,40 mgL™. Pelo balanco de massa, os

acidos formados correspondem a aproximadamente 89% TBZ inicial.

A elevada eficiéncia de degradacéo de TBZ foi caracterizada pela presenca de dois
produtos de cadeias carbbnicas menores. Nao ha relatos de identificacdo dos
subprodutos de degradacao de TBZ utilizando a cromatografia de ions. Estudos
utilizando a técnica HPLC-MS na identificacdo dos produtos de degradacéo de TBZ,
mostrados na Figura 32, indicam degradacdo por meio de trés diferentes rotas,
levando a formacao de diversos intermediarios (CARRA et al., 2015; SIRTORI et
al., 2014). O caminho de degradacao inicia-se pela adicao do radical hidroxila ao
anel benzeno por substituicdo eletrofilica de um atomo de hidrogénio, formando
duas espécies monohidroxiladas (TP2/TP3) (CARRA et al., 2015; SANCHEZ
PEREZ et al., 2014). Em seguida, ocorrem ataques adicionais do radical hidroxila
na unidade do benzeno levando a abertura do anel (TP7/TP8/TP11/TP12)
ocasionando a formacédo de derivados polihidroxilados. A formagéo do 2-(tiazol-4-
il)-1H-imidazol como passo intermediario em consequéncia da divisdo das cadeias
alifaticas, produz TP10 e subsequentemente o derivado oxidado TP5. Esses dois
compostos aparecem também como resultado da quebra direta da molécula de TBZ
pelos dois atomos de nitrogénio no anel imidazolico. Ataque do radical hidroxila ao
anel tiazol da molécula fornece os seguintes produtos de degradacgao: TP1, TP4,
TP6 e TPO.
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Figura 32 - Produtos de degradacdo de TBZ pelo processo Fenton
Fonte: (SIRTORI et al., 2014)

No perfil apresentado na Figura 32 ndo se observa a presenca dos acido acético, e
férmico, encontrados como resultado de degradacdo de TBZ pelo processo foto

Fenton com irradiacao solar utilizando RMP.

5.6 AVALIACAO DA FOTODEGRADACAO DE TBZ COM FERRITAS

O desempenho dos catalisadores na degradacao fotocatalitica do TBZ foi avaliado
com RBG e ferritas, para determinar o melhor desempenho entre os
fotocatalisadores estudados. As condicbes experimentais dos testes cataliticos
foram as mesmas adotadas para RMP, obtidas em planejamento fatorial completo
23: pH 3,0, 20,0 mg de catalisador (0,7gL™), 4,0 mL de H202 0,04 molL* e 25,00
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mL do efluente. Nos primeiros 15 minutos de reacédo (Figura 33), RMP se destaca
com o melhor desempenho e difere significativamente dos demais catalisadores.
Em 30 minutos de reacdo, RBG e RMP apresentam 78% e 75,7% de eficiéncia de

degradacéo, respectivamente.

1,0
0.8 —=—TBZ
—eo— RMP
—a— Ferr.Ni
Q 064
H ' —w— Ferr.Co
E —o— Ferr.Cu
P~ —<— Ferr.Mn
= 044 —»— RBG
0,2 1
0,0 . . . . Y -
0 20 40 60 80 100 120

Tempo (min.)

Figura 33 - Eficiéncia de fotodegradagcdo de TBZ com RBG e ferritas em pH 3,0;
[H202]inicial = 0,04 molL* m(g) cat.= 20,0 mg; 25,00 mL de efluente.

Aos 60 minutos de reacdo, RMP, RBG e ferrita de Cu alcangcam eficiéncia de
degradacg&o maior que 90%.

As ferritas de Co, Ni e Mn apresentam comportamento semelhante ao longo de
todo o processo fotocatalitico, com indices de degradacao muito proximos. A ferrita
de Cu se destaca das demais ferritas quanto ao indice de degradacao e se iguala
aos percentuais de degradacao alcangados pelos residuos RMP e RBG, a partir de

45 minutos de reacao.
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Para avaliar o desempenho em pH 6,0, todas as condi¢bes experimentais foram
mantidas na degradacdo de TBZ sob irradiacdo solar. Nos primeiros 15 minutos
(Figura 34) a ferrita de Cu se apresenta como o catalisador mais eficiente. No
decorre do processo mantém altos percentuais de degradac¢éo, quando comparada
aos demais catalisadores avaliados. Aproximadamente 90% de degradacao de
TBZ é alcancada em 30 minutos de reacdo. Depois da ferrita de Cu, RBG €é o
segundo catalisador mais eficiente. De modo geral, em 90 minutos de reacao todos

os catalisadores avaliados apresentaram bom desempenho.

1,0

—a— TBZ
—e— RMP

—A— Ferrita Cu
—w— Ferrita Ni

0,8 1

Q 064 :
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Figura 34 - Estudo comparativo da eficiéncia de fotodegradacéo de TBZ em pH
6,0; [H202]inicial = 0,04molL* m(g) cat.= 20,0 mg; 25,00 mL de efluente.

Estudos com as ferrita de Co, Ni e Cu na degradacdo de azul de metileno
apresentaram elevados indices de degradacédo de 90%, 85% e 85% em 420, 120 e
60 minutos de reacdao, respectivamente (MAGNAGO et al., 2018; MOURA et al.,
2017; ROCHA, 2018).
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O bom desempenho apresentado pela ferrita de Cu na degradacdo de corante
Preto Reativo 5 com residuo do processo de producédo de alumina alcancou 100%
de degradacéao (DIAS et al., 2016)

Os resultados apresentados na Tabela 14 indicam que RMP, RBG e as
ferritas podem degradar TBZ com eficiéncia, nas condi¢des estudadas em pH 3,0
e 6,0. A ferrita de Cu foi a mais eficiente, destacando-se em pH 6,0 com maior
percentual de degradacdo quando comparada aos demais catalisadores. Isso se
deve ao valor de energia de band gap de aproximadamente 1,32 V. menor que 0s
valores apresentados pelas demais ferritas de aproximadamente 2,0 V (CASBEER,;

SHARMA,; LI, 2012).

Estudos com residuos de alto forno apresentaram altas taxas de decomposicéo do
corante vermelho reativo 195 (RR195) em poucos minutos de reacéo, indicando
alto potencial de utilizacdo do residuo em reacdes semelhantes a foto Fenton.
Como os residuos podem fornecer ferro, por lixiviacdo, a entrada dos ions Fe?*/Fe3*
de forma homogénea na reacao influencia na catalise heterogénea (AMORIM et al.,
2013).

Tabela 14 - Estudo Comparativo de eficiéncia de degradacédo (%) de TBZ nos

diferentes processos em funcéo do pH e tempo de reacéo

Processo pH 3,0 pH 6,0

60 min. 90 min. 60 min. 90 min.
Fotolise 705+13 831+08 74111 84,6 +0,7
RMP 92,8 +0,7 953+0,3 75816 85,2 +0,9
RBG 90,2 £1,2 96,0 £0,5 91,3+1,1 91,4 +0,6
Ferrita Cu 93,7 1,4 97,8 +0,6 96,5+0,8 99,1 +0,5
Ferrita Ni 77,0 £0,6 942 £0,9 74,1+1.2 86,5+ 0,8
Ferrita Mn 80,1 £ 0,7 94,0+ 1,3 nr nr
Ferrita Co 80,3 +0,9 95,6+0,8 77,6+£0,5 82,4+ 0,3

Nr = ndo realizado
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RBG é um catalisador de bom desempenho atingindo mais de 90% de
fotodegradacdo em 60 minutos de reacao, provavelmente devida a presenca de

ferro de valéncia zero (Fe®) e magnetita (FesOa4).

O mecanismo de degradacao de poluentes organicos por processo Fenton-like com
0 uso de residuo rico em ferro geralmente se apresenta em etapas. No caso de
RBG (Equacbes 36, 37 e 38) a combinacdo de Fe° com FeszOs melhora a
transferéncia de elétrons e a producao de radicais hidroxila pela reacdo de Haber-
Weiss. Esta combinacdo cria uma interface metal-semicondutor com a
possibilidade de transferéncia de elétrons de Fe® para o 6xido (BOKARE; CHOI,
2014; COSTA et al., 2008). No inicio a reacdo é lenta, o Fe° é oxidado a Fe?* na
superficie e, em seguida, o Fe?* na superficie catalisa a reacdo de producdo de
radicais hidroxila a partir do H202, que s&o capazes de oxidar o TBZ (ZHOU et al.,
2008).

1

Fe® + H,0, —» Fe?* + H,0 +2e~ + 50, (36)
Fe?* + H,0, - Fe3* + HO® + HO~ (37)
Fe® + 2H,0, - Fe** + H,0 +HO* + HO™ +2e” + -0, (38)

5.6.1 Estudo cinético de degradacao de TBZ com Ferritas e RBG

A cinética de degradacdo de TBZ com RBG e ferritas seguiu as mesmas
condicbes do modelo adotado com RMP. O modelo utilizado no ajuste foi de
pseudo primeira ordem, segundo a Equacédo 36, na qual a relacdo entre a
concetragdo inicial de TBZ, e a concentragdo de TBZ no tempo t segue uma
relacéo linar que permite calcular a constante aparente da taxa de degradagao do
fungicida e o tempo de meia-vida, conforme item 5.5.4. (BHUKAL et al., 2016;
IBRAHIM et al., 2016). A Figura 35 representa os graficos com os ajustes ao modelo
para as ferritas e RBG.
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Figura 35 - Estudo comparativo da cinética de degrada¢éo de TBZ com os diversos

fotocatalisadores: a) Ferrita de Co; b) Ferrita de Cu; c) Ferrita de Mn; d) Ferrita de
Ni; €) RBG. Condi¢bes de reacdo: 20,0 mg de catalisador; pH 3,0; [H202]i = 0,040
molLt; 25,00 mL solucdo de TBZ 25,00 mgL™*!
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As constantes calculadas segundo o modelo estdo na Tabela 15. Os valores de
R? indicam uma boa correlacéo de ajuste dos dados com o modelo.

Tabela 15 - Taxa cinética de fotodegradacdo e tempo de meia-vida nas reacoes

de TBZ com os diversos catalisadores em pH 3,0

Catalisador | K1 (min') t 12 (min) R?
RMP 0,0322 £0,0003 | 21,52 £ 0,31 0,9809
RBG 0,0423 £ 0,0004 | 16,38 £ 0,18 0,9871

Ferrita de Cu | 0,0437 £ 0,0007 | 15,86 £ 0,12 0,9926

Ferrita de Co | 0,0307 + 0,0005 | 22,58 + 0,40 0,9917

Ferrita de Mn | 0,0337 + 0,0006 | 20,57 + 0,23 0,9897

Ferrita de Ni | 0,0292 + 0,0004 | 23,74 + 0,18 0,9922

A ferrita de Cu apresentou a maior constante de velocidade seguida por RBG, ferrita
de Mn, RMP, Co e Ni. Estudo com poeira de alto-forno utilizada como catalisador
para degradar um corante azo por processos semelhantes a foto Fenton
apresentou boa eficiéncia e o modelo cinético se ajustou a pseudo-primeira ordem
(AMORIM et al., 2013).

5.7 ANALISE DE DQO E DE FERRO LIVIXIADO NO EFLUENTE

A demanda quimica de oxigénio € a medida da quantidade necessaria de oxigénio
para realizar a completa oxidacéo da carga organica de um despejo (CAVALCANTI,
2009). Constitui uma medida indireta da quantidade de matéria organica presente,
obtida através da reacdo com um forte oxidante, o dicromato de potassio, em meio
fortemente &cido. Por se tratar de um meio altamente reativo os componentes
organicos podem ser oxidados. Varios sdo os parametros fisicos e quimicos

utilizados para estabelecer a qualidade da agua. Dentre estes varios parametros, a
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Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) é de grande importancia por estar

relacionada a presenca de matéria organica oxidavel.

As andlises de Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) no efluente bruto antes e
apos o tratamento Foto Fenton heterogéneo utilizando RMP< 270 foram realizadas
segundo a metodologia padrdo (APHA, 2012). A concentragédo residual de peroxido
de hidrogénio interfere nesta analise e para eliminar esta interferéncia foi preciso
determinar a concentracdo residual de peroxido de hidrogénio e corrigir o valor
segundo KANG; CHO; HWANG, 1999. As medidas de DQO foram avaliadas antes
e apos o processo de fotodegradacdo, em pH 3,0 e 6,0. O pH 6,0 foi escolhido
devido a proximidade com o pH do efluente (6,2 + 0,2). A concentra¢cdo de peroxido
de hidrogénio foi determinada por titulacdo com solucdo padrdo de permanganato
de potassio. A diminuicdo da demanda quimica de oxigénio (DQO) como resultado
da mineralizacdo do fungicida pelo tratamento Foto Fenton heterogéneo,
representada na Figura 36, indicou uma remocgdo de aproximadamente 68%

efluente 1 e de 70 % na efluente 2, em 30 minutos.
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Figura 36 - Variagdo de DQO em pH 3,0, RMP = 20,0 mg e [H202] = 0,040 molL!
em efluente coletado diretamente no tanque de decantacao antes do descarte.

As amostras denominadas efluente 1 e 2 correspondem ao efluente bruto da dgua
de lavagem dos frutos, coletadas na empresa exportadora na regido de Linhares,

ES, em diferentes tanques de armazenamento, no mesmo dia.

A diferenca na DQO inicial entre os dois efluentes se deve principalmente a
guantidade de matéria organica presente em cada um dos efluentes relacionada ao
tempo de armazenamento antes do descarte. O valor de remocao de DQO né&o se

alterou de forma significativa apos 30 minutos.

A resolugcao 357/05 CONAMA nao referencia a DQO na classificagdo dos corpos
d"agua e nos padrdes de lancamento de efluentes liquidos, estabelecendo apenas

a demanda bioquimica de oxigénio (DBO) como parametro. Porém, algumas
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legislagcbes ambientais estaduais estabelecem limites maximos para este

parametro em reservatorios ou empreendimentos industriais.

Geralmente considera-se uma remocdo em torno de 60% um valor aceitavel,
podendo o efluente ser destacado nos copos d'dgua. Além da DQO, outros
parametros precisam ser avaliados e entre eles o valor de pH do efluente entre 5,0
e 9,0. Os valores de DQO avaliados em pH 6,0 sédo representados na Figura 37.
Neste caso, a remocado de DQO apos 30 minutos de processo foto Fenton foi

menor, do que em pH 3,0, com 24% e 46% nos efluentes 1 e 2, respectivamente.
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Figura 37 - Variacdo de DQO em pH 6,0, RMP = 20,0 mg e [H202] = 0,040 molL!

em efluente coletado diretamente no tanque de decantacao antes do descarte.

Diferente do que se observou em pH 3,0, a remoc¢ao de DQO diminuiu de forma

significativa até 210 minutos alcancando 67% e 77% nos efluentes 1 e 2,
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respectivamente. Isto indica que nesses dois valores de pH estudados o tratamento

Foto Fenton apresentou boa atividade na remogéo de DQO.

De acordo com a legislacéo em vigor no Brasil, para definir os padrdes de qualidade
de agua, Resolucao 357/2005 (CONAMA) e suas complementacdes e alteracdes,
conforme as Resolugdes 410/2009 e 430/2011, alguns parametros sao definidos
em limites aceitaveis. Quanto a concentracao de ferro este valor € de 15 mg/L. Os
valores médios encontrados na solucdo dos efluentes apos tratamento foto Fenton

heterogéneo sédo mostrados na Tabela 16.

Tabela 16 - Concentracdo de Fe no efluente apdés 90 minutos de reacao de TBZ
com RMP < 270

pH Fe lixiviado (mgL™?)
3.0 0,184 + 0,002
6.0 0,094 + 0,005

Cat = 20,0 mg, [H202]i = 0,040 molL*

Estes valores indicam que a concentragao de ferro no efluente ficou abaixo do limite

minimo estabelecido pela resolucdo em vigor.
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6 CONCLUSAO

Este estudo conclui que os fotocatalisadores provenientes de residuos de material
particulado (RMP) e de beneficiamento de granito (RBG) e as ferritas de Mn, Ni,

Co e Cu podem ser utilizados em processo foto Fenton heterogéneo.

O processo foto Fenton com luz solar utilizando 0,70 gL de fotocatalisador, 0,040
molL! de peréxido de hidrogénio apresentou altos percentuais de degradacéo de
TBZ;

A taxa de degradacédo foi fortemente influenciada pela concentragéo inicial de
peréxido de hidrogénio e pH. Pelo planejamento fatorial, para triagem das
variaveis, as condicbes experimentais estabelecidas na degradacdo de TBZ,
foram: pH 3,0, concentracao inicial de peréxido de hidrogénio igual a 0,040 molL"
! e massa de catalisador igual a 0,70 gL™.

A simplicidade de operacdo e o baixo custo sdo caracteristicas importantes em
processo de tratamento de efluente. Isto permite considerar o potencial de
aplicagdo do sistema em maior escala. Para tratar 1000 L de efluente serao
necessarias 700 g de fotocatalisador e 4,0 L de peréxido de hidrogénio 35%.

Os catalisadores RMP, RBG e ferrita de Cu, avaliados pelo processo foto Fenton
com luz solar em pH 3,0 apresentaram eficiéncia de 90% de degradacéo de TBZ
em 60 minutos de reacao. Este desempenho foi alcangado pelas ferritas de Ni, Mn
e Co em 90 minutos de reacdo. Fotolise com peréxido de hidrogénio apresentou

83% de eficiéncia em 60 minutos.

O desempenho dos fotocatalisadores avaliados em pH 6,0 devido a proximidade
com o pH do efluente, destacou o uso da ferrita de Cu, com desempenho de 86%

de degradacgao de TBZ, em apenas 30 minutos de reacgéo.
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A presenca dos acidos férmico e acético como subprodutos de degradacdo de
TBZ indicam alta eficiéncia de degradacéao e diminui¢éo do potencial de toxicidade
do efluente que certamente contribuira com a diminuicdo dos impactos ambientais

causados pelo lancamento deste tipo de substancia no ambiente.

A estabilidade e a possibilidade de reuso dos catalisadores s&o fatores
importantes nas reacOes de degradacdo. RMP apresentou aumento na eficéncia
de degradacé&o no segundo ciclo de reacdo, mantendo o mesmo desempenho até
0 quinto ciclo de reacgdo. Isto permitira sua reutilizacdo em varios ciclos de reacéo
e contribuird com a implantacao do sistema em escala maior, tornando 0 processo
ainda mais viavel e de menor custo. Considerando os cinco ciclos de reacao,

estima-se a utilizacdo de apenas 700 g de RMP para tratar 5000 L de efluente.

Os fotocatalisadores avaliados neste estudo (RMP, RBG e ferritas) apresentam
as seguintes vantagens na degradacao de TBZ: (i) baixo custo; (ii) facilidade de
separacao (sélido-liquido) em presenca de magnetizacdo; (iii) reutilizacdo em
varios ciclos de reacdo sem perda de eficiéncia e (iv) elevado potencial de
degradacéo.

Atender os valores estabelecidos em legislacdo ambiental quanto a DQO, ferro
lixiviado e pH do efluente indicam que o processo de tratamento utilizado € viavel
e certamente garantira o cumprimento dos parametros ideais de descarte de

efluentes contendo substancias téxicos.
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ANEXO A — Modo de aplicacdo do fungicida tiabendazol conforme bula do

®

TECTO SC
Cultura | Doenca Doencga (nome Dose Aplicagéao
(nome cientifico)
comum)
Mamao | Antracnose Colletotrichum 100-200 Mamao (campo):
gloeosporioides mL/100 L de | iniciar as aplicacbes
agua no inicio da
Variola Asperiosporium formacgéao dos frutos;
caricae reaplicar a cada 7-
10 dias. Utilizar a
maior dose sob
maior pressao da
doenca.
Realizar no maximo
até 4 aplicacoes.
Mamao | Podriddo-de- | Colletotrichum 400 mL/100 | Mamao (pos-
Pdés- pés-colheita | gloeosporioide L de 4gua colheita): para o
colheita controle das
Mancha-de- | Alternaria infeccdes latentes
alternaria alternata nos frutos, apos a
sua colheita, imergi-
Podridao- Lasiodiplodia los em uma calda
mole theobromae fungicida contendo
Tecto SC, por um
Podriddo-de- | Fusarium spp. periodo de 1 minuto.
pos-colheita 1 aplicacéao.




ANEXO B - Esquema representativo dos Processos Oxidativos Avancados
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ANEXO C - METODO COLORIMETRICO, REFLUXO FECHADO PARA
DEMANDA QUIMICA DE OXIGENIO (DQO) — STANDARD METHODS 5220 D.

Preparo das solucdes:

1) Solucéo Digestora: Em 500,0 mL de &gua de destilada foram adicionados
10,2169 de dicromato de potassio ( padrao primario, previamente seco a 150°C por
2 horas) mais 167,0 mL de &cido sulfurico concentrado lentamente e 33,3 g de
sulfato de mercurio Il. Apés total dissolugéo, a solucéo foi resfriada a temperatura
ambiente, transferida para um baléo volumétrico e o volume completado com 4gua
para 1,00 L.

2) Reagente Acido Sulfarico: Dissolver 5,59 de sulfato de prata em 1,0 kg de
H2S0Oa.

3) Solucao Padrao de Biftalato de Potassio (KHP): Pesou-se 850 mg de biftalato
de potassio (previamente seco a 110°C até peso constante), dissolveu em agua
destilada e transferiu para baldo volumétrico de 1,00 mL, completando o volume
com agua destilada. Esta solucéo apresenta valor de DQO = 1000 mg O2/L.

Apods o preparo das solucdes, adicionaram-se aos tubos de digestdo de DQO
HACH, 3,5 mL do reagente acido sulfarico, 1,5 mL da solucdo digestora e 2,5 mL
da amostra (com a diluicho adequada). Os tubos foram homogeneizados e
colocados em bloco digestor MARCONI MA4005, previamente aquecido a 150°C
por duas horas. Apés este tempo de digestdo, os tubos foram resfriados
naturalmente para leitura em espectrofotdmetro Pré-Analise UV-1100 em A=600
nm, utilizando o branco de reagentes como zero. Para cada série de amostras

utilizou-se curva analitica com concentragdes de 100 a 1000 mg Oz/L.



131

ANEXO D - Esquema representativo da metodologia aplicada aos testes
fotocataliticos de degradacdo de TBZ (Adaptado de MOURA, 2017).
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