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RESUMO

Alguns micropoluentes tém causado preocupagdes as autoridades no que diz respeito a
quao toxico podem ser a organismos humanos e os tratamentos convencionais utilizados
nas estacdes de tratamento de dgua que nao sdo eficientes em suas remogdes. Dentre os
micropoluentes, atualmente presentes no ambiente, destacam-se microcistina-LR,
pesticidas organofosforados (profenofo6s), firmacos veterinarios (Ivermectina) e bactérias
resistentes a antibidticos. Os baixos niveis de concentracdo dos microcontaminantes
encontrados no ambiente exigem etapas de tratamento eficientes e desenvolvimento de
técnicas analiticos para quantificacdo e identificacdo segura desses compostos. Essa tese
foi dividida em duas etapas. Na primeira etapa foi comparado os processos oxidativos
avangados H>0»/UV, TiO2/UV e N-TiO»/UV com a clora¢do na inativa¢do de cepas de
Escherichia coli resistente a antibidticos presentes em agua superficial. Sob estas
condigdes, a cloragdo com concentragao inicial de cloro em 1,0 mg/L foi o processo mais
eficiente a obter a inativagdo de uma populagio inicial de 10° UFC/100mL. Além disso,
os processos de desinfeccdo com H202/UV e cloragdo foram avaliadas em termos de
potencial de citotoxicidade por meio do teste colorimétrico MTT com linhagem de células
derivadas dos seres humanos, os resultados mostraram que ambos os processos de
desinfeccdo afetaram similarmente a viabilidade das células HepG2. Na segunda etapa do
trabalho foram realizados estudos com trés fases fundamentais: (1) Avaliar a degradagao
dos microcontaminantes (profenofos, microcistina-LR e ivermectina) por processo
H>0,/UV, H20, e UV; (2) validar metodologia de técnicas analiticas para quantificacao
dos microcontaminantes em amostras de 4gua por cromatografia liquida acoplada a
espectrometria de massas (CLAE/MS) e; (3) Identificar os subprodutos formados com o
auxilio do espectrometro de massas com interface de ionizagdo electrospray (ESI). A
validacdo do método para identificagdo e quantificagdo dos microcontaminantes foi
realizada por HPLC-ESI-MS/MS. Os resultados de validagdo calculados atenderam todas
as exigéncias das normas consultadas e mostrou-se adequado para analisar amostras de
agua contendo os contaminantes estudados. Na etapa de degradagdo, dentre os processos
utilizados, o processo H>O»/UV apresentou os melhores resultados de fotodegradagao,
seguido por radiagao UV.

Palavras-chaves: resisténcia a antibioticos, profenofos, microcistina-LR, ivermectina,
cromatografia liquida, espectrometria de massa, subprodutos de oxidagao, citotoxicidade
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ABSTRACT

Some micropollutants have been causing concern to health authorities with regard how
they can be toxic to humans and if the conventional water treatment plants are effective
for their removal. Among micropollutants currently present in the environment stand out
microcystin-LR,  organophosphorus pesticides (profenofos), veterinary drugs
(Ivermectin) and antibiotic resistant bacteria. The low concentration of these
micropollutants found in the environment requires efficient treatment and development
of analytical techniques for the quantification and identification these compounds. This
work was divided in two phase. In the first phase the Advanced Oxidation Processes
(AOPs), namely H>O0,/UV, TiO> /UV and N-TiO; /UV, have been compared with
chlorination in the inactivation of an AR Escherichia coli (E. coli) strain in surface
water.. Under the investigated conditions, chlorination (1.0 mg/L) was the faster process
(2.5 min) to achieve total inactivation (6 Log). Among POA, H,0,/UV resulted in the
best inactivation rate. Moreover, H>O2/UV and chlorination processes were evaluated in
terms of cytotoxicity potential by means of MTT colorimetric test on a human-derived
cell line and they similarly affected HepG2 cells viability. In the second phase, three
fundamental aspects were evaluated: (1) degradation of micropollutants, profenofos
(PFF), microcystin-LR (MC-LR) and ivermectin (IV) by H>0./UV, H202 e UV; (2)
validate the method for LC-MS/MS; (3) identification of oxidation by-products (OBPs)
in finished water. The LC-MS/MS method for quantification of MC-LR and PFF showed
good linearity with fitness coefficient (r) >0.99 and (r) >0.98, respectively. The precision,
obtained was considered satisfactory. The limits of detection (LD) and quantification
(LQ) were lower the Brazilian drinking water standard, suggesting the applicability of the
method for the drinking water quality control .Among POA, H,O/UV resulted in the best

degradation of the micropollutants.

Keywords: antibiotic resistance, profenofos, microcystin LR, ivermectin, liquid

chromatography, mass spectrometry, cytotoxicity MTT assay, oxidation by-products
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CAPITULO 1

Introducao e estrutura da tese




1. INTRODUCAO

O desenvolvimento das instrumenta¢des analiticas automatizadas ¢ altamente
sensiveis ocorreu em meados do século XX ¢ inicio do século XXI. Esse avango analitico
possibilitou inimeras descobertas de substancias presentes no meio ambiente que antes
ndo eram detectaveis, apesar de existirem ha bastante tempo (Barber 2013; Birkholz et al.
2014). Quando essas substancias passaram a ser detectadas analiticamente os
pesquisadores ndo tinham o conhecimento sobre os efeitos ecotoxicologicos da época e

passaram a denominar de contaminantes emergentes (CE) (Birkholz et al., 2014).

Estes contaminantes, especificamente os microcontaminantes ou micropoluentes
emergentes, estdo presentes nas substancias novas, dentre as milhares que sdo produzidas
anualmente e as que estardo entrando no mercado, sobre as quais irdo conhecer 0s riscos
ambientais e risco a saude daqui ha algumas décadas, e nas substancias nao tao recentes,
jé amplamente consumidas e que, nos dias de hoje, tem preocupado pesquisadores no
mundo todo quanto a sua presenga no ambiente devido a suspeita de efeitos prejudiciais
causados a saude e a biota por causa das exposi¢oes cronicas (Houtman 2010).

Os microcontaminantes pertencem a diversas classes de compostos, incluindo os
agrotoxicos, drogas ilicitas, farmacos, produtos de higiene pessoal, estrogénios,
alquilfendis e seus derivados, além dos subprodutos provenientes dos processos de
desinfec¢do de dgua e alguns microrganismos e cianotoxinas (Pal et al. 2014). Estas
substancias sdo constantemente introduzidas no ambiente em larga escala e ocasionam
impactos negativos a saude ambiental por um periodo de tempo relativamente longo
(Rodriguez et al. 2011). Apresentam propriedades fisicas e quimicas como persisténcia,
volatilidade ou lipofilicidade e sdo tipicamente detectadas com concentracdes muito
reduzidas (ng, pg ou pg/L) e com significancia toxicologica de complexa avaliagao

(Taylor & Senac 2014).

Dentre estes microcontaminantes estdo as drogas antimicrobianas, tanto na medicina
veterinaria quanto humana. O uso abusivo de antibioticos tem causado grande impacto na
saude publica, j4 que os microrganismos patogénicos sdo dindmicos e, constantemente,
alteram seu fenotipo com mecanismo de adaptagdo as pressdes do meio ambiente. Frente
ao constante uso dos antimicrobianos, os microrganismos desenvolvem alternativas para

anular seu efeito e adquirir o perfil de resisténcia a acdo desses farmacos (Oliveira &



Freitas 2013). As estagdes de tratamento de 4guas residudrias sdo as principais rotas de
bactérias resistentes a antibioticos (BRAs) no meio ambiente, principalmente as baseadas
em processos biologicos (Rizzo, Sannino, et al. 2014). O langamento das BRAs no meio
ambiente pode estar ligado a trés fatores: (i) descarga de esgotos sem tratamento prévio,
(i1) auséncia do processo de desinfeccdo nos efluentes de ETEs e (ii) processos de
desinfec¢do inadequado como cloracdo ou radiacdo ultravioleta. A entrada desses
microrganismos resistentes aos ecossistemas aquaticos naturais possibilita a transferéncia
de genes resistentes que modificam o genoma bacteriano dos microrganismos

pertencentes ao meio (Hoa et al. 2011 e Verlicchi et al. 2010).

Nos contextos supracitados, pode-se considerar que os corpos de dgua naturais sdo
potenciais reservatorios de microcontaminantes emergentes incluindo as BRA,
cianotoxina, farmacos e pesticidas. Ao passo que estas fontes de agua sdo destinadas para
o uso de abastecimento publico, sérias preocupacdes surgem para as empresas produtoras
de agua potavel, pois 0 método de tratamento convencional (coagulagdo/floculacao,
sedimentacdo e filtragdo) ndo remove os microcontaminantes da dgua. Ademais, o
processo unitario comumente utilizado na barreira de seguranca das ETAs, apenas com
desinfectantes quimicos, como dioxido de cloro, cloraminas e, em especial, o cloro, ndo
removem eficazmente os microcontaminantes alvo. Além disso, o uso do cloro como
oxidante promove a formagao de subprodutos de desinfec¢ao (SPD) como trialometanos,
acidos haloacéticos, entre outros compostos halogenados, que podem causar riscos a
saude publica. A desinfeccdo com cloro ¢ eficaz na inativagdo de microrganismos
patogénicos presentes na 4gua, mas também sdo poderosos oxidantes de matéria organica
(acidos fulvicos e hlimicos) e contaminantes antropogénicos presentes em muitas fontes
de aguas naturais, ¢ cada contaminante submetido ao processo de oxidagdo quimica,
produz um conjunto de subprodutos que podem ser mais toxicos do que o composto
original.

Deste modo, diferentes técnicas de tratamentos para serem utilizadas nas ETAs estdo
sendo analisadas como 0z0nio, perdxido de hidrogénio (H>0O), radiagdo ultravioleta (UV)
e processos oxidativos avancados (POAs). Os POAs sdo alternativas de tratamento de
agua com significativa importancia na restauragdo ambiental, degradando diversos
micropoluentes. Podem, ainda, ser combinados com outras tecnologias de tratamento,
utilizados como pré ou pos-tratamento para melhoria de sua eficiéncia. Atualmente, existe

uma diversidade de POAs que sdo classificados de acordo com a fase do catalizador e a



presenca ou auséncia de radiagdo UV. No entanto, todos eles sdo baseados no principio
de produzir radicais hidroxila (OH"). Os processos oxidativos avancados tém sido
amplamente estudado para remogao de grande variedade de contaminantes. Porém, apesar
de na literatura cientifica estarem disponiveis varios estudos, muitos POAs precisam ser
analisados quando aplicados em 4dguas destinadas ao abastecimento publico, para que
assim a seguranca da agua seja garantida, evitando por conseguinte a formacao de

subprodutos de oxidagao prejudiciais a satde.

Motivagio

A selec@o do processo de tratamento de 4gua depende da qualidade requerida ao final
do processo e de sua aplicacdo (como desinfeccdo, descarte no ambiente ou reuso). Os
tratamentos oxidativos, baseados em tecnologias fotoquimicas, empregam energia
radiante com comprimento de onda que geram quantidades despreziveis de calor e,
consequentemente, ndo sdo conduzidos em altas temperaturas. Esta condi¢do traz
vantagens operacionais: (i) melhores condi¢des de equilibrio para reagdes exotérmicas;
(i1) condigdes mais favoraveis para operagdo na fase aquosa; ¢ (iii) minimizacao de
produtos secundarios indesejaveis quando o processo ¢ bem projetado (Cassano, 1995).

Nas tltimas décadas, foram desenvolvidos processos fotoquimicos para operagao em
larga escala. Na Europa, muitas estagdes de tratamento de 4gua potavel usam tecnologia
de desinfeccdo UV. Nos Estados Unidos, ha mais de 500 plantas com reatores
fotoquimicos com capacidade operacional de 158 a 3200 m? h™!. Em Québec (Canadd) o

tratamento € feito desde 1986.

A empresa responsavel pelo tratamento de dgua no Norte da Holanda desenvolveu
um projeto em escala piloto com a aplicagdo do processo H20,/UV na degradacdo de
varios micropoluentes, incluindo pesticidas (atrazina), disruptores do sistema endocrino
(bisfenol A), microcistina e produtos farmacéuticos, utilizando lampada de média pressao
e concentracdo de peroxido de 6 mg/L e obteve resultado acima de 80%. Devido ao
sucesso da aplicagdo do processo HxO2/UV foi instalado, em 2004, um sistema em larga
escala com o fluxo de 4000 m® h™'. No ano de 2007, outro sistema foi instalado na
Holanda para remocgao de pesticidas com um fluxo de 6000 m*/h (Linden & Mohseni
2013). Resultados assim estimulam o investimento nos tratamentos fotoquimicos, dada
sua capacidade de mineralizar substincias potencialmente toxicas e recalcitrantes.

Espera-se que o desenvolvimento desta area estimule a aplicabilidade dos POAs na



fotodegradacdo de compostos orginicos em escala real, além de combind-los com

métodos tradicionais.

1.1.Contaminantes especificos da tese

(D Bactérias resistentes a antibioticos (BRAs);
(I) O organofosforado profenofos (PFF);
(IIT) ~ As microcistinas (MCs);

(IV)  Farmaco veterinario ivermectina (IV);

1.2.Estrutura da tese

Capitulo 1: Refere-se a introdugdo, contendo a relevancia e motivagao do trabalho.

Capitulo 2: Corresponde a revisdo de literatura sobre os conceitos e caracteristicas das
técnicas utilizadas para degradar os contaminantes alvos do trabalho. Abordagem geral
de cada microcontaminantes estudados. Teoria das técnicas analiticas aplicadas, em
especial, a cromatografia liquida acoplada a espectrometria de massas (CLAE-IEN -

EM/EM) e, por fim, uma breve revisdo sobre validacdo de método analitico.

Capitulo 3: Desinfeccdo de dgua superficial por cloragdo e Processos Oxidativos
Avangados: Inativagdo de cepas de E. coli resistentes a antibioticos (RA) e avaliagao da
citotoxicidade. Este capitulo reporta a comparacdo do efeito da cloragdo com POAs na
desinfeccao de cepas de E. coli (RA) isoladas de agua superficial do rio Tusciano (Italia),
e a avaliagdo da citotoxicidade dos subprodutos gerados na desinfec¢do por cloro e
H>02/UV, pela viabilidade celular normalizada por células HepG2. Este trabalho foi
desenvolvido no dmbito do programa PDSE (Programa de Doutorado Sanduiche no
Exterior) na Universidade de Salerno — Italia, pelo departamento de Engenharia Civil e
Ambiental.

Capitulo 4: Degradagdo de Profenofés em solucdo aquosa por Processo Oxidativo
Avangado homogéneo. Este capitulo refere-se a degradacdo dos PFF pelo processo de
H>O»/UV, usando Luz UV-C de baixa pressio em escala de laboratorio. Serdo
apresentados a via de degradacdo do contaminante e os subprodutos formados nos
processos oxidativos. Os subprodutos serdo identificados com espectrometro de massa

triplo quadrupolo.



Capitulo 5: Degrada¢dao de microcistina-LR (MC-LR) pelo processo de H>O,/UV:
Identificacdo dos subprodutos de oxidacdo e validagio do método por HPLC-MS. Este
capitulo teve como objetivo validar uma metodologia analitica para quantificagdo de MC-
LR em amostras de dgua; investigar a degradacdo de microcistina-LR em solugdo aquosa,
aplicando perdxido (H20»), radiacdo ultravioleta (UV-C) e (H20./UV); verificar os
subprodutos formados na fotodegradacdo de MC-LR no processo H,O»/UV; e sugerir

uma rota de degradagdo da molécula.

Capitulo 6: Este capitulo descreve a otimizagao da degradagao de ivermectina utilizando
o processo H>O»/UV: quantificacdo e identificacdo dos fragmentos gerados por
espectroscopia UV e espectrometria de massa. O estudo de degradacdo foi otimizado
através do planejamento Box-Beheken, composto de trés niveis e trés fatores, resultando
em um total de dezoito experimentos. Em seguida, o melhor percentual de degradagdo de
ivermectina foi selecionado para detectar os ions dos fragmentos gerados na degradagao

por H,0,/UV
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2. REVISAO BIBLIOGRAFICA

2.1. Caracteristicas gerais dos contaminantes estudados:

2.1.1. Pesticida organofosforado — Profenofds

Nas ultimas décadas, o aumento surpreendente da producdo agricola, batizado de
revolugdo verde, tem como resultado o desenvolvimento de pesticidas sintéticos no
controle de ervas daninhas e insetos. Os pesticidas sdo produtos e agentes de processos
fisicos, quimicos ou bioldgicos, utilizados nos setores de produgdo, colheita,
armazenamento e beneficiamento de produtos agricolas de alimentos, pastagens, protecdo
de florestas (nativas ou plantadas) e de outros ecossistemas (ambientes urbanos, hidricos
e industriais) com a finalidade de alterar a composicao da flora ou da fauna e preserva-

las da acdo danosa de seres vivos considerados nocivos (Kingston 2011).

Os problemas ambientais ocasionados pelo uso incorreto de pesticidas estdo
relacionados principalmente com o destino que estes compostos tém no meio ambiente,
como a contaminagdo de solos agricolas, de aguas superficiais e subterraneas, na
atmosfera e nos alimentos (Cooper e Dobson, 2007). Os pesticidas em contato com o solo
estdo vulneraveis aos processos fisico-quimicos que controlam seu destino no ambiente,
como adsorcdo, retencdo, transformacdes de natureza biologica (degradacdo por
microrganismos) ou quimica (quebra da molécula por fotélise ou hidrolise). A
biodegradacdo pode ser considerada o principal mecanismo de degradacao dos
agrotoxicos no solo, devido a acdo microbiana nas moléculas dos pesticidas (Aktar et al.

2009).

Os pesticidas podem ser transportados no ecossistema pelos processos de lixiviagao,
volatilizacdo ou escoamento superficial, pondo em risco os recursos hidricos superficiais
e subterrdneo a uma provavel contamina¢do. Os pesticidas estdo divididos em quatro
classes toxicoldgicas, sdo elas: I = rotulo vermelho, Il = rétulo amarelo, III = rétulo azul
e IV =ro6tulo verde. A classe [ abrange os compostos considerados altamente toxicos para
seres humanos, a II, os mediamente toxicos, a III, os pouco toxicos e a IV, os compostos

considerados praticamente ndo-toxicos.



Os pesticidas estdo classificados de acordo com o tipo de praga que podem
combater como botanicos, inorganicos ou organicos. Os organicos estdo divididos em
compostos, cuja funcdo organica basica contem: uma base nitrogenada, clorada,
clorofosforado ou fosforado. A base fosfato forma uma classe de pesticidas
organofosforados (POF) (Richardson & Makhaeva 2014). Os POF foram desenvolvidos
para fins agricola devido a sua elevada relacdo custo beneficio. Por outro lado, a utilizacao
desenfreada dos POF pode contaminar o solo, agua subterranea e superficial (Richardson
& Makhaeva 2014).

As estruturas moleculares dos principais POF utilizados no mundo estdo
apresentadas na Figura (2.1), denominadas de: fenamifos (1), forato (2), dimetoato (3),
metil paration (4), metil pirimifés (5), malation (6), fentido (7), isocarbofos (8),

clorfenvinfos (9), profenofos (10) e metidationa (11) (Liu et al. 2013).
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Figura 2.1: Estruturas moleculares dos principais pesticidas organofosorados.

A maioria dos compostos organofosforados sdo inibidores da acetilcolinesterases
como a acetilcolina (ACh), neurotransmissor responsavel pelo funcionamento do sistema
nervoso central (Grisolia 2005). Normalmente, a acetilcolina - apods ser liberada - ¢
degradada rapidamente por enzimas conhecidas como colinesterases. Os
organofosforados sdo capazes de competir com a acetilcolina pelo sitio receptor

localizado nas colinesterases e, dessa forma, bloqueiam a quebra da acetilcolina.

A extensdo da inibi¢cao da enzima depende muito de fatores estéricos, isto ¢, do modo



como o inibidor se encaixa na enzima e também da natureza dos grupos organicos
presentes. O acumulo de acetilcolina nas jun¢des da musculatura lisa, em humanos,
provoca uma opressdo toracica, salivagdo, lacrimejamento, aumento da sudorese,

nauseas, vomitos, colicas, diarreia e uma constri¢do das pupilas oculares (Grisolia 2005).

O profenofos (PFF) possui ag@o acaricida e inseticida, sendo o mais utilizado pelos
agricultores. O uso mais comum ¢ no combate em culturas de algodao, amendoim, batata,
café, cebola, ervilha, feijdo, feijjdo-vagem, girassol, mandioca, melancia, milho, pepino,
repolho, soja, tomate e trigo. Estes alimentos, por sua vez, sdo diariamente consumidos
pelos brasileiros. As vias de contamina¢do do PFF sdo: oral, inalatoria, dérmica e
mucosas. As causas indiretas a salide humana, devido ao uso excessivo do pesticida
profenofos, segue um caminho devastador quando acumulado no tecido gastro intestinal.

A estrutura do PFF é formado por um subgrupo S-alquil fosforotioato ligado a um
anel benzeno halogenado, Figura (2.2). O mesmo ¢ classificado como um pesticida
moderadamente perigoso. Segundo a Organiza¢do Mundial da Saude (OMS), a molécula
de profenof6s possui toxidade moderada (Classe toxicologica II) em contato dérmico ou

ingestao do produto.
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Figura 2.2: Arranjo estrutural do pesticida do profenofos

2.1.2. Farmaco veterinario - Ivermectina
Farmacos, de um modo geral, sdo produzidos com caracteristicas de estabilidade
suficientes para atingir o objetivo terapéutico ao qual sdo propostos, ou seja, sao
desenvolvidos para serem persistentes. Metabolitos dos farmacos, administrados em
humanos e parte significativa ndo metabolizada, sdo excretados no esgoto doméstico e
resistem aos processos convencionais de tratamento nas ETEs (Daughton 2016). Corpos
d’agua podem também ser contaminados por condi¢des inadequadas de armazenagem e

destinagdo de produtos ndo utilizados, ou com prazo de validade expirado, assim como
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tratamentos administrados na aquicultura (Kemper 2008). Os farmacos administrados em
animais também tém uma parte significativa excretada pelas fezes, cujo esterco, usado
como fertilizante sem cuidado prévio, constitui uma via de contamina¢do de aguas
subterraneas e dos solos, onde pode provocar a bioacumulagdo por meio de plantas e
microrganismos. O mesmo pode ocorrer com a aplicagdo de lodo, proveniente de ETEs,
na agricultura. Outra rota de entrada de farmacos no ambiente aquatico ¢ a disposi¢ao de
residuos de industrias farmacéuticas em aterros sanitarios, que podem contaminar a agua

subterranea no entorno do aterro (Tiwari et al. 2011).

Quando nao langados diretamente no ambiente aquatico, os farmacos podem
alcancgar o corpo hidrico por meio da lixiviagdo do solo. O principio ativo e seus
metabolitos podem se espalhar no ambiente a partir da aplicacao de biossolidos oriundos
de tratamento de esgoto sanitario. Mesmo quando o fairmaco apresenta alta capacidade de
adsor¢ao no solo, ele pode ser encontrado em ambientes aquaticos, ainda que em menores
concentragdes. Atualmente, alguns motivos que levam preocupagao a sociedade cientifica
mundial sdo: o elevado potencial de disseminacdo de contaminantes entre os varios
compartimentos ambientais, a auséncia de estudos detalhados sobre o comportamento dos
farmacos no meio ambiente, ¢ a caréncia de dados quantitativos por tais substancias que,
por sua vez, resulta na caréncia de métodos de determinagdes analiticas adequadas as

diversas matrizes ambientais (Woodward 2009).

A utilizacdo de medicamentos veterindrios ¢ uma pratica amplamente empregada
e de grande valia para a profilaxia e tratamento de enfermidades em animais de produgao,
principalmente os antiparasitarios (medicamentos de uso frequente na medicina
veterinaria). Uma gama destes produtos ¢ encontrada no mercado. As avermectinas sao
os medicamentos veterinarios mais usados na pecudria para tratamento de um amplo
espectro de doengas parasitarias. Este medicamento compde um grupo quimico das
lactonas macrociclicas que sdo produtos da fermentagdo das bactérias gram-positivas,
denominadas actinomicetos Strepfomyces (Hou et al. 2006). O principio ativo das
avermectinas reage na jun¢do neuro-muscular dos insetos, ou seja, nos receptores

neurotransmissores €, com isso, bloqueia a transmissao de estimulos (Chung et al. 1999).

As avermectinas sdo compostas por abamectina, doramectina, eprimectina e
ivermectina, Essas substancias sdo utilizadas contra uma variedade de nematodeos e

artropodes (Lehner et al. 2009).

A ivermectina ¢ uma lactona macrociclica, pertencente a familia das avermectinas,
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originalmente isolada em 1975 como produto de fermentagdo da bactéria Streptomyces
avermitilis, pertencente ao filo actinomiceto (Atakisi et al. 2009). Ela ¢ composta por uma
mistura de duas moléculas ativas, denominadas H2Bla, > 80%, ¢ H2B1b, < 20% que
diferem estruturalmente pela natureza do radical ligado ao carbono 25: 1-metilpropil e 2-
propil, respectivamente, representadas na Figura (2.3). A avermectina B1 (abamectina,
precursora da ivermectina) ¢ a mais importante das avermectinas produzidas
naturalmente. Nessa producdo ocorrem duas moléculas homologas, a Bla, que ¢
produzida em muito maior quantidade, e a B1b. A ivermectina ¢, entdo, produzida pela

saturacdo de uma dupla ligag¢do na posi¢do C22-23 (Beasley et al. 2006).
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Figura 2.3: Estrutura quimica da Ivermectina

ApoOs sua administragdo, cerca de 90% do fdrmaco pode ser excretado pelo
organismo através das fezes, leite e urina, provocando mudancas nos organismos
invertebrados que participam da degradacdo fecal (TiSler & Kozuh Erzen 2006). A
concentragdo de ivermectina, nas fezes e no solo, pode ser considerado um importante
indicador de impacto ecologico. Esta substancia liga-se fortemente as fezes e podem
persistir no solo durante um longo periodo de tempo, reduzindo a abundancia e a
diversidade da fauna presente no estrume, além de atrasar a degradacdo de compostos
organicos, podendo interferir no reciclo dos nutrientes do solo (Iglesias et al. 2006). O
defliivio da dgua das chuvas, em pastagens, ¢ um dos principais meios de transporte de
residuos de farmacos veterindrios em cursos d’agua. Dessa forma, os farmacos
veterinarios podem ser considerados poluentes de fontes difusas e suas concentracdes nos

corpos d’agua podem variar de acordo com as chuvas, afetando os ecossistemas ¢ a saude

12



humana (Schweitzer et al. 2010), uma vez que muitos medicamentos podem resistir ao

tratamento convencional de 4dgua.

2.1.3. Cianotoxinas — Microcistina

As cianobactérias ou "algas azuis" constituem um grupo diversificado de bactérias
fotossintéticas oxigénicas que habitam uma grande variedade de ambientes aquaticos e
terrestres, e mostram grande diversidade morfoldgica (Francis et al. 1988). Pertencem a
um antigo grupo de microrganismos presentes no planeta ha trés bilhdes de anos e
apresentam uma combinacdo de caracteristicas encontradas tanto em algas como em
bactérias (Codd 2000; Berg et al. 1988). Em condicdes naturais, as cianobactérias vivem
em equilibrio com os demais grupos de algas. No entanto, em situagdes de
enriquecimentos nutricionais, ou seja, eutrofizagdo do corpo d’agua e condicOes
hidrologicas estaveis, pode ocorrer o aumento de abundancia das espécies de
cianobactérias, dando origem as floragoes (Dittmann & Wiegand 2006). As floragdes das
cianobactérias causam impactos sociais, econdmicos € ambientais, ndo apenas por sua
biomassa contribuir para problemas estéticos, como alteracdes na coloragdo da dgua
(camada esverdeada na superficie) e odor desagradavel, mas também, por alterar o sabor
da 4gua tratada para abastecimento. A decomposicao das floragdes de algas leva a
desoxigenacao, alterando a quimica da agua e afetando a capacidade de sobrevivéncia dos
organismos aquaticos. As floragdes de cianobactérias toxicas comprometem a
disponibilidade hidrica para os usos mais nobres, tais como: abastecimento publico,
dessedentagdo animal, recreacdo de contato primario, irrigagao de hortaligas, aquicultura
e pesca, dentre outros (Ding et al. 1998; Jang et al. 2003; Ding et al. 1999). Atualmente,
ha cerca de 150 géneros de cianobactérias, das quais 40 sao conhecidas como produtoras
de toxinas — as cianotoxinas (Saker et al. 1999). No Brasil, os géneros mais comuns de
cianobactérias formadoras de floragoes sao Microcystis, Nodularia, Cilindrospermopsis,
Anabaena, Aphanizomenon e Planktothrix (Sant’ Anna & Azevedo 2000).

As cianotoxinas sdo conhecidas como toxinas produzidas por cianobactérias.
Constituem um amplo grupo de produtos naturais toxicos. Em ambientes aquaticos, as
cianotoxinas, normalmente, permanecem contidas nas células de cianobactérias e sdo
liberadas em quantidade consideravel apos a lise celular, que ocorre durante a fase de
senescéncia (morte natural), estresse celular ou uso de algicidas, como sulfato de cobre

ou cloro. A producdo desses metabolitos secundarios bioativos, com altas propriedades
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toxicas pode afetar direta ou indiretamente a satide de muitos animais, inclusive a do
homem (Hunter et al. 2009; Marie et al. 2012; Codd et al. 1999). As toxinas de
cianobactérias constituem um grupo quimicamente heterogéneo, apresentando assim,
diferentes propriedades toxicologicas. Elas podem ser divididas em trés grupos principais,
com base na estrutura quimica: peptideos ciclicos, alcaldides e lipopolissacarideos (Merel
et al. 2013; Codd et al. 1999). Comumente, as cianotoxinas sdo classificadas em
categorias distintas, relacionadas aos efeitos toxicos provocados nos organismos afetados.
Do ponto de vista toxicologico, as cianotoxinas abrangem quatro classes principais, as
quais sdo bastante diversificadas estruturalmente: neurotoxinas, hepatotoxinas,
citotoxinas e dermatoxinas. As principais e mais perigosas toxinas produzidas pelos
géneros de cianobactérias mais comuns sd3o: microcistinas, nodularinas,

cilindrospermopsinas e saxitoxinas (Cood 1995; Ardoz et al. 2010).

Grande parte dos envenenamentos por cianobactérias envolve hepatotoxicidade
aguda causada por hepatotoxinas, que apresentam uma agao mais lenta, podendo causar
mortes num intervalo de poucas horas a poucos dias (Carmichael 1992). Dentre essas
hepatotoxinas, as microcistinas (MCs) constituem o grupo mais comum ¢ com maior

incidéncia de acidentes por contaminagao de humanos e animais.

As MCs foram as primeiras hepatotoxinas identificadas e isoladas do género
Microcystis aeruginosa (Francis et al. 1988). Sdo as cianotoxinas mais facilmente
encontradas nas floragdes de cianobactérias em agua doce, como lagos, reservatorios e
areas recreacionais (Carmichael 1992). As hepatotoxinas sdo as toxinas mais comuns
produzidas por alguns géneros de cianobactérias, tais como: Microcystis,
Anabaena,Oscillatoria e Nostoc (Carmichael 1992). Constituem uma familia de toxinas
que tém recebido atencdo consideravel, devido a sua potente atividade hepatotoxica. Essa
forte toxicidade implica graves problemas ecologicos € um risco a saude dos seres
humanos e animais (Codd et al. 1999). As MCs sao de particular preocupacao, uma vez
que casos agudos de intoxicacdo por essas toxinas podem causar morte rapida em
humanos e outros animais. Elas tém causado mortalidade em animais domésticos e
selvagens, doencas em seres humanos, e quando expostos por meio de hemodialise, até
mesmo a morte (Carneiro & Leite 2008; Carmichael 1992). Tem sido relatado que as
MCs sdo as toxinas especificas do figado em condigdes in vitro e in vivo. As
consequéncias sdo: lesdes no citoesqueleto, necrose hepatica e hemorragia no figado,

além de causarem tumor no figado (Carneiro & Leite 2008).
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As MCs compdem o maior grupo de toxinas de cianobactérias. Ha cerca de 150
isoformas de MCs identificadas (Sharma et al. 2012), as quais compartilham a mesma
estrutura (D-Alanina-X-D-MeAsp-Y-Adda-DGlu-Mdha), onde X e¢ Y sdo os L-
aminodcidos varidveis, MeAsp ¢ o 4cido metilaspartico, DGlu ¢ o 4cido glutdmico, Adda
¢ Mdha sdo os aminoacidos (3-amino-9-metoxi-2,6,8-trimetil-10-fenildeca-4,6-diendico)
e N-metildehidroalanina, respectivamente. As MCs sdo nomeadas de acordo com os L-
aminoacidos variaveis que elas contém, formando uma série de variantes da molécula. A
mais comum, mais toxica e, consequentemente, a mais estudada ¢ a MC-LR que apresenta
os L-amino4cidos leucina (L) e arginina (R) nas posigdes varidveis (Lawton & Robertson
1999). Consequentemente, esforgos significativos de investigacdo t€ém sido dirigidos para
a identificacdo e erradicacdo das MCs em dguas naturais, principalmente, a microcistina
- LR (MC-LR), objeto de estudo desse trabalho.

A MC-LR, com estrutura quimica ciclica (D-Alanina-L-Leucina-DMeAsp-L-
Arginina-Adda-D-Glu-Mdha), Figura (2.4), ¢ wuma hepatotoxina produzida
principalmente pela espécie Microcystis aeruginosa, mas também pelas Anabaena flos-

aquae, Oscillatoria agardhii e Nostoc sp (Harada et al. 1990).
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Figura 2.4: Esquema da estrutura molecular da microcistina

A MC-LR ¢ liberada quando as cianobactérias morrem ou sdo destruidas. As pessoas
sdo expostas a essas toxinas com mais frequéncia através da ingestdo de dgua potavel ou

durante atividades de lazer, quando a dgua ¢ ingerida. Os efeitos da toxicidade das MC-
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LR, em humanos, sdo diversos, entre eles estdo: gastroenterites, nduseas, vomitos, febre,
sintomas de gripe, dor de garganta, irritacdo nos ouvidos e olhos, erupc¢des, mialgias,
dores abdominais, incluindo dores causadas por hepatomegalia, consolida¢do pulmonar,
distarbios visuais, cianose, danos hepaticos ¢ hemorragias internas, convulsdes e até
morte (Namikoshi et al. 1992). Relatos tém mostrado o aumento da incidéncia de cancer
de figado em humanos e envenenamentos de animais em diferentes paises, devido ao
consumo de agua contaminada (Van Halderen et al. 1995). No Brasil, ocorreram dois
casos graves de envenenamentos atribuidos a cianobactéria. No primeiro caso, uma
floracdo de Anabaena e Microcystins ocorrida na Represa de Itaparica-BA foi
responsavel por 2000 gastroenterites, resultando em 88 mortes, a maioria em criangas
(Zegura et al. 2003). O segundo caso ocorreu no Instituto de Doengas Renais em Caruaru-
PE, em 1996, causando a morte de 55 pacientes por intoxicagdo hepdtica devido a
contaminag¢do da agua utilizada para hemodidlise com microcistina (Jochimsen et al.
1998). Em algumas regides do pais, a situacdo ¢ bastante alarmante, pois varios
reservatorios ¢ acgudes utilizados para o abastecimento publico apresentam frequentes
floracdes de algas toxicas. A alta toxicidade das cianotoxinas gera impacto sobre os
aspectos ambiental, social € economico da sociedade moderna (Antoniou et al. 2005). O
efeito toxico e a presenca dessas cianobactérias, em dguas naturais, continuam
representando um risco a satide dos seres humanos através da agua potavel (Meriluoto &
Codd 2005). Diante disso, a Organizacdo Mundial da Satude estabeleceu o valor limite
para MC-LR total em 4agua potavel como sendo de 1 pg/L (WHO 1998). Assim, varios
estudos tém sido citados na literatura sobre a degradacdo da MC-LR, como meios de
investigacdo e inativacdo dessa toxina (Antoniou et al. 2008; Dawson 1998; Meriluoto &
Codd 2005). Estudos demonstraram que a tecnologia de tratamento de d4gua,
predominante nas ETAs convencionais, possibilita a remogao de grande parte das células
e individuos intactos de algas e cianobactérias, por outro lado, ¢ ineficiente para remogao
de cianotoxinas dissolvidas. Dessa forma, torna-se necessaria uma tecnologia de
tratamento de agua complementar que possa atuar em conjunto, visando a otimizacgao do
processo. Varias tecnologias tém se destacado nos ultimos anos, entre elas: oxidacao
quimica, microfiltracdo, ultrafiltracdo, nanofiltracdo osmose reversa, adsorc¢ao utilizando
carvao ativado e os Processos Oxidativos Avangados. Torna-se fundamental a aplicagdo
de técnicas para o controle de MC-LR, bem como técnicas analiticas precisas e sensiveis
para a sua investigacdo e monitoramento, uma vez que a MC-LR constitui uma ameaga

consideravel para a satide humana.
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2.1.4. Bactérias resistentes a antibioticos
As Bactérias Resistentes a Antibidticos (BRAs) tornam-se cada vez mais
disseminadas no ambiente, e sua prevaléncia e evolugdo causam graves problemas para a
saude publica. A resisténcia aos antibidticos € o resultado do uso excessivo, inadequado
e indiscriminado de antimicrobianos. O desenvolvimento das bactérias resistentes pode

ser entendido como resposta de uma evolu¢ao naturalmente seletiva.

Em condigdes ideais, as bactérias se multiplicam rapidamente, em tempo
cronologico de minutos a horas, favorecendo condi¢des naturais de mutagdes espontaneas
e variacdes genéticas significativas. O agente antimicrobiano inibe e mata algumas
espécies de bactérias. Mas, quando administrado com dosagens inferiores, as células
sobreviventes tendem a ter vantagens seletivas de sobrevivéncia e, contudo, podem
desenvolver caracteristicas mais resistentes. Assim, as bactérias resistentes tornam-se

predominante, por um processo de evolucdo natural, caracterizada como darwinismo.

O uso de antibidticos em populagdes bacterianas sensiveis a agdo das drogas
podem tornar-se resistentes, basicamente, por dois processos. Primeiro, por mutacao
espontanea, em que as bactérias que transportam mutacdo no material genético confere
resisténcia e sobrevivem ao uso das drogas, enquanto as sensiveis sdo eliminadas. Assim,
as células resistentes transferem essas caracteristicas as células-filhas, caracterizando a
evolugdo ou transmissdo vertical (Tenover 2006) e, no segundo processo, por
transferéncia génica horizontal, os genes podem ser adquiridos de outros microrganismos
da mesma geracdo.Esse fendomeno envolve uma célula doadora que contribui parte de seu
genoma para uma célula receptora, que pode ser de uma espécie ou até mesmo de um
género diferente (Oliveira & Freitas 2013). Apds a transferéncia, parte do DNA da
doadora ¢ incorporado ao DNA da receptora, que passa a ser denominada de
recombinante, e o restante ¢ degradado por enzimas. Alguns genes, adquiridos
horizontalmente, podem proporcionar efeitos deletérios a célula bacteriana que os
recebeu. Dessa maneira, essas bactérias serdo eliminadas da populagdo, as quais estdo
inseridas. Por outro lado, os genes que conferem aos microrganismos patogénicos
vantagem seletiva, em relacdo ao hospedeiro, t€ém o potencial de serem rapidamente

espalhados dentro da populacdo bacteriana (Byarugaba 2010).

A prevaléncia da resisténcia bacteriana resultou numa complexa interagao entre

antibioticos, microrganismos, hospedeiros ¢ o meio ambiente. O principal fator
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determinante dessa prevaléncia, em termos de origem e grau, ¢ a propria pressdo seletiva
dos antibioticos. Sob esta selecdo, as cepas dominantes e resistentes sao disseminadas nos
hospedeiros € no meio ambiente. A minimizagao desse problema pode vir das prescrigdes
médicas, tornando-as mais cautelosas e prudentes, e das farmacias onde os fAirmacos s
poderao ser repassados por ordens médicas.

As preocupagdes eram geralmente direcionadas as bactérias resistentes a um unico
antibiotico, porém, bactérias resistentes a multiplas drogas (BRMD) estdao sendo objeto
de preocupacado dos pesquisadores e profissionais de satde publica. O uso demasiado dos
antibioticos tem-se generalizado e cepas bacterianas resistentes aos multiplos antibioticos
tornaram-se cada vez mais comuns. Em alguns casos, existem microrganismos
patogénicos que sdo resistentes a todos ou quase a totalidade dos antibioticos atualmente
disponiveis, ocasionando sérias implicagdes para a satide humana e animal (Al-Bahry et
al. 2015). As BRMD sao responsaveis pela inutilidade de muitos antibidticos, ¢ na
maioria das vezes, infec¢des causadas por essas bactérias dobram os riscos de doengas
severas e prolongadas, ocasionando hospitalizacdo e morte. Se esta situagdo continuar,
em poucos anos, infec¢des causadas por BRMD serdo dificilmente trataveis e poderdo

tornar-se incontrolaveis.

O surgimento das BRMD pode ter sido originado das mutagdes, quando
populagdes de bactérias sensiveis foram expostas as concentragdes subletais de dois ou
mais antibioticos ao mesmo tempo, ou seja, populacdes bacterianas resistentes a um
determinado antibidtico e, por conseguinte, expostas a outro. E, por fim, outra via de
mutagdo ocorre por rearranjo genético de transferéncia horizontal, por processos de
conjugacdo, transformacdo ou transdugdo dos dadores aos receptores (Al-Bahry et al.
2015). A transferéncia horizontal ocorre, comumente, dentro de reservatorios ambientais,
onde bactérias e agentes antimicrobianos coexistem (Al-Bahry et al. 2015).

Bactérias resistentes se espalham no ambiente por diferentes rotas, incluindo
efluentes de esgotos tratados ou ndo, lodo de ETEs e residuos agricolas (Hoa et al. 2011).
Os produtos farmacéuticos podem ser dispersos pela mesma rota e sdo responsaveis pela
origem e disseminacdo das bactérias resistentes.

Os farmacos veterinarios também sao responsaveis pelas resisténcias bacterianas,
pois muitos antibioticos ndo sdo absorvidos no trato intestinal dos animais, e estima-se
que 25% a 75% sdo excretados através da urina e das fezes para o meio ambiente (Al-

Bahry et al. 2015). Estes antibi6ticos sdo introduzidos tanto no solo como nas aguas
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subterraneas e superficiais, e as bactérias presentes nestes ambientes sofrem a pressio
seletiva dos antibioticos. Além disso, a disseminagdo também pode vir de fossas sépticas
e locais de armazenamento de esterco, contaminando as bacias hidrograficas vizinhas e

fontes de aguas subterraneas.

Antibioticos tém sido detectados em instalagdes de tratamento de aguas
residudrias, e estudos comprovaram que os antibioticos ndo sdo degradados durante os
processos de tratamento biologico (Bai et al. 2015). Bactérias resistentes, presentes no
intestino humano, entram no ambiente através do esgoto, e, devido ao seu grande volume,
transmite doengas de veiculacdo hidrica, incluindo virus e bactérias patogénicas. Nas
regides aridas ou locais onde a 4gua subterranea ¢ utilizada, o risco de transmissao de
BRAs ¢ potencializado, principalmente, quando instaladas fossas sépticas

inadequadamente ou com rachaduras (Al-Bahry et al. 2015).

2.2. Principios de processos oxidativos avan¢ados

Os Processos Oxidativos Avangados (POAs) sdo diferentes sistemas reacionais que
se baseiam na formagao de agentes oxidantes com elevado potencial de oxidagdo (Tabela
1), como os radicais hidroperoxila (HO,"), superoxido (O,"-) e radical hidroxila (OH"),
sendo este Ultimo, o radical mais importante para o processo de oxidac¢do. O radical
hidroxila (OH") participa como principal agente oxidante com base em processos fisico-
quimicos capazes de produzir mudangas profundas na estrutura quimica das moléculas.
Trata-se de uma espécie de elevado poder oxidativo que deve ser produzido in Situ ¢ que
pode permite a completa mineralizagdo de inumeras espécies quimicas de relevancia
ambiental, em tempos relativamente curtos, atuando rapidamente em compostos
organicos e inorganicos em agua destinada para o consumo humano (Glaze et al. 1987;
Linden & Mohseni 2013). A atribui¢do da oxidacdo avancada foi, inicialmente,
estabelecido por Glaze et al. (1987) que definiram os POAs como processo que envolve

a geracdo e uso de espécie transitoria poderosa, denominado de radical hidroxila (OH").

Tabela 2.1 Potencial de oxidagdo de algumas espécies

Espécie Potencial de oxidacao (eV)
F2 3,03
OH’ 2,80
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0 ('D) 2,42

08 2,07
H>0» 1,78
HO* 1,70
MnO* 1,68
ClO; 1,57
HCIO 1,49

Cl, 1,36

0} 1,23

Br 1,09

| 0,54

Os radicais hidroxilas podem ser gerados através de reacdes, utilizando oxidantes
fortes, como: 0zonio (O3), perdxido de hidrogénio (H202) e semicondutores - dioxido de
titanio (Ti0Oy) e 6xido de zinco (ZnO) - e por meios fotoquimicos (incluindo a luz solar).
A Tabela (2) cita as principais vantagens e desvantagens dos POA (Linden & Mohseni
2013).

Tabela 2.2: Vantagens ¢ desvantagens para tratamento de contaminantes quimicos em agua
Vantagens

Alta taxa de reacdes quimicas

Degradacao de poluentes ao invés de concentra-los

Nao geram residuos so6lidos

Mineralizagdo de diversos poluentes

Dependendo do processo, podem requerer pequenas dimensdes de construgao

Nao seletivos, capacidade de oxidar compostos recalcitrantes e nao biodegradaveis
Desvantagens

Pode produzir subprodutos desconhecidos

Pode ser necessario fornecer processo subsequente para extinguir o oxidante residual

Existem diversas variedades de POAs que podem gerar os radicais OH" em solugdes

aquosas e sdo, geralmente, classificados por fotoquimicos e ndo fotoquimicos Tabela (3).

Dentre os métodos fotoquimicos, existem duas estratégias para geragdao de radicais
OH™:
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(1) Fotolise homogénea — solugdes contendo H>Oz, O3 ou uma combinagdo dos
dois;
(1))  Fotolise heterogénea — presenga de particulas coloidais de semicondutor,

como o TiO; na interface particula/solucao.

Tabela 2.3: Processos de oxida¢do avangada para o tratamento de dgua

Processos nao fotoquimicos Processos fotoquimicos
e Reacio Fenton (Fe?'/ H,07) e Vicuo + UV (V/UV)
e Oxidagdo eletroquimica e Reacdo com Foto-Fenton (UV/Fe*"/
H>0,)
e Radidlise e Peroxido + UV (UV/H20,)
-Plasma nao-térmico e Ozonio + UV (03/UV)
-Ultra-som e Fotocatalise heterogénea

e Ozonizacao
-meio alcalino (O3/OH-)
-com peroxido de hidrogénio
(03/H20y)

A luz é uma das formas de energia de radiagdo que se estende desde as ondas
cosmicas até as ondas de radio, sendo classificada com 16 tipos diferentes, dependendo
do comprimento de onda. A energia ¢ transmitida por radiacdo em pacotes discretos,
chamados fotons. Quando um foton atinge uma molécula, e provoca a sua excitacao, tal
transferéncia de energia, por radiacdo para a molécula, pode conduzir a uma reagdo
quimica. Este fendmeno ¢ classificado como fotoquimico.

Normalmente, o comprimento de onda da radiacdo fotoquimica ¢ na faixa de 100
a 1000nm (Figura 2.5). Na faixa de 700 a 1000nm a radiagdo ¢ classificada como
infravermelha, ndo ¢ visivel para o olho humano e, com exce¢do de alguns tipos de
fotossintese bacteriana, o infravermelho ndo possui energia suficiente para resultar em
processos fotoquimicos significativos. Entre 400 e 700nm estdo na gama da luz visivel.
Esta faixa de radiagdo atua no processo da fotossintese das plantas e algas. Comprimentos
de onda de 100 a 400nm sdo, genericamente, a radiagdo UV (ultravioleta) e divide-se em
quatro categorias: (i) UVA (315 a 400nm); (ii) radiagdo UVB (280 a 315nm); (iii)
radiacdo UVC (entre 200 a 280nm) e, finalmente, (iv) VUV radiagdo (vacuo ultra violeta
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com comprimentos de onda compreendidos entre 100 a 200nm). Cada um dos
comprimentos de onda na radiacdo UV provoca diferentes reagdes fotoquimicas (Faretra

et al. 2009).

Raio Raio Bat Luz Infra Ondas de
F Raio X Jitri ¥ ,
cosmico Gama ' - visivel vermelho| radio
i . il -_“‘“--.\_ 10°%m
Vacuo UV Onds L:\;; uv o L;]Fm "|onda l!lr\‘-:.;? v
(UV-C) (UV-B) (UV-A)
100 nm 200, 280 315 . 400nm
15 0.6
]

10 0.4
5 0.2
0 - 0
220 240 260 280 300 320 340

Comprimento de onda (nm)

[ Limpada UV de baixa pressdo e baixa intensidade

Lampada UV de média pressdo e alta intensidade

Figura 2.5: Faixa de radiagdo UV e espectros de radiagdo de diferentes lampadas UV

Fonte: (Sievers 2011).

Existem, basicamente, trés leis basicas da fotoquimica: (i) Lei de Grotthuss-Draper,
afirma que € necessario absor¢ao da luz pela molécula, esta lei parece 6bvia, no entanto,
as moléculas que ndo sdo afetadas pela luz, com comprimento de onda especifico, ndo
podem ser envolvida por uma reagao fotoquimica; (ii) a quantidade de fotons que atingem
as moléculas, devem ser pelo menos, igual ou superior ao nimero de moléculas, s6 assim
pode ocorrer uma reagao fotoquimica completa e; (iii) a energia de um foton absorvida
pela molécula deve ser, igual ou maior do que a ligagdo mais fraca na molécula. Se a
energia absorvida na molécula for menor do que a ligagdo mais fraca, ndo ocorrera uma

reagdo fotoquimica. Neste caso, a energia absorvida ird ser convertida em calor ou até
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mesmo a molécula ird redesenhar o féton que absorveu, fendomeno conhecido como

fluorescéncia ou fosforescéncia (Faretra et al. 2009).

2.2.1. Processo H:0/UV

O peroxido de hidrogénio ¢ um dos oxidantes mais versatil que existe, quando
utilizado em conjunto com agentes cataliticos - compostos de ferro, luz UV,
semicondutores - ¢ convertido em radicais hidroxilas (OH"). O processo que combina
peroxido de hidrogénio com irradiacdo ultravioleta ¢ um dos POAs mais utilizados e, tem
sido usado com éxito na remogdo de contaminantes presentes em aguas ¢ efluentes
industriais. O processo combinado de H,O,/UV ¢é muito mais eficiente do que o uso de
cada um deles separadamente, devido a maior producao de radicais hidroxila. Segundo
Legrini et al. (1993), o mecanismo mais comumente aceito para a fotolise de peroxido
com luz UV ¢ a quebra da molécula em dois radicais OH’ para cada molécula de H,0»
(Equacao 1).

h
HzOz—V> 2HO Equacéo 1

A fotolise de H>O» se realiza quase sempre utilizando lampadas de vapor de
mercurio de baixa ou média pressdo. Geralmente, se usam lampadas de 254 nm, porém,
a absor¢do de H>O; ¢ méxima a 220 nm. O uso de lampadas de Xe/Hg seriam mais
conveniente, por emitir luz na faixa 210-240 nm, porém mais caras. Quando o H>O; ¢
exposto ao comprimento de onda de 220 nm, se decompde em radical OH" com
rendimento quantico igual a um, ou seja, para todo foton absorvido, um radical HO" ¢
formado (Linden & Mohseni 2013).

A estabilidade do H»O» varia em funcdo do pH e da temperatura. Em altas
temperaturas e em meio alcalino h4 o favorecimento da sua decomposic¢dao. No entanto,
este composto fotoreativo sofre interferéncia negativa na producdo de HO® quando
utilizado em excesso. Akgerman e Alnaizy (2000) mostraram que o processo tornou-se
menos eficiente provavelmente pela autodecomposi¢ao de H-O, em HO™> (com menor

poder oxidante) e 4gua, conforme Equacao 2.

H20> + HO ——» H20 + HO2 Equagdo 2
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O HyO» tem varias aplicagdes, devido as suas propriedades, sendo imperativo a
indugdo do seu uso a uma agao seletiva (Akgerman & Alnaizy 2000). Assim, controlando-
se: temperatura, concentragdo, tempo de reagdo, adigdo ou ndo de catalisadores, este pode
ser utilizado para oxidar um determinado poluente mesmo na presenga de outro, ou
originar diferentes produtos de oxidag¢do para uma mesma espécie oxidavel (Avan 1998;
Andreozzi 1999). Se for utilizado em meio acido, o perdxido de hidrogénio ¢ um poderoso
agente oxidante e uma potente fonte de geragdo de radicais livres, porém em solugdes

alcalinas ¢ estavel e se decompde em agua e oxigénio molecular, conforme Equacao 3.

HOp — H.0+ 02 Equacao 3

A velocidade de decomposigao do peroxido e hidrogénio, Equacdo 4, aumenta a
medida que o pH atinge o valor do pKa (11,7), assim como com o acréscimo da

temperatura (Mattos et al., 2003).

H-0 + HO2 — H-0 + 02 + HO’ Equagao 4

O peroxido de hidrogénio pode reagir com a matéria organica presente na agua,
por mecanismos diretos e indiretos, podendo se comportar tanto como agente oxidante ou
agente redutor na reagao direta, conforme Equagdes 5 e 6, respectivamente (Legrini et al.
1993).

H,0; +2H" +2¢¢ — H0 E°=1,776 V Equagéo 5

H,0, +2¢¢ — O+ 2H" E°=0,7V Equagéo 6

S3o muitos os mecanismos propostos para a quebra do H>O» que descrevem
diferentes rotas de degradagdo da matéria organica. Esta diversidade evidéncia as
interferéncias sofridas pelo sistema, inerente as condigdes operacionais como:
temperatura, pH, concentragdo de peroxido de hidrogénio e presenga ou auséncia de
matéria organica e/ou contaminantes.

Andreozzi (1999) demonstrou algumas reagdes paralelas que acontecem na
degradacdo de substrato (Equagdes 7 a 10). Os radicais hidroxilas gerados atacam,

diretamente o substrato S, oxidando-o a S” (7), ou o proprio peréxido de hidrogénio,
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devido ao excesso de oxidante, pode levar a formacdo de radicais hidroperoxil (HO"),
conforme Equagdo 8. Assim como, o radical hidroperoxil pode reagir com o H>O»

formando radicais hidroxilas (Equagao 9), que podem gerar mais H>O,.

HO + S — S Equagio 7
H,O,+ HO® — H;O0 + HO" Equacao 8
H,O,+ HO’, — HO'+ O, + H,O Equagdo 9
2HO® — H0:+ 02 Equacao 10

As reagdes (7) e (11) consomem radicais OH" e diminuem a probabilidade de
oxidagdo, portanto, deve-se determinar em cada caso a quantidade 6tima de H>O> para

evitar um excesso, que poderia prejudicar a degradagao.

1.1.1. 2.2.2. Fotocatalise Heterogénea
A fotocatalise heterogénea ¢ um processo que inclui uma grande variedade de
reagOes cataliticas que ocorrem sob o efeito da luz. Nao existe uma defini¢do Uinica para
fotocatalise, e pode ser definida como: catalise das reacdes da fotoquimica, fotoativagdo
de catalisadores ou ativagao fotoquimica de processos cataliticos (Sievers & Gmbh 2011).
Enfim, fotocatalisadores, sdo substancias que interferem nas reagdes quimicas, baixando

a energia de ativagdo e consequentemente aumentando a velocidade da reagdo.

A fotocatélise heterogénea pode ser aplicada na degradagdo de compostos alvos,
tanto no meio gasoso como solugdes aquosas. A catalise heterogénea classica pode ser
decomposta em cinco passos independentes: (1) transferéncia dos compostos da fase de
fluido para a superficie; (2) adsor¢@o de, pelo menos, um dos compostos; (3) reagdo na
fase adsorvida; (4) dessor¢do do produto e; (5) remocdo dos produtos da regido da
interface. A reacao fotocatalitica ocorre na fase de adsorgao.

Fotocatdlise utilizando particulas semicondutoras tem sido amplamente
investigada e observaram grandes promessas para a remog¢ao de inimeros contaminantes
organicos e inorganicos. Entre os muitos semicondutores com propriedades cataliticas
(por exemplo, TiO2, WO3, CDs, Fe203, etc.), o TiO2 mostrou-se ser o mais promissor. O

TiO> ¢ altamente fotorreativo, barato, quimicamente inerte, estdvel, e ndo toxico.
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Em fotocatalise heterogénea, tanto a redu¢ao como a oxidagdo pode ocupar espago
na superficie do semicondutor foto-excitado, como se mostra na Figura (2.6). O principio
da fotocatalise heterogénea envolve a ativagdo de um semicondutor (geralmente TiO;)
por luz solar ou artificial. Um semicondutor ¢ caracterizado por bandas de valéncia (BV)
e bandas de condugdo (BC) sendo a regido entre elas chamada de “band-gap”. A absorg¢ao
de fotons com energia superior a energia de “band gap” resulta na promocao de um
elétron da banda de valéncia para a banda de condugdo com geragdo concomitante de uma

lacuna (h") na banda de valéncia (Nogueira et al 1998).

0;
Particula do g
Reacao de
catalisador &
reducao
B
1 recombinacao
nterna 0;,; HO;
Energia |
hn‘;fqip Solucio
recombinacao OH. R"
super ficial !
"o Reacio de
oxidacao
hs H,0 | OH, R

Figura 2.6: Ilustragdo esquematica do processo fotocatalitico

Fonte: (Nogueira 1998)

As lacunas foto-geradas t€ém potenciais bastante positivos, na faixa de +2,0 a
+3,5V. Este potencial ¢ suficientemente positivo para gerar radicais *OH a partir de
moléculas de agua adsorvidas na superficie do semicondutor. A eficiéncia da fotocatalise
depende da competicao entre o processo em que o elétron ¢ retirado da superficie do
semicondutor e o processo de recombinacdo do par elétron/lacuna o qual resulta na
liberacdo de calor. Esta recombinagdo de elétrons no estado excitado ¢ capaz de iniciar
uma ampla gama de rea¢des quimicas. No entanto, a oxidagdo pelos radicais hidroxila ¢
o principal mecanismo para a destrui¢do de contaminantes organicos, mas também
através de outras espécies de radicais, derivadas do oxigénio (O2, HO,', etc.) formadas
pela captura de elétrons fotogerados (Kormann 1988; MacManus-Spencer et al. 2011;

Nishida & Ohgaki 1994). A producao de radicais hidroxila pode ocorrer através de varias
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vias, mas, como acontece com muitos outros POAs analisados, ¢ facilmente formado a
partir do peroxido de hidrogénio. (Reagao 11 a 17):

A producdo de perdxido de hidrogénio ocorre principalmente através dos
seguintes trés mecanismos de reagdo. No primeiro mecanismo, o peroxido € criado pela
reducdo do oxigénio com dois elétrons na banda de condugao (BC). Na medida que a
concentragdo de aceptores de elétrons (por exemplo, oxigénio) € acrescentada em
solucao, o rendimento destes elétrons aumentam na BC, elevando assim o rendimento do
peroxido de hidrogénio. A presenga de aceptores de elétrons diminui a combinagdo de
elétrons excitados na lacuna e, assim, aumenta a formagao de peroxido de hidrogénio e

outros radicais (Crittenden et al. 1996; Herrmann 1999).

O2+ 2H* + 26e.5c —>» H20:> Equagéo 11

O peroxido de hidrogénio € produzido segundo mecanismo através da oxidagao
da dgua pela lacuna na banda de valéncia (hgv). Este mecanismo ocorrer apenas na
auséncia de aceptores de elétrons e na presenca de dadores de elétrons (por exemplo, H>O,
OH) (Turchi & Ollis 1990).

2H20 + 2hgy* —> H20: + 2H* Equagéo 12

Uma vez que o peroxido de hidrogénio ¢ formado, pode dissociar-se na presenga
de radiagdo UV para formar radicais hidroxila. Outros radicais (por exemplo, radicais
superoxido ou hidroperoxido) formam radicais hidroxila, a principio o radical
hidroperoxido ¢ formado quando o oxigénio ¢ reduzido por um elétron na BC (Turchi &
Ollis 1990):

O2+H* +epc —>» HO> Equagéo 13

A desprotonagdo do radical hidroperoxido em pH neutro resulta na formagao de

um radical superoxido (*O2") que, por sua vez, reage com o peroxido de hidrogénio.

HOz» —> H* + 07 Equagéo 14
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H202 + 027 — OH + O+ OH* Equacéo 15

Finalmente, os radicais hidroxila podem ser formados a partir da redugdo direta

do H>0: pelos elétrons da BC:

H-0> + egc —» OH + OH- Equagédo 16

Além disso, os radicais hidroxila podem ser produzidos através da reagdo pela

lacuna com um ion hidroxido.

OH + h*gy ——» OH* Equagdo 17

Experiéncias realizadas com os sistemas que compdem o TiO/UV relatam
interferéncias que podem afetar o sistema, devido a presenca de anions (cloreto, fosfato
e bicarbonato), cations e moléculas neutras que competem com o contaminante em locais
reativos na superficie das particulas do catalisador, obstruindo os sitios ativos. O efeito
de cations e anions ¢ fortemente dependente do pH. O pH de carga zero para o TiO2 ¢ em
torno de 6 e para pH baixo (3 e 4) a velocidade de reagdo ¢ significativamente retardada,
devido a adsor¢do do anion sobre a superficie do catalisador carregado positivamente

(Fagan et al. 2016).

Num sistema de reacdo de TiO2/UV os catalisadores podem ser suportados ou
dispersos no sistema. Para o projeto, s3o necessarios ensaios de bancada e em escala
piloto, rigorosos, para determinar a dose 6tima de TiO2 em cada tipo de dgua a ser tratada.
Uma dose baixa de TiO2 pode resultar em sitios ativos limitante para ocorrer as reagdes
e gerar quantidades insuficientes de radicais, ao passo que uma dose elevada de TiO2 pode
reduzir a transmitancia da luz UV. Fagan et al. (2016) constataram que 500 mg/L de TiO;
em suspensdo ocorreu a absorgdo, superior a 95%, da luz UV a 330 nm, afetando,
negativamente, a eficiéncia do sistema de fotodegradagdo em solugdo aquosa. Segundo
Linden & Mohseni (2013) borbulhar ar no sistema, para obter concentragdes superiores

de oxigénio dissolvido (OD), favorece as reagdes de fotodegradacao.

O TiO; ¢ o semicondutor mais utilizado em processos fotocataliticos, devido

algumas caracteristicas favoraveis, dentre as quais, se destacam: ativagdo por luz solar,
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insolubilidade em dgua, baixo custo, auséncia de toxicidade e imobilizagdo em solidos.
Quando o TiO» ¢ imobilizado, dispensa o uso de um sistema de separagdo, pos-tratamento,
o qual, é necessario quando utilizado o TiO; suspenso em solu¢do. No entanto, o
procedimento mais eficiente para o tratamento de dguas contaminadas ¢ utilizando o
catalisador em suspensdo, mas a sua recupera¢do ou separagdo dificulta o uso desta
técnica em grande escala. Por tanto, para contornar esta dificuldade, avalia-se a
imobilizagdo, de catalisador, em diferentes materiais suportes, considerando que o uso
deste material possibilite a sua reutilizagdo. Por outro lado, dependendo da forma e o tipo
do material suporte, pode ocorre a reducdo na eficiéncia do processo, ocasionado pela

diminuicdo do transporte de massa para a superficie do catalisador.

e Os principais componentes de um sistema de TiO2/UV incluem:

(1) Injetor de TiO2 e um sistema de separacao (Opg¢do 1)

(11) Reator de leito fluidizado com material suporte impregnado com TiO> (Opgao 2)
(ii1) Lampadas UV e sistema de limpeza para as lampada

(iv) Dispositivo de mistura estatico

(v) Bombas para entrada do afluente e tubulagdes

(vi)Sistemas de monitoramento

e Outras considera¢des comparativas e confiabilidade

Além da eficiéncia e uso energético, existem outros fatores que devem ser
considerados quando avalia a pretensdo de instalacdo de POA, como confiabilidade,
robustez e facil implementagdo (Linden & Mohseni 2013). A confiabilidade ¢ uma chave
determinante na escolha de uma tecnologia para uma dada aplicagdo. A confiabilidade &,
geralmente, definida como a probabilidade condicional, a um dado nivel de confianga, de
que um sistema ira executar suas fungdes de maneira satisfatoria, por um periodo de
tempo, dentro dos limites de desempenho pré-estabelecidos e, em especial, operar sob
condi¢des ambientais de aplicacdo e contextos operacionais com um certo nivel de stress

associado.

Os POAs, especificamente, O3/H,0,, UV/H>0,, e UV/O3 sdo os processos mais

aplicados devido a sua confiabilidade de atenderem as metas de tratamento, sob condigdes
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especificas, ao passo que os fotocataliticos, UV/Ti02, ozonizagdo catalitica, e reacdes de
Fenton ndo garantem confiabilidade de aplicag¢do real, devido a falta de pesquisas e
aplicagdes em grande escala, a necessidade de adi¢do e remocao de agentes quimicos no
processo e a desativacdo catalitica ainda precisa ser avaliado de maneira mais cautelosa.
Além das caracteristicas de confiabilidade mencionadas acima, a confiabilidade mecanica
também ¢ muito importante quando se comparam diferentes processos. Tecnologias com
menos componentes substituiveis ou com poucos movimentos mecanicos e hidraulicos

sdo considerados mais confidveis porque irdo exigir menos manutengao.

2.3. Cromatografia liquida de alta eficiéncia e espectrometria de massas

As técnicas de separagdo por cromatografia liquida de alta eficiéncia (CLAE)
emprega colunas recheadas com materiais especialmente preparados, implicam em
interacdes fisico-quimicas entre os compostos presentes na amostra e na fase estacionaria.
A CLAE permite realizar separagdes e andlises quantitativas de uma variedades de
compostos em diversos tipos de amostras, por meio de duas fases: uma estacionaria (fixa

na coluna cromatografica) e outra movel.

Nas ultimas trés décadas, ocorreu o desenvolvimento de varios detectores, tais como:
(1) detectores espectrofotométricos que operam em comprimento de onda varidvel; (ii)
detectores eletroquimicos, por fluorescéncia ou por fluorescéncia induzida por /aser; e
(iii) detectores de espectrometro de massas. Este ultimo, favorece uma faixa mais ampla
de compostos a serem identificados e, particularmente, favorece analises de compostos

em baixas concentragdes presentes em amostras complexas (Chiaradia et al. 2008).

Quando utiliza a cromatografia liquida acoplada a espectrometro de massas (CLAE-
EM), algumas dificuldades de compatibilidade sdo encontradas, como por exemplo,
vazao do eluente do sistema cromatografico, relacionado a velocidade de bombeamento
do sistema de vacuo no projeto da fonte de ions do espectrometro de massas. As vazdes
utilizadas em CLAE sdo altas, na ordem de 1,0 mL/min, de maneira que ndo ¢ possivel
bombear o eluente da CLAE, diretamente, para o interior da fonte do detector, em
especial, os espectrometros de massas que operam em pressdes na ordem de 1,3 x 10
Pa (Maldaner & Jardim 2009). Além do problema existente com relacdo a vazao, os
compostos que sdo separados por CLAE sdo, relativamente, pouco volateis e/ou sensiveis
a temperatura, de maneira que, ndo ¢ possivel ioniza-los utilizando as técnicas de

ionizacdo, comumente, aplicadas na EM. Desta forma, para o acoplamento da CLAE/EM
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¢ necessario o desenvolvimento de interfaces como fonte de ionizagdo. Dentre as fontes
de ionizagdo desenvolvidas, as mais empregadas sdo loniza¢do por Eletronebulizagdo
(IEN) (Collins et al 2011).

A CLAE caracteriza-se por ser uma ferramenta analitica de grande impacto na
atualidade para determinacdo de diversos compostos organicos, favorecendo
quantificacdo e identificagdo, com alto grau de seletividade e sensibilidade. Em geral, um
sistema de cromatografia liquida utilizado como uma entrada para um espectrometro de
massa, consiste de um amostrador automatico, uma bomba analitica e coluna, conforme
mostra a figura (2.7). O EM ¢ constituido de unidades fundamentais: uma fonte de

ionizagao, na qual sdo gerados os ions na fase gasosa, um analisador e um detector.
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Figura 2.7: Esquema de componentes tipicos da CLAE

Na fonte de lonizag@o por Eletronebulizagdo (IEN), a Fase Movel (FM), a qual o
analito de interesse se encontra dissolvido, passa através de um capilar sob pressdo
atmosférica e mantido com alta voltagem. Na saida do capilar sdo formadas pequenas
gotas altamente carregadas “spray” que sdo dessolvatadas ao se deslocarem em sentido

contrario do posicionamento de um eletrodo. A dessolvatagdo ¢ assistida por um fluxo
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continuo de gis seco (geralmente N») na regido do “spray”. A medida que ocorre a
dessolvatagdo, o tamanho das gotas ¢ reduzido até o ponto em que a forca de repulsdo
entre as cargas similares fica maior que as for¢as de coesdo da fase liquida (tensdo
superficial). Neste momento, ocorrem as “forcas repulsivas de Coulomb”, que geram
gotas com tamanhos equivalentes a 10% do tamanho das gotas originais. Uma série de
explosdes passa a ocorrer até que sao produzidos ions do analito alvo a partir destas gotas
(Figura 2.8), os quais sdo transferidos para o interior do espectrometro de massas por uma

série de dispositivos de focalizagdo (Crutchfield & Marzinke 2015).
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Figura 2.8: Esquema de nebulizagdo de fonte [IEN
Fonte:(De Julio et al. 2010)

Como a IEN, a ionizacdo ocorre diretamente na solucdo. Compostos sensiveis a
temperatura podem ser ionizados sem sofrer degradagao. Uma vez que, a IEN sdo gerados
ions com multiplas cargas, esta técnica pode ser aplicada a compostos com massas
molares relativamente grandes, pois como o espectrometro de massas mede a razdo
massa/carga (m/z) dos ions, o intervalo de “massa” de aplicabilidade do instrumento pode
ser expandido por um fator equivalente ao numero de cargas do ion, isto ¢, um ion com
m/z 1000 e com 20 cargas representa um composto com uma massa molar de 20 000 Da
(Maldaner & Jardim 2009). Devido ao modo de obtencdo dos ions pela fonte IEN, a
ionizacdo de compostos altamente polares ¢ facilitada (Collins et al 2011). Uma vez que
a IEN ¢ dependente da concentragdo do analito no efluente da coluna cromatografica, o
uso de divisores de fluxo para diminuir a vazao do efluente para o interior da interface,

ndo afeta de forma notdvel sua detectabilidade. O uso desses divisores s6 ocorre quando
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a vazdo utilizada no cromatédgrafo ultrapassar 1 ou 0,5 mL min™! (Maldaner & Jardim
2009; Collins et al 2011).

A fonte de ionizacdo por eletronebulizag¢do, acoplada com a CLAE, propicia um
método facil de ionizagdo de substancias ndo volateis e termolabeis, tornando-se uma das
técnicas mais robustas, abrangentes, reprodutiveis e sensiveis para o monitoramento de
amostras com grau de complexidade expressiva. Os fatores que podem afetar a etapa de
ionizagao no sistema CLAE/EM-ESI sdo os tamanhos das gotas inicialmente produzidas,
e a taxa de fluxo do liquido; quanto menores as gotas produzidas maior serd a
dessolvatagdo, possibilitando, assim, maior eficiéncia na producao de ions (De Julio et al.
2010). Outro fator importante na utilizacdo do ESI sdo os compostos polares/idnicos
diferentes do analito alvo, encontrados muitas vezes em amostras matrizes, que por sua
vez, competem com a ionizagdo, podendo afetar a exatiddo e a precisdo, ou acarretar a
perda absoluta da sensibilidade. Isso ocorre pela elevada concentragdo de interferentes,
podendo até mesmo impedir completamente a transferéncia de carga para o composto de
interesse. Geralmente, isso ocorre com composto de concentracdo na ordem de ng/mL.
Esse fator pode ser corrigido pelas técnicas de clean up das amostras, pelo uso do padriao
interno deuterado ¢ no preparo das solugdes analiticas no extrato da matriz (Iglesias

2013).

2.3.1. Analisadores de massas

Os tipos mais comuns de analisadores de massas que vém sendo utilizados em
trabalhos para determinagdo de amostras ambientais sdao: Quadrupolo, Triplo quadrupolo,
lon Trap, Quadrupolo — TOF, lon Trap com Ressonancia Ciclotronica de fons e

Transformada de Fourier (Collins et al 2011).

e Triplo quadrupolo

Este instrumento € constituido por trés quadrupolos em série, porém o segundo
quadrupolo ndo ¢ utilizado para separar ions de mesma razao m/z, mas sim como cela de
colisdo, na qual ocorre a fragmentagdo dos ions selecionados no primeiro quadrupolo,
geralmente por dissocia¢ao induzida por colisio com um gas inerte “collision-induced
dissociation” - DIC, e também, ¢ empregado como direcionador dos ions produzidos ao

terceiro quadrupolo. Na DIC, o ion precursor proveniente do primeiro quadrupolo ¢
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acelerado por um potencial elétrico para uma regido de alto vacuo no interior do segundo
quadrupolo, onde sofre repetidas colisdes com um gés inerte de elevada energia
(geralmente Ar, He ou N3), o que leva a um aumento na energia potencial deste ion até
ocasionar sua fragmentagdo, conduzindo a formagdo dos ions produto. Quando DIC ¢
realizada em baixa energia, as reacdes de fragmentacdo levam, geralmente, a perda de
fragmentos neutros (H.O, MeOH, CO, CO; etc.), dependendo da natureza do ion
precursor. Esta perda de fragmentos neutros € muito importante na determinacdo
estrutural da molécula do analito, uma vez que fornece informagdes acerca de grupos
funcionais presentes na molécula. Quando o DIC ¢ realizado sob elevada energia, as
reagdes de fragmentagdo geram informagdes estruturais mais significativas, visto que
pode levar a quebra das moléculas em posi¢Oes caracteristicas. Porém, quando a energia
¢ muito elevada, pode levar a uma fragmentacao descontrolada (Azevedo 2004). Além de
informagdes estruturais, 0 DIC pode melhorar a detectabilidade do método quando usado
para gerar ions caracteristicos de uma molécula e, assim, realizar sua detec¢do a partir
deste ion fragmento. A molécula do analito alvo se encontra em presenca de outras
moléculas de mesma massa molar nominal, € o uso do DIC reduz o ruido e aumenta a
detectabilidade. Todos os quadrupolos sdo controlados para transmitir ions de uma tinica
razdo m/z ou de um intervalo de razdes m/z para gerar informagao analitica mais exata
(Maldaner & Jardim 2009).

e [on-trap

Neste instrumento, a sele¢@o, a decomposi¢@o ¢ a subsequente andlise dos ions sdo
realizados na mesma parte do instrumento, de maneira que estes processos ocorrem
separados apenas pelo tempo. Para isso, o trap ¢ ajustado para capturar todos os ions que
entram no espectrometro de massas, e os ions de m/z que ndo sdo de interesse sao levados
a instabilidade para ocasionar sua ejecao do “frap”. O(s) ion(s) remanescente(s) no “trap”
¢(sao) dissociado(s). Os ions produzidos na dissociagdo do ion de m/z selecionado
tornam-se sequencialmente instaveis e sdo liberados do trap para gerar o espectro de
massas (Chiaradia et al. 2008). Na Figura (2.9) encontra-se esquematizado um diagrama
do detector de EM, em especial, o diagrama representa um sistema EM-ESI-Triplo

quadrupolo.
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2.4. Validacdo de métodos analiticos

A necessidade de qualificar as medi¢des quimicas esta sendo cada vez mais exigida e
reconhecida. A validagdo do método analitico envolve um procedimento que comprova

que o método oferece os resultados esperados com credibilidade, precisdo e exatidao.

Conforme Lancas (2004), validacdo ¢ uma acdo ou efeito de validar, dar validade,
tornar valido, tornar legitimo ou legal ou seja, visa diminuir ou controlar os fatores que
levam a imprecisdo (erro aleatorio) ou inexatiddo (erro sistematico) de uma resposta

apresentada.

No contrario, os resultados analiticos ndo confidveis podem resultar em decisdes
desastrosas e prejuizos financeiros irreparaveis. Portanto, a validagdo metodologica
consiste no desenvolvimento, e posterior controle, de determinada metodologia analitica
implantada em um laboratério, parte fundamental de um programa de garantia de

qualidade.

Para que ocorra o credenciamento da qualidade assegurada e demonstragcdo de
competéncia técnica, diversos 6rgaos internacionais e nacionais exigem a validagdo de
métodos analiticos como um requisito fundamental. Ha varios 6rgdos internacionais que
normatizam esta matéria como: ICH (“International Conference on Harmonization”),
IUPAC (“International Union of Pure and Applied Chemistry”), ISO (“International
Organization for Standardization™), entre outros. No Brasil, hd duas agéncias que
disponibilizam guias para o procedimento de validagcdo de métodos analiticos: ANVISA
(Ageéncia Nacional de Vigilancia Sanitaria) e INMETRO (Instituto Nacional de
Metrologia, Normatizacdo ¢ Qualidade Industrial). Segundo INMETRO (2011), o
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processo de validagdo de um método deve estar descrito em um procedimento, € os
estudos para determinar os pardmetros de validagdo devem ser realizados com
equipamentos ¢ instrumentos dentro das especificagdes, funcionando corretamente e
adequadamente calibrados. Do mesmo modo, o responsavel pela realizacdo dos estudos
deve ser competente na drea e precisa ter conhecimento suficiente sobre o trabalho, sendo

capaz de tomar as decisdes apropriadas durante a realizacdo do mesmo.

No processo de validacdo, os parametros analiticos sdo escolhidos de acordo com a
intencdo e o objetivo do uso do método. Normalmente, os principais parametros
encontrados para validacdo do método sdo: seletividade, linearidade, faixa linear de
trabalho, limite de deteccdo e de quantificacdo, precisdo, exatiddao, e robustez (Raya-

Rodriguez 2009). Estes parametros sdo sucintamente descritos a seguir.

2.4.1. Seletividade

E a capacidade que o método possui de medir, exatamente, uma espécie de
interesse em mistura ou matrizes na presenga de outros componentes da matriz, tais como:
impurezas e produtos de degradagdo. A seletividade € o primeiro passo para o
desenvolvimento e validagdo de um método instrumental de separacdo e, caso ela ndo

seja assegurada, a linearidade, a exatidao e a precisdo estardo seriamente comprometidas.

Conforme Ribani et al. (2004), a avaliacdo da seletividade pode ser obtida de
varias maneiras. Para os métodos cromatograficos, por exemplo, compara-se a matriz
ausente do analito de interesse € a matriz adicionada com o analito (padrdo), mas nesse
caso, nenhum outro componente deve eluir no tempo de retencdo da substancia de

interesse, que deve estar bem separada dos demais compostos presentes na amostra.

Outra maneira de avaliar a seletividade ¢ comparando uma curva analitica com
adigdo da substancia de interesse na amostra (método adi¢ao de padrao ou padronizagdo
externa com superposicao da matriz) com uma curva analitica sem a presenga da matriz
(padronizacdo externa ou padronizacdo externa sem superposi¢dao da matriz). Caso elas
sejam paralelas, o método serd seletivo, ou seja, ndo hd interferéncia da matriz na
determinacdo do analito de interesse. O método adi¢do de padrao ¢ aplicado quando nio

for possivel obter a matriz isenta de analito de interesse.
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2.4.2. Linearidade

A linearidade corresponde a capacidade do método de fornecer resultados
diretamente proporcionais a concentracdo da substidncia em exame, dentro de uma
determinada faixa de aplicacdo. Na pratica, a linearidade ¢ determinada por graficos de
calibragdo ou curvas de calibragdo, seguido de um tratamento estatistico (Raya-Rodriguez
2009), para assegurar a qualidade da curva de calibragdo analitica, determinadas regras

sd0 necessarias:

II.  Alguns pontos da curva podem ser excluidos, desde que se mantenham cinco
pontos. O maior e menor devem permanecer;
III.  Deve-se evitar excluir dois pontos sequenciais;
IV. A curva serd iniciada pelo menor valor mensuravel ou pelo menor valor de

interesse para a quantificacao.

A linearidade do método pode ser determinada a partir da relagdo matematica
entre o sinal medido e a concentragao ou massa da espécie de interesse, geralmente obtida
por uma equagdo de reta y = ax + b, chamada de curva analitica. Os coeficientes a e b da
curva analitica podem ser estimados a partir de um conjunto de medi¢des experimentais
usando o método matematico, conhecido como regressao linear. Além destes, calcula-se
o coeficiente de correlagdo r ou o coeficiente de determinagdo r?, pardmetros estes que
permitem uma estimativa da qualidade da curva obtida, pois quanto mais proximos de
1,0, menor a dispersao do conjunto de pontos experimentais e menor a incerteza dos
coeficientes de regressao estimados. A ANVISA recomenda um coeficiente de correlagdo

igual a 0,99 e 0 INMETRO um valor acima de 0,90.

2.4.3. Limite de deteccdo e quantificagdo

A sensibilidade de um método ¢ definida pelos limites de deteccdao (LD) e de
quantificacdo (LQ). Limite de detec¢ao ¢ a menor quantidade do analito presente em uma
amostra que pode ser detectado, porém nao necessariamente quantificado como um valor
exato, sob as condi¢cdes experimentais estabelecidas. E o limite de quantificagdo
corresponde a menor quantidade de um analito que pode ser quantificada com exatiddo e
precisdo (Raya-Rodriguez 2009).

A determinagdo do LD e do LQ pode-se utilizar trés maneiras distintas:
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I.  Visual: distingue-se o sinal do ruido pela visualizagdo da menor concentracdo
possivel;

II.  Sinal-ruido: Para o LD, o sinal da menor concentragdo do analito ¢ 3 vezes maior
do que o ruido do sistema (N), ou seja, LD = 3N e para o LQ, o sinal da menor
concentragdo do analito ¢ 10 vezes maior do que o ruido do sistema (N), ou seja,
LQ = 10N;

II.  Método baseado em parametros da curva analitica, os quais podem ser calculados

como:
LD =3 *% Equagdo 18
LQ =10 *% Equacgao 19

Onde s ¢ a estimativa do desvio padrido da resposta, que pode ser a estimativa do
desvio padrao do branco da equagdo da linha de regressdo ou do coeficiente linear da

equacdo e S ¢ a inclinagdo (slope) ou coeficiente angular da curva analitica.

2.4.4. Preciséo

Expressa a concordancia entre varios resultados analiticos obtidos para uma
mesma amostra (Langas 2004). Ou seja, quanto mais proximos estiverem os valores, a
amplitude sera menor e a precisdo sera maior. Conforme o Inmetro, a precisdo pode ser
usualmente expressa pelo desvio padrao e coeficiente de variagdo. O coeficiente de
variagdo - CV, usualmente expresso em %, também conhecido como Desvio Padrao

Relativo (DPR), ¢ calculado da seguinte forma:

DP

CV =DPR = o 100 Equacéo 20

A precisdo pode ser verificada através da repetitividade, da precisdo intermediaria
ou em condicdes de reprodutibilidade. A seguir, apresenta-se um resumo da aplicagdo de

cada um destes testes.

e Repetitividade: mesmo método, mesma amostra, mesmo laboratorio, pelo mesmo
operador. Todos os ensaios usando 0 mesmo equipamento em um curto intervalo de

tempo.
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e Precisdo intermedidria: mesmo método, mesma amostra, mesmo laboratorio, e com
diferentes analistas, equipamentos e tempos.
e Reprodutibilidade: mesmo método, mesma amostra, e com diferentes laboratorios e

analistas, bem como diferentes equipamentos.

2.4.5. Exatidao

A exatiddo € o grau de concordancia entre o resultado de um valor encontrado e um
valor aceito como verdadeiro ou aceito como referéncia. E importante observar que um
valor exato ou verdadeiro ¢ o valor obtido por uma medicdo perfeita cujo valor ¢
indeterminado por natureza. Langas (2004) relata que valores baixos de exatiddo sdo,
geralmente, ocasionados por erros sistematicos que provocam desvios ou tendéncias nos
resultados. Assim, uma exatiddo expressa como 105% estaria significando uma tendéncia
positiva de desvio de 5%, enquanto uma exatidao expressa como 95% significa uma
tendéncia negativa de 5%. Erros sistematicos tipicos na exatidao de resultados analiticos
provém de equipamentos ndo calibrados ou aferidos, interferentes na amostra, baixa
recuperacao na extragdo, medidas volumétricas incorretas, seringas contaminadas, entre
outros. Os processos mais utilizados para avaliar a exatiddo de um método sdo: (I)
Material de Referéncia Certificado (MRC); (II) comparacdo de métodos, e (III) ensaios

de recuperagao.

(D Material de Referéncia Certificado

O Material de Referéncia Certificado (MRC), quando disponivel, ¢ acompanhado de
um certificado que possui o valor de concentragdo de uma dada substincia ou outra
grandeza para cada parametro, € uma incerteza associada. Seu uso € de controle preferido,
pois estdo diretamente relacionados com padrdes internacionais. Entretanto, o alto custo
do MRC e a abrangéncia limitada de matrizes e analitos restringem seu uso. O processo
de avaliagdo por meio de MRC consiste em analisar os valores da média e da estimativa
do desvio padrao, obtido pelo laboratorio para uma série de replicatas da mesma amostra
padrdo, e comparar com os valores certificados do material de referéncia, podendo a

exatidao do método ser calculada, conforme a Equagdo 21.

Concentracio média medida
MRC (%) =
( A)) Concentragao de MRC

* 100% Equacéo 21
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(II)  Comparagao dos métodos

A exatiddo também pode ser estabelecida mediante comparagdo entre resultados
obtidos, empregando-se o método em desenvolvimento, e os resultados conseguidos
através de um método de referéncia (outro método validado). Para calcular a exatidao,
avalia-se o grau de proximidade entre os resultados obtidos pelos dois métodos, ou seja,
apos analise de diferentes amostras com ambos os métodos, as diferengas obtidas para
cada amostra sdo calculadas e comparadas com o valor desejado (nesse caso, zero).
Estabelece-se, entdo, o nivel de confianca de acordo com o intervalo de concentragdo

(Ribani, et al. 2004).

(III)  Ensaios de recuperacao

O fator de recuperacdo R, definido como sendo uma proporgao entre a quantidade da
substancia de interesse presente ou adicionada na porgao analitica do material teste, que
¢ extraida e passivel de ser quantificada. A recuperagdo ¢ o numero obtido da

porcentagem de erro ou perda da substancia em andlise.

As medigdes de recuperacdo sao as mais comuns, devido a dificuldade em se obterem
MRC - que, para certas aplicagdes, nem existem - e¢ sdo expressas em termos de
porcentagem da quantidade medida da substancia, em relagdo a quantidade adicionada na
matriz (branco ou placebo) em um determinado nimero de ensaios, podendo ser calculado

pela Equacao 22.

Vf-Vb
Vp

Exatiddo por adigdo de padrio (%) = * 100 Equagao 22

Sendo: VT - Valor do analito presente na matriz ap6s adi¢ao do padrao; Vb - valor
do analito no branco da matriz; Vp-valor do analito no padrao.

O método de adigao padrao ¢ trabalhoso, mas €, especialmente, importante quando
a amostra ¢ muito complexa, porque as interagdes com a matriz sdo significativas, e
quando houver dificuldade de encontrar um padrdo interno adequado ou uma matriz

isenta da substancia de interesse, se faz necessario a aplicacao deste método.
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2.4.6. Robustez

Lancas (2004) afirma que robustez ¢ uma medida da capacidade de um método de
ndo sofrer alteragdes, devido a pequenas variacdes das condigdes experimentais,
deliberadamente introduzidas nos parametros do método. Em cromatografia, as condi¢des
experimentais sujeitas as variagdes, podem ser: concentragdo do solvente organico, pH e
forga 16nica da fase movel no CLAE, programagao da temperatura, natureza do gas de

arraste em cromatografia gasosa (CG), bem como o tempo de extragdo, agitacao, etc.

A robustez mede a confiabilidade do método em condi¢des normais de operagao,
permitindo se fixar as tolerancias dos fatores envolvidos no método. Segundo INMETRO

(2011), quanto maior for a robustez do método, maior serd a confianca em sua precisao.
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CAPITULO 8

Bactérias Resistentes a Antibioticos




3. DESINFECCAO DE BACTERIAS RESISTENTES A
ANTIBIOTICOS

Desinfecgao de agua superficial por cloragdo e processos oxidativos avangados:
inativacao de cepas de E. coli resistentes a antibioticos e avaliacdo da Citotoxicidade

Resumo
A liberagdo de antibidticos para o meio ambiente pode resultar na selegdo de linhagem de
microrganismos resistentes a diversos antibidticos que afetam, gravemente, a satde
humana. Bactérias resistentes a antibioticos foram detectadas em numerosos ambientes
aquaticos, os quais sdo utilizados como fonte de abastecimento. A desinfec¢do da agua
pode ser uma solugdo para minimizar a propagacdo de microrganismos resistentes. No
entanto, o processo convencional de cloracao pode resultar na formacao de subprodutos
de desinfeccao danosos a satude. Neste estudo, foram comparados os processos oxidativos
avangados (POA), designadamente, H-O»/UV, TiO»/UV e N-TiO»/UV com o processo de
cloragdo para inativagdo de cepas de Escherichia coli (E. coli) resistentes a antibioticos
(RA), presentes em agua superficial. O TiO; P25 comercial e o TiO; dopado com
nitrogénio (N-TiO;) foram investigados nos experimentos de fotocatalise heterogénea. O
N-TiO; foi preparado pelo método de sol-gel, com duas temperaturas diferentes de sintese
(0 e -20 °C). Sob estas condi¢des, a cloragdo com concentracdo inicial de cloro em 1,0
mg/L foi o processo mais eficiente, com tempo de contato de 2,5min, a obter a inativacao
de uma populacio inicial de 10° UFC/100mL. Entre os POAs, o processo HO»/UV
resultou na melhor taxa de inativagdo, em 45 minutos de tratamento. A inativagdo de E.
coli com o N-TiO;, sintetizado a 0°C, ndo foi observada apos 120 minutos de tratamento,
apenas alcancou 4,5 log de inativagdo com 45 minutos de reacdo. Além disso, foi avaliado
o potencial de citotoxicidade, por meio do teste colorimétrico 3-(4,5-dime-thylthiazol-2-
il)-2,5-diphenylte-trazolium, com linhagem de células derivadas dos seres humanos a
partir dos processos de desinfecgdo com H>O»/UV e cloragdo. Os resultados mostraram
que ambos os processos de desinfeccdo afetaram similarmente a viabilidade das células

HepG2.

Palavras — Chave: Resisténcia a antibioticos, agua potavel, H.O»./UV, fotocatalise,
teste de citoxicidade MTT
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Surface water disinfection by chlorination and advanced oxidation processes:

inactivation of an antibiotic resistant E. coli strain and cytotoxicity evaluation.

Abstract

The release of antibiotics into the environment can result in antibiotic resistance (AR)
spread, which in turn can seriously affect human health. Antibiotic resistant bacteria have
been detected in different aquatic environments used as drinking water source. Water
disinfection may be a possible solution to minimize AR spread but conventional
processes, such as chlorination, result in the formation of dangerous disinfection by-
products. In this study Advanced Oxidation Processes (AOPs), namely H>O»/UV, TiO»
/UV and N-TiO2 /UV, have been compared with chlorination in the inactivation of an
AR Escherichia coli (E. coli) strain in surface water. TiO> P25 and nitrogen doped TiO;
(N-Ti0»), prepared by sol-gel method at two different synthesis temperatures (0 and -
20°C), were investigated in heterogeneous photocatalysis experiments. Under the
investigated conditions, chlorination (1.0 mg L!) was the faster process (2.5 min) to
achieve total inactivation (6 Log). Among POA, H>O,/UV resulted in the best inactivation
rate: total inactivation (6 Log) was achieved in 45 min treatment. Total inactivation was
not observed (4.5 Log), also after 120 min treatment, only for N-doped TiO: synthesized
at 0°C. Moreover, H,O,/UV and chlorination processes were evaluated in terms of
cytotoxicity potential by means of 3-(4,5-dime-thylthiazol-2-yl)-2,5-diphenylte-
trazolium colorimetric test on a human-derived cell line and they similarly affected

HepG2 cells viability.

Keywords: antibiotic resistance, drinking water, H>O2/UV, photocatalysis, cytotoxicity
MTT assay
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3.1. Introducao

A desinfec¢do com cloro tem sido utilizada desde o inicio do século XX para
melhorar a qualidade sanitaria da agua potavel, através da remoc¢ao de microrganismos
patogénicas presentes na agua de distribuigdo (Richardson et al. 2007). O cloro ¢ o
desinfetante mais, comumente, utilizado devido a sua altissima eficiéncia na inativacao
de microrganismos prejudiciais a satde, além de ter um custo relativamente baixo. No
entanto, estudos conduzidos desde 1970 revelaram que a cloragdo gera subprodutos de
desinfecg¢ao (SPD) potencialmente prejudiciais a satde (Kurzawa-Zegota et al. 2014; Bull
R.Jetal. 2011). Desde entdo, centenas de espécies de SPD tém sido identificados e novos
continuam sendo descobertos, devido ao desenvolvimento de métodos analiticos mais

precisos (Cho M et al. 2004).

Frequentemente, aguas destinadas para abastecimento publico, quando submetida
a processo de desinfecgdo com cloro, contém SPD como os trihalometanos (THMs) e
acidos haloacéticos (HAAs): haloacetonitrilas (HANs), halocetonas (HKs),
tricloronitrometano (Dotson et al. 2010, Cho et al. 2004). Esses subprodutos sao originados
quando ocorre a presenca de compostos organicos em meio aquoso que reagem com o

cloro.

Bactérias ¢ Genes Resistentes a Antibioticos, bem como os antimicrobianos estao
sendo detectados em varios ambientes aquaticos, incluindo rios e lagos (Scott Bergeron et
al. 2015, Young et al. 2013, Storteboom et al. 2010, Chee-Sanford et al. 2001), 4guas balneares
costeiras (Leonard, A. Fet al. 2015) e dguas residudrias (Rizzo et al 2013, Zhang et al. 2009,
Schwartz et al. 2003). Alguns autores consideram que as BRA e GRA sdo reconhecidas
como poluentes emergentes (Zhuang et al. 2015, Pruden et al. 2006) ¢ sdo as causas de
grandes preocupagdes para os pesquisadores de qualidade de dgua.

O uso excessivo de antibiodticos leva ao surgimento de microrganismos resistentes
(Frauke et al. 2015, Saif et al 2014). Em particular, as estagcdes de tratamento de esgotos
(ETEs) sao consideradas um dos principais 'hotspots' de GRA e BRA na contaminagado
do meio ambiente (Amos et al 2014, Blaak et al. 2014, Ribeiro et al. 2014, Laroche et al. 2010).
O ecossistema aquatico ¢ considerado uma fonte critica de depositos de microrganismos
resistentes a antibioticos. No geral, o método convencional de desinfec¢do de dgua ndo
elimina efetivamente microrganismos resistentes, principalmente nas ETEs que utilizam
o processo de cloragdo na etapa final do tratamento, pois ocorre o processo de selecao

natural dos microrganismos. Assim, o sistema pode facilitar a disseminacdo das BRA em
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agua superficial e subterranea, e influenciar diretamente na saude humana (Timothy et al
2011). As BRA representam um problema global de saude que requer melhor
compreensdo do seu destino em corpos aquaticos e de sua propagacdo pelo sistema de

abastecimento de dgua (Bai X et al. 2015, Ramanan et al 2013).

Esta sendo, sistematicamente, investigada a influéncia de diferentes processos de
tratamento de 4gua no combate as bactérias resistentes, como por exemplo: o uso de
membrana e processo de oxidag¢do avancada. Esses processos sdo cruciais para o controle
de riscos microbiologicos na agua potavel. O cloro € um oxidante que atua na membrana
celular dos microrganismos (Bai X et al 2015), sendo considerado o desinfetante mais
utilizado em vdrios paises. Historicamente, a qualidade microbioldgica da dgua potavel,
nos sistemas de distribui¢do, foi o principal motivo do uso de cloro nas estacdes de
tratamento de agua (Zhang Y. et al. 2009). Estudos anteriores mostraram que a cloragao ¢
eficiente na remogao efetiva das BRA e GRA, presentes em agua potavel e guas residuais
(Zhuang et al. 2015), mas os compostos indesejaveis contidos nessas aguas podem
influenciar significativamente no desempenho da desinfeccdo. A presenga de tragos de
antibioticos, BRA ¢ GRA na fonte de agua ¢ um problema emergente, ¢ afeta,
significativamente, a saude publica ¢ a industria de producgao de agua potavel (Ramanan

et al. 2013).

A presenca de antibidticos nas aguas superficiais ¢ indicativo da persisténcia
continua de langamento do esgoto /n natura ou tratados, parcialmente, nos corpos de agua
receptores. Quando esses contaminantes estdo presentes nas aguas de superficie, que sdo
destinadas para as Estagdes de Tratamento de Agua (ETA), eles ndo sdo removidos
completamente (Schwartz et al 2009), podendo alcancar a d4gua de consumo humano (Bai
X. et al. 2015). A exposi¢do cronica pelo consumo de agua potavel, contendo tracos de
antibioticos, aumenta a preocupagdo de tais compostos na dgua, mesmo que ainda nao
estejam claras as implicacdes associadas a saude humana (Anastasi et al. 2013).

No processo de cloragdo, quando o cloro reage com antibioticos e outros
contaminantes organicos, ocorre a oxidagao e a formagao de subprodutos de desinfeccao.
Estudos ja apontaram alguns efeitos, como genotoxicidade e toxicidade aguda de
subprodutos de compostos organicos, resultantes da desinfec¢do com cloro (Kurzawa-
Zegota et al. 2014). Os riscos aumentam em paises como o Brasil, onde a grande maioria
das ETAs empregam a desinfeccdo com cloro. Dessa forma, estudos complementares

devem ser realizados, principalmente, ensaios bioldgicos para avaliar os efeitos toxicos
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que os subprodutos da desinfec¢do proporcionam. Esses ensaios sdo considerados

valiosos para avaliar os efeitos adversos dos microcontaminantes na satde.

Os Processos de Oxidagao Avancada (POAs), por exemplo: Fenton, foto-Fenton,
fotocatalise - TiO2, UV/O3, UV/H20, tém sido investigados com &xito para a remogao
de uma grande variedade de contaminantes (Coleman et al. 2012, Armstrong et al. 1981).
Apesar de varios estudos sobre a inativacdo de microrganismos e remogdo de farmacos
por POA estarem disponiveis na literatura cientifica (Benotti et al. 2009, Stackelberg et al.
2004), muitos deles precisam ser aprofundados para a inativagdo de BRA em agua de
distribui¢do e em agua para o reuso, principalmente, para BRA, presentes em ambiente

naturais (Murcia et al. 2013, Zapata et al. 2010).

Portanto, o objetivo desse trabalho foi comparar o efeito da cloragdo e dos
processos oxidativos avancados na desinfe¢ao de cepas de Escherichia Coli resistentes a
antibioticos isoladas da 4gua de superficie, nomeadamente, H>O>/UV TiO»/UV e N-
TiO2/UV. Subsequentemente, avaliar a citotoxicidade dos subprodutos formados da
desinfec¢do com cloro e H>O2/UV com o uso de 3-(4,5-dime-thylthiazol-2-yl)-2,5-
diphenylte-trazolium teste colorimétrico (MTT) derivado de uma linhagem de células

humanas.

3.2. Metodologia

3.2.1. Amostra da dgua do rio Tusciano

As amostras das dguas superficiais foram coletadas no rio Tusciano (37 km, Taxa
de fluxo aproximadamente de 300 L/s, Bacia Hidrografica de 42 km?), na provincia de
Salerno (Sul da Italia). Foram monitorados quatro pontos distintos ao longo do rio (A, B,
Ce D), de acordo com a Figura (3.1). No entanto, o ponto “A” foi o Unico utilizado para
a realizac@o dos testes de desinfeccdo, com as seguintes caracteristicas: pH (8,3), COD
(2,5mg. LY e E. coli (5 x 10' UFC/100 mL).

52



Figura 3.1: Rio Tusciano localizado na provincia de Salerno.
(A) Primeiro ponto de coleta — area protegida; (B) Segundo ponto de coleta; (C) Terceiro ponto de coleta —
Area urbana; e (D) Quarto ponto de coleta — Area urbana

3.2.2. Selecdo e identificagdo das cepas de E. coli resistentes

A selecdo e identificagdo das bactérias E. coli resistentes a multiplos antibioticos
ocorreu nas aguas do rio Tusciano, em quatro pontos distintos do rio, iniciando do ponto
de 4guas limpas (A) e finalizando no local de maior grau de poluigdo (D). Para cada coleta
foi realizado o processo de filtragdo em membrana para sele¢do de cepas de E coli,
particularmente, 50 mL de agua de cada um dos pontos foram filtradas através do filtro
de membrana de 0,45 um (Millipore Billerica, MA, USA). A selegdo das cepas de E. coli
resistentes foram cultivadas em meios de cultura Triptona Bile X-Glucuoronida (TBX,
Oxoid Basingstoke, UK), com tempo de incubagdo de 24h a 37 °C,em pH 7,2 £ 2. O
TBX ¢ um meio de cultura cromogénio e seletivo para identificacdo presuntiva de E. coli,
e contém: triptona (20 g/L), sais biliares (1,5 g/L), agar (15 g/L) e, X-Glucuronida (0,075
g/L). O meio de cultura TBX foi suplementado com a mistura de trés antibidticos: 2 mg/L
de Ciprofloxacina (CPX), 16 mg/L de Ampicilina (AMP) e 8§ mg/L de tetraciclina. As
cepas cultivadas foram utilizadas nos experimentos de cloragdo ¢ POAs. As cepas de E.
coli mais resistentes a antibidticos em maior niimero foram encontradas nos pontos C e

D.

53



3.2.3. Preparagéo da agua de estudo

Inicialmente, as dguas coletadas no ponto “A” do rio Tusciano foram autoclavadas a
120 °C, por um periodo de 15 minutos para a eliminagdo dos microrganismos,
naturalmente presentes no meio. Ao esfriar foi adicionado o inéculo da cepa de E. coli
resistente. Esse indculo foi preparado em cultura de caldo nutriente LB Broth (LB, Sigma-
Aldrich, Italy) em volume total de 14 mL, com a seguinte composi¢ao: triptona (10 g/L);
extrato de levedura (5 g/L); e NaCl (5 g/L). Em seguida, o inéculo foi incubado a 37 °C
por 18 horas, de modo a obter uma densidade celular de 1-2 x 107/100 mL, e
posteriormente, centrifugadas a 3000 RPM por 10 minutos. O sobrenadante foi
descartado e as cepas foram ressuspensas em solucdo salina estéril (0,9% de Nacl) até

obter um volume inicial de 14 mL.

3.2.4. Experimento de desinfeccdo com POAs

Dois diferentes experimentos com POAs foram avaliados: (i) processo de fotocatalise
homogénea, combinagdo de H>O; e irradiagdo UV e (ii) fotocatalise heterogénea. Ambos
os testes fotocataliticos foram realizados no reator de vidro cilindrico com capacidade de
1L (14 cm de didmetro) preenchido com 500 mL da dgua de estudo. O reator foi colocado
dentro de um recipiente com agua para manter uma temperatura constante de
aproximadamente 30 °C. Os experimentos foram conduzidos dentro de uma caixa
equipada com uma lampada de 250 W (Procomat, Florenga - Italia), fixada a 33 cm a

partir do nivel da 4gua de superficie do reator, Figura (3.2).

Figura 3.2: Reator fotocatalitico do trabalho.

Um espectrometro de modelo FC-2000 da Ocean Optics (Florida, USA) foi utilizado

para medir os espectros de irradiancia da lampada UV (Figura 3.3). Os experimentos de
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controle do H,O», TiO: e radiacdo UV ocorreram independentemente. Nos ensaios de
fotocatdlise heterogénea foram avaliados dois fotocatalisadores: o comercial-TiO;

Degussa P25 e o TiO, dopado com nitrogénio (N-TiO,).
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Figura 3.3: Espectro de intensidade de luz de 250 W da lampada usada em experimentos de
fotons

3.2.5. Experimento com H20-/UV

Os ensaios de decaimento das bactérias foram realizados com concentragao inicial de
H>02em 20 mg/L. As concentragdes de H>O> foram medidas pelo método colorimétrico,
baseado no uso do Titanio (IV) Oxissulfato — OsSTi — (Sigma-Aldrich) que forma um
complexo amarelo e detectavel por absorbancia em 410 nm no espectrometro (Sistema
Perkin Elmer Lambda 25 - UV/vis). A curva de calibra¢do foi plotada com solugdes
padroes de H,O2 em é4gua destilada, no intervalo de 0,1 —100 mg/L. Para eliminar o
residual de H»O», ap6s cada coleta do experimento, uma solu¢do de catalase de figado

bovino (0.1 g/L, Sigma - Aldrich, USA) era adicionada numa proporcao de 0,1/5 (v/v).

3.2.6. Experimentos fotocataliticos
O fotocatalisador de TiO2 dopado com Nitrogénio (N-TiO2) foi preparado pelo

método sol-gel usando duas temperaturas de sintese (0 e -20°), de acordo com o método
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descrito por Vaiano et al. (2015). Na sintese do catalisador foi utilizado o surfactante nao
10nico (Sigma-Aldrich) como agente dispersante. O Triton X-100 foi dissolvido em alcool
isopropilico (99,8%) e o pH da solugdo foi ajustado para 2, com acido nitrico (65%), e
em seguida foi adicionado na solugdo o titanio (IV) isopropoxido (97%). Um banho
criostato foi utilizada para controlar e monitorar a temperatura durante a sintese do sol-
gel. Quando a temperatura de sintese foi alcancada, a solu¢do aquosa de amoniaco (30%)
foi adicionada como precursor de nitrogénio. O precipitado obtido foi calcinado por 30
minutos a 450 °C. A taxa molar de N/Ti foi igual a 18,6 e corresponde a uma formulacao
do catalisador otimizado encontrado no trabalho de Sannino et al., (2013). As amostras
do N-TiO; resultou em uma aparéncia amarelada e foi nomeado xNDt onde x ¢é a
temperatura de sintese. Ambas as amostras apresentaram energia de band-gap de 2,5 eV.
A darea da superficie especifica (ASE) foi de 98 e 147 m*g para ONDt e -20NDt,
respectivamente. O aumento da ASE com a diminuigdo da temperatura de sintese induziu
a diminui¢do do tamanho médio do cristalito de 9 para 6 nm (Vaiano et al., 2015). A

concentracao do N-TiO; aplicado nos teste fotocatalitico foi de 0,05 g/L

3.2.7. Experimentos de cloragédo

O experimento de cloragao foi testado com solugdo de hipoclorito de sodio (1 mg/L),
adicionada no reator, ressalvando que o pH da dgua ndo foi ajustada durante os
experimento. As amostras do reator foram coletadas em 0, 2,5, 5,0, 7,5, 10, 15 e 30
minutos e, imediatamente, apos cada coleta, uma solucao de tiossulfato de sodio (1,5%)
era adicionada para remover o cloro residual antes da contagem das bactérias
sobreviventes. O cloro residual foi medido pelo teste colorimétrico com o Kit portatil da
HACH.

3.2.8. Contagem de bactérias

As amostras coletadas nos experimentos eram armazenadas em microtubos tipo
Eppendorf, e posteriormente, eram realizadas a contagem das bactérias remanescentes
pelo método de diluicao seriada. As dilui¢cdes seriadas foram preparadas em solucao
salina 1/10, em seguida, 200uL da solu¢do diluida era espalhada na placa de Petri
contendo o meio de cultura TBX. As amostras foram distribuidas de maneira uniforme
sobre a superficie das placas sem danificar o meio, e incubadas a 37°C por um periodo
de 24 horas.
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3.2.9. Cultura de células HepG2

As células HepG2 foram obtidas do centro de biotecnologia avancada (Genova,
Italia). As células foram preparadas em meio minimo essencial de Eagle para cultivos celulares,
em placa de Petri 100 x 10 mm, contendo as seguintes composigdes: meio Eagle
suplementado com 10% (v/v) de soro bovino, 1% (v/v) de aminoacidos ndo essenciais,
0,2 mM de L-glutamina e 50 ug/mL de estreptomicina (Sigma-Aldrich). As células foram
mantidas a 37°C, 5% de COz ¢ 95% de ar atmosférico umidificado, ¢ incubadas por duas

Semanas.

3.2.10. Ensaios de citotoxicidade

Os ensaios de citotoxicidade foram feitos com as amostras coletadas dos
experimentos de desinfeccdo com cloro e H>0»/UV, na intengdo de avaliar a toxicidade
dos subprodutos formados. As amostras foram submetidas a extragdo em fase solida
usando cartucho C18, para concentrar os subprodutos de desinfec¢do formados. Os

cartuchos foram eluidos a 5 mL com dimetilsulfoxido (DMSO).

Para cada tratamento de desinfec¢do, as amostras, previamente preparadas com
DMSO, foram diluidas (1:2000) em cultura de células HepG2, obtendo uma concentragdo
final de DMSO de 0,05%. Em seguida, a cultura de células HepG2 com densidade de 9.0
x 10*/cm, contendo as amostras em estudo, foi cultivada em microplacas de 96 pogos com
volume de 100uL, por um periodo de incubacdo de 24 horas. Em seguida, foi adicionado
uma solu¢do de MTT com concentragdo de 0,125 mg/mL e, novamente incubada por 1h
a 37 °C. Apos esse periodo de incubacdo ocorreu a formacao de cristais de formazan, a
partit da metabolizacdo do MTT que foram dissolvidos em DMSO, e posteriormente,
medidos em absorbancia de 595 nm usando um leito de microplacas (Bio-Rad 237
Laboratories, Milan, Italy). Paralelamente, foi verificada a citotoxicidade da catalise e do
Tiosulfato de sodio, substancias que inibi a acdo do H202 e do cloro, respectivamente,
como teste de controle. Todas as amostras foram em triplicatas e os dados obtidos foram
tratados com teste estatistico ANOVA e as diferengas foram avaliadas pelo teste t Student
(p <0,05). A saber, o ensaio de MTT ocorre através da captagcdo do corante Tetrazoliun,
a partir da atividade metabolica mitocondrial, esse teste ¢ baseado na conversdo de

enzimas desidrogenase mitocondrial intactas de células vivas (Mosmann, 1983). O ensaio

57



compara e avalia a morfologia e atividade metabodlica pelo teste de MTT [3-(4,5-

dimetilazol-2il)-2,5-difeniltetrazolio], Vermelho Neutro (VN) e Azul de Tripan.

3.3. Resultados e discussao

3.3.1. Inativacdo de E. coli resistentes por UV e H20-/UV

Os resultados dos ensaios de desinfeccdo com H,O2/UV, H,0; e irradiacdo UV
na inativacdo de E. coli resistentes estdo apresentados na Figura (3.4). Os experimentos
com concentra¢do inicial de 20 mg/L de H»O; ndo obtiveram nenhum resultado
significativo até 75 minutos de tratamento, apenas foi observado 1 Log de inativagao apos
90 minutos de reagdo. Os testes com radiagdo UV mostraram que em 30 minutos de
reacdo nao foram suficientes para inativar as E. coliresistentes, por outro lado, quando se
aplica um tempo maior de exposi¢do ocorrer uma maior inativagdo das bactérias. Nos
experimentos de UV-A observa-se que em 75 minutos de exposi¢ao ocorreu a inativagao
de 4 Log de unidades formadoras de colonias. Os resultados obtidos no processo de
desinfecc¢do com irradiacdo UV-A no comprimento de onda dee 350-450 nm (Figura 3.4)
podem ser justifivcados pelo fato de que a irradiacdo danifica a membrana celular ao
passo que a luz vai sendo absorvida nas membranas (Malato et al. 2009). Sabe-se que os
comprimentos de onda UV-A ndo sdo suflcientes para modificar diretamente a base do
DNA, mas desempenham um papel importante na formacdo de espécies de oxigénio
reativo na agua que pode causar danos no DNA (Rizzo et al. 2014, Sannino et al. 2014).
Po outro lado, quando testes sdo realizados com radiagdo UV-C os danos ocorrem
diretamente no DNA das células e resulta no bloqueio de replicagio do DNA e RNA
(Malato et al. 2009). E importante mencionar que ao utilizar a luz UV-A pode ocorrer uma
possivel mutagdo de E. coli sobreviventes apds o processo de desinfec¢do por UV (Cheng
etal. 2013, Dodd et al. 2012). Particularmente, a intensidade de danos na membrana celular
depende do tempo de exposicao, intensidade da ldmpada e do comprimento de onda
aplicada na irradiagdo UV, assim como, das espécies que estdo sendo afetadas e da
concentragio inicial das bactérias presentes no meio (Rizzo et al. 2014). E possivel que
diferentes células interajam de diferentes maneiras com os constituintes dissolvidos na
agua, e consequentemente, pode afetar a viabilidade do processo de desinfecgao (Pang et
al. 2015).
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Figura 3.4: Inativagdo de E. coli RA utilizando H,O»/UV, H,0, e UV-A (lampada germicida
250 W)

De acordo com os resultados obtidos, o processo H2O2/UV foi mais eficiente
quando comparado com os testes de UV-A e H»O,, aplicados individualmente. O
processo combinado de H>O»/UV resultou em uma inativagdo 7 UFC/100mL apos 45
minutos de tratamento. Essa eficiéncia de inativacdo pode estar relacionada com os
seguintes aspectos: (1) A difusdo do perdxido na na membrana celular, causando um
estresse osmotico e facilitando a difusdo excessiva do H»O; dentro da célula e; (2)
auséncia de matéria organica, sais ¢ turbidez na agua de superficie evitando particulas no
meio que atuariam como escudo, e consequentemente, dificultaria a penetracao da luz e
a difusdo do H>Ox. Fiorentino et al. (2015) verificaram a taxa de inativagdo da cepa de E.
coli resistentes aa desinfeccdo de dguas residuarias utilizando H,O2/UV-A e obteve um
resultado de inativacao de E. coli 6 UFC/mL com dose de H>O, de 50 mg/L ¢ 90 minutos
de irradiagdo. Rubio et al (2013) realizaram ensaios com agua de caracteristica salina para
inativagdo de E. coli resistentes, no estudo eles utilizaram 10 mg/L de H,O- ¢ iraadiagdo

UV-A e conseguiram uma inativagdo de S UFC/mL no tempo de 4 horas.

3.3.2. [Inativacdo de E. coli resistentes a antibidtico por fotocatalise heterogénea
Os experimentos de desinfeccdo com fotocatalise heterogénea alcangou uma
inativa¢ao de 7 UFC/100 mL com 60 e 120 minutos de irradiagdo comTiO> comercial e

-20NDt, respectivamente (Figura 3.5). O comportamento da inativacdo obtida nesse
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estudo foi semelhante com os resultados obtidos no trabalho de Pathakoti et al. (2013).
Os autores observaram que o TiO; comercial tem uma taxa de inativagdo superior ao Ti0;
dopado com nitrogénio sob irradiagdo UV-A/B. A baixa atividade fotocatalitica de
-20NDt em relagdo ao TiO2 Degussa foi, possivelmente, devido a menor emissdo da luz
na regido visivel (350 nm). No entanto, ao comparar os fotocatalisadores dopados com
nitrogénio, observa-se que o -20NDt foi mais eficaz do que o ONDt. A inativacdo total
(6,5 log) foi observada apds 120 minutos de tratamento com o -20NDt, enquanto 4,5 Log
de inativacdo foi observada para o fotocatalisador ONDt. O melhor desempenho de
desinfeccdo observado com -20NDT foi possivelmente devido a sua maior area

superficial (147 m? g') com relagdo ao fotocatalisador ONDt (98 m> g).
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Figura 3.5: Inativacdo de E. coli RA por Fotocatélise Heterogénea (lampada germicida 250 W)
com concentracado fixa de 0,05 g.L-1

No estudo anterior realizado por Dunlop et al. (2014), na inativagdo de cepas de E.
coliresistente a antibidtico em agua residudria, aplicando o processo de desinfecgdo com
fotocatdlise, sob radiacdo solar, obteve uma inativagao total de 6 Log de UFC/mL com
60 minutos de radiacdo ¢ dosagem de 0,2 g/L de TiO2 dopado com nitrogénio. Por outro
lado, nesse trabalho foi utilizado uma dosagem de 0,05 g/ do mesmo catalisador e
resultou na diminui¢do de 3 unidade de Log com 60 minutos de radiagdo. A diferenca dos
resultados pode ser justificada pela diferenca da quantidade do catalisador utilizado, que

foi 75% inferior a dosagem aplicada por Dunlop et al., (2014), e resultou na diminuigdo
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de sitios fotoativos na solug@o. Rizzo et al.(2014) investigou a inativacdo de E. coli
resistentes em agua residuaria urbana, aplicando 0,05 g/L de TiO, P25 e obteve resultado

de inativagao total de 7 Log de UFC/mL apds 60 minutos de tratamento.

3.3.3. Teste de cloragao

A dose inicial de cloro de 1 mg/L foi suficiente para atingir uma inativagao total
de E. coli resistente de 7 log de UFC/100 mL apo6s o tempo de contato de 2,5 min.
Experimentos realizados por Fiorentino et al. (2015) na desinfeccao de dguas residuais
urbanas inoculados com cepas de E. coli resistentes e uma dose de cloro de 2,5 mg/L e
tempo de contato de 15 minutos obtiveram resultados de 5 log de inativagao.
Basicamente, a diferenga entre os resultados podem ser justificados pela qualidade da
agua em estudo dguas residuarias urbanas sdo tipicamente caracterizados por elevada
concentra¢do de compostos que consomem cloro, tal como os compostos inorganicos.
Por outro lado as caracteristicas da dgua matriz utilizada neste trabalho tem baixissima
concentragdo de interferentes e desta forma ndo influenciaram no processo de desinfecgdo
por ndo apresentar concorrentes na agua. Em particular, solidos e constituintes
dissolvidos na agua afetam a demanda de cloro e pode diminuir a taxa de inativacdo de
bactérias. Diversas pesquisas avaliaram o processo de cloragdo em aguas residudria e
observaram que apds o processo de desinfec¢do ocorre a prevaléncia de GRA e (Oh J. et
al. 2014). Desta forma o trabalho apresentado nesta tese demonstra que a desinfec¢do com
cloro em agua destinada para abastecimento humano apresenta um efeito positivo na
inativacdo de BRA. Por outro lado, trabalhos que analisam a desinfecgdo em aguas
residuarias observaram a possivel mobilidade dos genes na comunidade microbiana
existente no meio apds a desinfeccdo com cloro (Sannino et al. 2014, Anastasi et al. 2013,
Timothy et al. 2011, Larocheet. 2010). Pang et al. (2015) demonstraram que o processo de
cloragdo ndo contribuiu para a inativagdo de cepas de E. coli RA com curto tempo de
contato (TC) e com baixas concentragdes de cloro, favorecendo a resisténcia de E. coli
apos a cloracdo. Estudos realizados por Oh et al. (2014) e Zhuang et al. (2015)
evidenciaram que ¢ necessario uma dosagem superior a 30 mg/L de Cl, para remover
90% de BRA e GRA com tempo de contato de 15 minutos. Rizzo et al. (2013) avaliaram
o efeito do cloro na dose de 2 mg/L no efluentes da ETE para inativacao de 5,0 Log de E.
coli RA com tempo de contato de 60 minutos e para a inativagdo das cepas de

Pseudomonas aeruginosa (99,97% de inativa¢do) foram necessario 120 minutos. Os
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resultados de resisténcia a cloragdo podem variar dependendo da qualidade da agua de
estudo e do tipo de cepa que esta sendo estudada. Vale salientar que as altas concentragdes
de antibiodticos podem favorecer o desenvolvimento de BRA ¢ dificultar a desinfecgao
por cloragdo. Nossos resultados da desinfeccdo de E. coli RA ndo apresentou tolerancia
a cloragdo e obteve taxa de inativagdo elevada (7,0-Log) com 1 mg Cl,. L'l em 5 minutos
de contato. Por fim, estes contrastes de resultados, com relagdo a resisténcia no processo
de desinfec¢do com cloro, podem ser justificados pelas estruturas, os tipos de espécie
bacterianas presentes no meio, a qualidade da dgua de estudo e a presencga de interferentes

na agua.

3.3.4. Avaliagdo da citotoxicidade dos subprodutos formados no processos de

cloragdo e H20-/UV

A citotoxicidade dos subprodutos formado no processo de desinfeccdo foram
testadas pelo ensaio de atividade metabolica mitocondrial (MTT). Para esse ensaio foi
utilizada uma linhagem celular estavel constituida por células de carcinoma hepético
humano HepG2. Os resultados do teste de controle com as amostras contendo catalase e
tiossulfato de sodio, compostos utilizadas para eliminar o residual H>O» e cloro,
respectivamente, observados na Figura (3.6) demostraram que ndo houve redugdo
significativa da viabilidade metabolica da célula. As amostras submetidas ao processo de
desinfeccdao com H20,/UV e cloro obtiveram um ligeiro efeito citotoxico, ou seja, ocorreu
a inibi¢do da atividade metabdlica celular, através da presenca do cloro e do H>O,. No
entanto, a inica amostra que resultou em uma inviabilidade celular de forma significativa
foi a coletada de 30 minutos no processo H2O2/UV, e a medida que o teste procedeu essa

inviablidade ndo mais ocorreu.
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Figura 3.6: Viabilidade celular normalizada de células de HepG2 apds 24 h de
exposicao para as amostras de agua tratada pelo processo H2O2/UV.

Possivelmente, o tratamento realizado no curto periodo de tempo influencia na
formacao de subprodutos de oxidac¢do ¢ uma diminuic¢ao na viabilidade celular. No tempo
de 30 minutos foi identificada uma leve citotoxicidade e ao passo que aumenta o tempo
de reagdo (até 120 min) ocorre um desaparecimento gradual dos subprodutos de oxidagao

que causam a inviabilidade celular.

A formacao dos subprodutos de desinfec¢do durante o processo de cloragdo pode
ocorrer com maior tempo de contato, isso vai depender da demanda de oxidante requerido
para tratar a agua. Assim, os experimentos de cloragdo para a avaliar a citotoxicidade
foram prolongados até 420 minutos (Figura 3.7). Embora isso nao seja um tempo de
contato de desinfec¢do realista (tipicamente na faixa de 30-60 min para o processo de
cloracdo), esse tempo foi util para compreender melhor o efeito do processo de cloracao
na agua tratada e avaliar a citotoxicidade dos subprodutos de desinfec¢ao formados. Os
resultados observados na figura (3.7) foram coerentes com a questdo de que a
citotoxicidade ¢ aumentada a medida que o tempo de contato com o cloro ¢ estendido, de
acordo com Rizzo et al.(2007) o longo tempo de contato da 4gua com o cloro pode resultar

na formagao de subprodutos de cloracao.
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Figura 3.7: viabilidade celular normalizada por células HepG2 apds 24 h exposta as
amostras de agua tratada por cloragao.

3.4. Conclusao

De acordo com os resultados obtidos, a fotodegradagao com UV-A ndo foi eficaz na
inativacdo das bactérias resistentes. A aplicacdo da radiacdo UV sozinha ndo ¢ segura
para o processo de desinfeccdo, sendo necessario a combinacdo de um catalisador para
que a inativagdo total ocorra. O processo de desinfecgao de H.O»/UV (20 mg de H2O2/L)
mostrou ser mais eficiente do que os processos fotocataliticos. O processo homogéneo
obteve uma inativacao total apds 45 minutos de reacdo e o processo heterogéneo com
TiO2 comercial (0,05 g/L) foram necessarios 60 minutos de tratamento. O catalisador
-20NDt foi mais eficiente do que o fotocatalisador ONDt obtendo uma inativagao de 6,5
Loge 4,5 Log, respectivamente, ambos catalisadores sintetizados foram testados com 120

minutos de exposicao.
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CAPITULO 4

Degradacao de pesticida organofosforado




4. DEGRADACAO DE PESTICIDA ORGANOFOSFORADO

Degradacgéo de profenofds em solugdo aquosa por processo oxidativo avangado

Resumo

Este trabalho investigou a degradacdo do inseticida organofosforado profenofos em solugdo
aquosa utilizando uma combinagdo de radiagdo ultravioleta (UV) e perdxido de hidrogénio
(H202). Os experimentos de degradagdo com aplicagdo do processo H,O»/UV tomaram como
base o planejamento estatistico Design Box-Behnken (DBB) com 3 fatores e 3 niveis. Os fatores
avaliados no planejamento foram: concentragao de H>O>, tempo de reagdo e pH da solugdo. As
condigdes O6timas observadas no planejamento do DBB na degradacao do profenofos ocorreram
no tempo de 20 minutos e concentracdo de HoO> de 1,0 mM. O pH da solugdo ndo apresentou
influéncia significativa nas condi¢des estudadas. Além de estudar as melhores condi¢des de
degradacdao foi também investigado os subprodutos formados nos experimentos de
fotodegradagdo com H»,O,/UV. A identificacdo dos fragmentos formados foi realizada com o
auxilio do espectrometro de massas com interface de ionizagdo electrospray (ESI). A principio
foram aplicadas sucessivas energias de colisdo no ion profenofos na fonte de ionizacdo para
auxiliar na identificacdo dos fragmentos formados apos a clivagem da molécula. Essa técnica
fornece informagdes da massa molar, bem como a estrutura do analito apo6s varias quebras
sucessivas e exemplifica o provavel caminho de degradacdao do profenofés. Os fragmentos
gerados pela clivagem induzida na fonte de ioniza¢do foram comparados com os fragmentos
formados nos experimentos de fotodegradagdo no processo H.O./UV. Os fragmentos
identificados ¢ que se assemelharam em ambos os experimentos foram os com m/z 346, 304,
285, 221 e 141. Os experimentos de dissocia¢do induzida auxiliou na investiga¢do dos

subprodutos gerados nos experimentos de fotodegradacdo com H,O»/UV.

Palavras-chave: Profenofos, H>O»/UV, subprodutos de degradagao
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4.1.Introducao

O pesticidas organofosforados (POF) constituem uma categoria heterogénea de
compostos quimicos largamente utilizados na agricultura, no controle de vetores e contra praga
doméstica.(El-Kady et al. 2013 e Sharma et al. 2014).). Os organofosforados tem sido utilizado
na substituicdo dos compostos organoclorados, por apresentar baixo custo, facilidade de sintese
e biodegradabilidade (Zheng et al. 2007). Embora os pesticidas organofosforados oferecam
algumas vantagens sobre os compostos organoclorados e por degradarem rapidamente em agua,
existe sempre a possibilidade de permanecerem residuos e subprodutos em niveis relativamente
nocivos para o consumo humano. Eles apresentam uma alta toxicidade com os valores DL5
variando entre 10-50 mg/Kg. A sua agdo toxica no organismo se processa pela inibi¢do da
enzima colinesterase com consequente acimulo de acetilcolina nas fibras nervosas, o que
impede a transmissdo de novos impulsos gerando uma série de efeitos no organismo tais como

convulsdes, paradas respiratorias e coma (Singleton et al. 2015 e Yu et al. 2016).

O profenofos (PFF) ¢ um dos organofosforados mais utilizados na América Latina pelos
agricultores nas atividades de administragao foliar e nas diversas espécies de cereais, frutas,
grdos, entre outros. O Brasil ¢ considerado o maior consumidor de pesticidas da América
Latina, em 19810 pais gastou US$ 988 milhdes em pesticidas, em 1997 gastou US$ 2,2 bilhdes
e atingiu US$ 4,495 bilhdes em 2004. Embora o pais seja um dos maiores consumidores de
pesticidas ndo existem dados comprovados em casos de envenenamento ou morte (Cordeiro et
al. 2013). Por outro lado, paises mais rigorosos no controle de pesticidas como os Estados
Unidos, o uso do profenofos ¢ aplicado apenas nas culturas de algodao (Edwards & Tchounwou
2005). A Organizagao Mundial de Saude (OMS) recomenda como valor maximo permitido em
agua 0,1 pg/L para cada pesticida e 0,5 pg/L para o total de pesticidas (Thuy et al. 2008).
Enquanto a legislagdo brasileira, Portaria n° 2.914/2011 do Ministério da Saude, estabelece 60
pg/L na concentragdo maxima permitida de PFF em agua para abastecimento (BRASIL, 2011).

O profenofos ¢ classificado como um pesticida moderadamente perigoso (classe
toxicologica II) e toxicidade moderada apds administragdo oral e dérmica (Jabeen et al. 2015).
A constante aplicacdo do profenofos em terras agricultdveis tem ocasionado varios niveis de
contaminagdo em ambientes aquaticos e sdo frequentemente detectados nas dguas naturais em
concentragdes tracos de ng/L até p/L (Mogda K. Mansour, Afaf A.l. El-Kashoury 2009).
Estudos toxicologicos e epidemiologicos comprovaram que tragos de residuos de pesticidas
ocasionam efeitos negativos a saiide humana por serem altamente lipossoluveis e facilmente
absorvidos por todas as vias: oral, dérmica, respiratoria, pele e mucosas (Van Dyk & Pletschke
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2011, Dadson et al. 2013 e ). Existem muitas evidéncias sobre a toxicidade aguda do profenofos
para organismos aquaticos, por isso ¢ crucial a eliminacdo deste contaminante em aguas
superficiais e subterranea para garantir a seguranca da satide publica (Janaki Devi et al. 2012 e
Ismail et al. 2009)

A maioria dos pesticidas ndo sdo removidos pelos processos de tratamento fisico-
quimicos (coagulagao/floculagdo, sedimentacao e filtracdo) (Aieta & Berg 2014). Na etapa que
envolve o processo de desinfec¢do com cloro ocorre formagao de subprodutos 100 vezes mais
toxicos do que os pesticidas originais (Li et al. 2016). Deste modo, outros processos mais
eficientes como adsor¢do em carvao ativado, membranas e processos oxidativos avangados
(POA) sao necessarios para producao de agua potavel do ponto de vista da seguranga (Pehkonen
& Zhang 2010).

Os POA tém despertado interesse devido a sua eficiéncia na remogdo de poluentes em
meio aquoso (Sanches et al. 2010). Os processos oxidativos avancados (POA) baseiam-se na
producao de radicais livres altamente oxidantes como o radical hidroxila (*OH) pela excitagao
envolvendo agentes oxidantes no meio, denominados oxidantes secundarios. Existem duas

estratégias para geragao de radicais *OH que incluem os processos homogéneos e heterogéneos.

Os processos homogéneos inclui H.02/UV, Hx0,/03/UV e O3/UV. Entretanto, o
processo O3/UV requer um gerador de 0zonio /n situ além de requerer uma remogao do residual
de ozonio da dgua tratada, tornando-o complexo e dispendioso (Moussavi et al. 2014). O
processo H,Oo/UV ¢ classificado como o mais antigo dentre os varios POA existentes
(Maroneze et al. 2014). A fotolise da molécula de H>O; origina dois radicais *OH por quantum
de radiagdo absorvida. As fontes disponiveis comercialmente para geracdo de luz com
comprimento de onda na regido do espectro UV, para formacdo do radical-OH pela fotdlise do
H>0O> sdo limitadas por trés tipos: lampadas de deutério, xenonio e vapor de mercurio, sendo as
de vapor de mercurio as mais utilizadas em aplicagdes laboratoriais e industriais. Entretanto, as
lampadas de baixa pressao podem ndo ser a melhor escolha para o processo H.O»/UV, pois sdo
praticamente monocromaticas com o pico de emissdo de 254 nm, quando utilizadas sdo
necessarios estudos prévios para evitar elevadas concentragdes de H>O2, pois o proprio
peroxido de hidrogénio pode atuar como sequestrador de radicais *OH reduzindo a eficiéncia
do sistema (von Sonntag 2008 e Faretra et al. 2009). O sistema H,O»/UV tem se mostrado
eficiente na degradagdo de diversos poluentes. Podem-se destacar aplicagdes bem-sucedidas
desse sistema para degradagdo de microcontaminantes emergentes em aguas superficiais

(Miralles-Cuevas et al. 2016), tratamento de corantes em aguas residuarias (Shu & Chang 2005)
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compostos nitroaromaticos (Einschlag et al., 2002), aguas subterraneas contaminadas por
gasolina (Cater et al., 2000), compostos fenolicos (Beltran et al., 1997), benzeno, cloroetano,
pesticidas e cetonas (Glaze et al., 1987). Uma vez que ndo ha adi¢do de outros compostos
quimicos além do peroxido de hidrogénio, os efluentes tratados podem ser utilizados em
diferentes pontos de demanda de 4dgua, desde que atendam aos objetivos de qualidade

necessarias.

Nesse contexto, o presente trabalho avaliou a degradagdo do profenofés utilizando
radiacdo UV-C na atividade fotocatalitica do processo homogéneo (H>0»/UV). Para isso, a
oxidacdo do PFF foi otimizada através do POA/H,0,/UV utilizando o planejamento Design
Box-Behnken (DBB). Os subprodutos da degradagao foram analisados por Espectroscopia de
massas. O método desenvolvido foi validado por cromatografia liquida acoplado a
espectrometria de massas. Os principais objetivos do trabalho foram: (1) investigar a
capacidade de oxidagdo do sistema H,O»/UV a partir da otimizagdo do Design Box-Behnken
(DBB), (2) investigar os intermediarios de degradacao fotocatalitica de H>O>/UV em solugdo

aquosa contendo PFF e (3) validar o método analitico desenvolvido no trabalho.

4.2.Materiais e métodos

4.2.1. Reagentes
O padrao de profenofos foi obtido comercialmente de Sigma-Aldrich. Nas andlises de
cromatografia liquida foram utilizados Acetonitrila (Panreac, grau HPLC) e Metanol (J.T.

Baker, grau HPLC) e a 4gua ultrapura com resistividade de 18,2 MQ e 0,05 uS/cm.

4.2.2. Experimentos do processo fotocatalitico homogéneo - H2O/UV

O sistema experimental foi formado por uma camara fotocatalitica retangular com
dimensdes (0,46 m de altura e 0,70 m de comprimento e 0,40 m de largura). Na parte superior
foram acopladas trés lampadas germicidas do tipo FL T8 de 15 W cada, que emitiam radia¢ao
UV-C no comprimento de onda de 254 nm e um sistema de agitacdo continua. Os teste
ocorreram em placas de Petri utilizando 50 mL da solugdo. As lampadas foram posicionadas a
uma distancia de 11 centimetros da superficie da amostra. A intensidade de radiagao foi medida
através de um radidometro com comprimento de onda de 254 nm, Coleparmer instrument Co.
Chicago, III, 60648, séries 9811. A medigao foi realizada em varios pontos da camara e obteve

a média de 9 mJ/cm?.
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Os experimentos ocorreram em batelada de acordo com o planejamento experimental
Design Box-Behnken. As solu¢des de PFF foram preparadas com concentragdo de 1 mg/L em
agua destilada e postas na placa de Petri. O pH foi ajustado com solugdes de 1M de NaOH e 1
M de HCI utilizando o pHmetro Modelo HI 2223-01. Os experimentos iniciavam 30 minutos
apos as lampadas estarem ativadas. As amostras eram coletadas em tempo pré-determinados
pelo planejamento. A cada coleta as amostras eram acidificadas a pH 3, filtradas em membranas

de 0,45 pm e acondicionadas em vials para serem analisadas por CLAE-EM/EM.

4.2.3. Otimizagao usando planejamento Design Box-Behnken

Para determinar as condigdes Otimas operacionais foi aplicada a Metodologia de
Superficie de Resposta (MSR) em design experimental para analise de dados e modelo de
resposta. Entdo foi escolhido o planejamento Design Box-Behnken (DBB) com 3 fatores e 3
niveis. O DBB ¢ eficaz para estudar os efeitos individuais e sinérgicos dos fatores sobre as
respostas com um numero minimo de experimentos. A Metodologia de Superficie de Resposta
consiste em um grupo de técnicas matematicas e estatisticas desenvolvidas para ilustrar
graficamente a relagdo entre diferentes varidveis experimentais e as respostas. O primeiro passo
para aplicagdo da MSR ¢ a obtencdo de uma estimativa apropriada da relacdo funcional entre a
variavel dependente (resposta) e as variaveis independentes (fatores estudados). No passo
seguinte, o comportamento do sistema ¢ explicado pelo modelo de equagdo polinomial de
segunda ordem (Equagdo 1). A fungdo polinominal representa uma boa descrigdo da relagdo

entre os fatores e a resposta dentro de um dominio experimental delimitado.

Y = Bo+ 2Py BiX; + X1y B X7+ X X4 Bij XiX; Equagéo (4.1)

Onde Y ¢ a resposta prevista ou de output (variaveis dependentes), /e fsdo os nimeros
indexados para o modelo, o € a constante da equacdo; Pi, Bj, Bij sdo os coeficientes linear,
quadratico e modelo de interagdo, respectivamente, n ¢ o numero de variaveis, X; ¢ Xjsao as
variaveis independentes codificadas. O design experimental de 3 niveis incluiu 3 variaveis (X1,
concentragdo de H>0»), (X, pH) e (X3, Tempo). Os niveis baixos, médio e alto de cada varidvel
foram codificadas como -1, 0 e +1, respectivamente, os fatores ¢ niveis experimentais

estabelecidos para o planejamento fatorial 3° estdo apresentados na Tabela (4.1).
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Tabela 4.1: Faixa experimental e niveis de variaveis independentes

Faixa e Niveis

Variaveis independentes Simbolo
-1 0 +1
Concentracao de H.O> (mM) X1 0,4 0,7 1,0
pH Xa 5,0 6,5 8,0
Tempo (min) X3 5 12,5 20

Foi calculado um total de 15 experimentos, incluindo 12 experimentos fatoriais e 3
repetigdes planejadas com o pacote de Software Design Expert Statistica (Versao 10.0). Cada
experimento foi realizado em triplicata e de forma aleatoria a fim de minimizar as influéncias

dos fatores externos em relagdo as respostas observadas.

4.2.4. Procedimentos analiticos

As concentragdes das amostras de PFF resultantes dos experimentos de degradagdo no
processo de H,O»/UV foram determinadas pelo sistema de Cromatografia Liquida de Alta
Eficiéncia (CLAE-Ultimate 3000 da Thermo Scientific/Dionex) equipado com amostrador
automatico, bomba quaternaria e compartimento de coluna. A separacdo do PFF foi realizada
em uma coluna analitica KINETEX C18 (2,6 pm x 100 mm x 2,1 mm) com temperatura
mantida em 35 °C e uma coluna de guarda (3 x 2,1 mm) da marca Phenomex. A fase moével
utilizada foi acetronitrila/metanol (50:50 v/v) com taxa de fluxo de 100 pL/min. O tempo de
reten¢do do PFF foi obtido em 5 minutos e as amostras foram injetadas com volume de 50uL.
A quantificacdo da concentracdo do PFF foi obtida a partir da curva de calibragdo com os pontos
10, 15, 25, 50, 100, 200, 300, 1000 pg/L. Os padrdes foram preparados com agua deionizada e

solucdo padrao de PFF previamente ajustada para pH=3 com HCI.
4.2.5. Identificacdo dos subprodutos da peroxidag¢ao

A identificacdo dos subprodutos da degradacdo do PFF foi realizada através de um
Espectrometro de Massas (LCQ Fleet) equipado com analisador Ion Trap (Thermo Scientific)
com interface de ionizag@o Electrospray (ESI) no modo positivo. As analises foram realizadas
por Monitoramento de fon Especifico com intervalo de varredura de m/z= 110 a 500. A
temperatura do capilar, sheath gas, gas auxiliar e gas de arraste foram 350 °C, 30, 10 ¢ 0
(unidades arbitrarias), respectivamente. Previamente aos experimentos de fotolise foi feito uma
identificagcdo dos provaveis subprodutos formados a partir da energia de colisdo aplicada no

cone de ionizagdo. Essa técnica ¢ conduzida com a infusdo do padrdo de PFF para otimizar os
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fragmentos obtidos a partir das colisdes de energia previamente aplicados para o ion pai de

m/z=375. Foram aplicadas energias de 30 eV e 25 eV.

4.2.6. Paradmetros para validagdo do método

O método analitico de CLAE-EM/EM para identificacdo do profenofos foi validado
seguindo as diretrizes do INMETRO (DOQ-CGCRE-008 de 2011) e ANVISA (Resolugdo RE
n°® 899 de 2003). Os parametros investigados na validacao incluiram a seletividade, linearidade,
limite de deteccdo, limite de quantificagdo, precisao, exatidao e recuperagao.

A linearidade do método foi representada pela curva de calibra¢do que relacionou a resposta
do instrumento ¢ as concentracdes conhecidas do analito. A curva de calibracao incluiu analise
da amostra em branco e 8 amostras contendo padrdo do profenofos (10, 15, 25, 50, 100, 200,
300, 1000 pg/L). Essa variagao de concentragao contemplou uma faixa de valor que se esperava
encontrar na amostra em estudo. O grafico da calibracdo foi apresentado juntamente com a
equacdo da reta (y= ax + b), andlise de regressdo e os dados de correlagdao (r de Pearson) e
determinagdo (1?).

Os limites de detec¢do (LD=3s/S) e de quantificacdo (LQ=10s/S) do método foram
calculados empregando o método baseado em parametros da curva de calibragdo. Onde s ¢ a
estimativa do desvio padrao da resposta, que pode ser a estimativa do desvio padrao do branco
da equagdo da linha de regressao ou do coeficiente linear da equagéo ¢ S¢é a inclinagao (“slope™)

ou coeficiente angular da curva analitica.

A precisdo do método foi verificada pela repetibilidade e determinada em uma mesma
amostra (precisdo intradia). A precisdo foi calculada a partir da estimativa do desvio padrdo
relativo (DPR), também conhecido como coeficiente de variacdo (CV). O célculo do DPR foi
a partir de trés concentragdes que contemplam a faixa de variagdo da curva de calibracdo (baixa,
média, e alta) e para cada concentracdo foram feitas seis determinagdes. O DPR (%) foi
calculado a partir da razdo do desvio padrdo (s) pela concentracdo média determinada (CMD)
das seis determinacdes por concentracdo. O célculo do desvio padrdo relativo (DPR = s/CMD)
superiores a 15% ndo sdo aceitaveis.

A exatiddo do método foi determinada na mesma corrida analitica (exatiddo-intradia). Para
calcular a exatidao foram selecionadas trés niveis de concentragdes (baixa, média e alta) pelos
ensaios em triplicata. O processo utilizado para avaliar a exatiddo do método foi pelo ensaio de

recuperacao (R). A exatidao foi estimada pelo calculo do erro relativo (ER), por meio da razao
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entre a concentragdo média experimental, das seis determinacdes por concentragdo, pela
concentragdo teodrica correspondente, em porcentagem.

Os ensaios de recuperagao foi calculado pela andlise de amostras fortificadas utilizando
agua superficial do agude Epitacio Pessoa como matriz de estudo. Os resultados foram obtidos
em porcentagem, (C; —C,/C3) x 100, sendo (Ci) concentragdo do analito na amostra
fortificada, (C2) concentragdo do analito na amostra ndo fortificada e (C3) concentracao do
analito adicionada a amostra fortificada. Segundo a ANVISA ¢ desejavel que as porcentagens
de recuperagdo do analito sejam proximos a 100%, porém, admite-se valores menores, desde

que a recuperagao seja precisa e exata.

4.3.Resultados e discussao

4.3.1. Experimentos de H-02/UV pelo planejamento estatistico Box-Behnken

A otimizagdo na remocdo de PFF foi realizada utilizando os graficos de MSR
tridimensional (3D). O DBB com 3 fatores e 3 niveis foi aplicado para otimizar o efeito matuo
das trés invaridveis independentes (Concentragdo, pH e Tempo) sobre a eficiéncia de remogao
do PFF, o que foi tomado como resposta. A criagdo do design e os resultados dos testes de MSR

foram tabulados (Tabela 4.2).

Tabela 4.2: DBB com as respostas observadas e os valores previstos para eficiéncia de remogio de PFF.

Variaveis em niveis ndo Resultados
Experimentos codificados e codificados (Degradacgéo %)

X1 X2 X3 Previstos Observados
1 0,4(-) 5,0(-) 12,5(0) 90 90
2 1,0(+) 5,0(-) 12,5(0) 98 98
3 0,4(-) 8,0(+) 12,5(0) 90,6 90,6
4 1,0(+) 8,0(+) 12,5(0) 96,7 96,7
5 0,4(-) 6,5(0) 5,0(-) 56,8 56,8
6 1,0(+) 6,5(0) 5,0(-) 75,7 75,7
7 0,4(-) 6,5(0) 20(+) 94 .4 94 4
8 1,0(=) 6,5(0) 20(+) 98,5 98,5
9 0,7(0) 5,0(-) 5,0(-) 74 74
10 0,7(0) 8,0(+) 5,0(-) 75,3 75,3
11 0,7(0) 5,0(-) 20(+) 96,9 96,9
12 0,7(0) 8,0(+) 20(+) 98,5 98,5
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13 0,7(0)  65(0)  12,5(0) 96,1 96,4
14 0,700 65(0)  12,5(0) 96,1 96,8
15 0,700  65(0)  12,5(0) 96,1 95

O teste-t de Student foi utilizado para determinar a significdncia dos coeficientes
(Fatores) de regressdo usando o valor-p. De forma geral, valores de valor-F muito grandes e

valor-p muito pequeno indicam os termos mais significativos de um modelo (Tabela 4.3).

Tabela 4.3: A analise de varidncia para o modelo polinomial quadratico na eficiéncia de remocéo de PFF.

Fator Soma Quadratica DF Meédia dos Quadratica F Prob>F
X1 (L) 13107,2 1 13107,2 146,722 0,006747
X1(Q) 4609,6 1 4609,6 51,6 0,018834
X2 (L) 11,3 1 11,3 0,126 0,756614
X2 (Q) 616 1 616 6,896 0,11956
X3 (L) X3 (L) 1 139278 1559,083  0,000641
X3 (Q) X3 (Q) 1 46178,6 516,924 0,001929
X1(L) e X2(L) X1(L) e X2(L) 1 90,2 1,01 0,420685
X1(L) e X2(Q) X1(L) e X2(Q) 1 990,1 11,083 0,0796
X1(Q) e X2(L) X1(Q) e X2(L) 1 162 1,813 0,310407
X1(L) e X3(L) X1(L) e X3(L) 1 5476 61,299 0,015925
X1(Q) e X3(L) X1(Q) e X3(L) 1 2556,1 28,613 0,033217
X2(L) e X3(L) X2(L) e X3(L) 1 2,3 0,025 0,88848
Erro puro 178,7 2 89,3
SQ total 219380,9 14
R? 0,99078

Os resultados da analise de varidncia (ANOVA) para a resposta PFF estdo apresentado
na Tabela (4.3), onde ¢é observado o coeficiente de determinacdo R*= 99%. Isto indica que a
variacdo da resposta pode ser explicada pelo modelo. O percentual de degradagao de PFF variou
de 74% a 98,57%. Os efeitos significativos (p < 0,05) estdo destacados em vermelho, sugerindo

que a concentragdo de H2O; e o Tempo de reagdo influenciou fortemente a degradacao de PFF.

A avaliagdo do modelo também foi feita pela analise do grafico de valores preditos
versus valores observados, apresentado na Figura (4.1). A boa correlagdo entre eles confirma
mais uma vez que o modelo quadratico estd bem ajustado aos dados experimentais obtidos no

planejamento.
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Figura 4.1: Valor predito x Valor observado para o modelo quadratico usando resposta
global.

Os graficos de metodologia de superficie de resposta foram baseados no modelo
quadratico. Na figura (18) observa a influéncia de interagao da concentragdo de H>O: e o tempo
de contato com UV na degradacao de PFF, o grafico evidencia que o aumento da degradagao ¢
atribuido com o aumento da concentragao do agente oxidante e o tempo de contato. Observa-
se que com a concentracdo acima de 0,7 mM (H202) e com o tempo de reacdo acima de 12
minutos, ocorre uma degradagao em torno de 90 a 98% na remocao do PFF. Os resultados
obtido na MSR observados na Figura (4.2) mostraram que com a diminui¢do do tempo de

reacdo ocorre simultaneamente a diminuicdo da eficiéncia da degradagao.

(A): Em relag@o a concentracdo de H202 quando estar fixada em 0,7 ou 1 mM a degradacdo

maxima ocorre adotando-se um tempo superior a 12 minutos;

(B): Nota-se que a regido de maximo ¢ atingida quando a concentragdo de H>O ¢ superior a

0,7 mM independente do pH;

(C): Observa-se que a degradacdo de PFF ndo ¢ influenciada pelo pH e que as regides de

maximo ocorre com o aumento do tempo de reagdo: adotando o tempo superior a 12 minutos.
A elevada degradagdo de PFF avaliada neste estudo observou-se que a reagao independe

do pH. Em muitos casos a fotodegradagdo de compostos orgénicos, utilizando processo

H>O02/UV necessita de um meio basico para que as etapas de hidroxilagdo, desidrogenagdo e
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ruptura de ligagdes quimicas sejam favorecidas, no entanto, neste caso nao foi observado esse

comportamento

(©)

N

Figura 4.2: Curva de distribuicao de superficie plotado para remogdo de PFF em fungao de: (A)
H20ze tempo (min); (B) H202 e pH; (C) pH e tempo

Os experimentos de degradacdo do profenofos pelo processo combinado de H>O»/UV,
foram eficientes para remover profenofos em solucdo aquosa, ao passo que, o teste com UV
direta e com H,O» ndo foram eficazes na degradacao total do PFF no tempo de 30 minutos de
reacao (Figura 4.3). Observa-se que o processo de peroxidacao ndo resultou em varia¢do do
PFF nos 35 minutos de reagdo e nao ocorreu o consumo de perdxido neste tempo avaliado. O
emprego do perdxido de hidrogénio como agente de desinfeccao de agua pode ocorrer, porém
mostra-se ineficiente quando aplicado em processos de oxidagao em pesticida organofosforado.
A aplicacdo da fotolise (UV-C) em 35 minutos obteve uma remocao de 37% (632 pg/L) da
concentragdo inicial de PFF que foi de 1000 pug/L, demonstrando que para ocorrer uma
degradacdo superior a 70% seria necessario o aumento do tempo da dose de radiagdo UV. No
trabalho de Yiqun Chen et al (2015) observou que a degradagao de profenofos foi insignificante
apenas sob irradiagdo UV-C, o que poderia ser causado pela quantidade de fotons insuficiente
para atingir a estrutura da molécula, visto que, a quantidade de fotons devem ser pelo menos
igual ou superior ao numero de moléculas presente no meio que estar sendo irradiado, s6 assim

pode ocorrer uma reagdo fotoquimica completa.
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Figura 4.3: Degradacao de PFF usando lampada UV (lampada germicida 45 W)

Os experimentos de degradacdo de PFF em solucdo aquosa por meio do processo
H>0,/UV observou ser eficiente na degradacao efetiva do PFF nos 12 minutos de reagdo nas
condicdes oOtima testada com pH 8 e H»>O2 na concentracdo de 1 mM, alcancando uma
degradacdo de 98%, resultado observado no planejamento estatistico. Trabalhos que utilizaram
H>O,/UV para remover altas concentragdes de PFF também foram estudados, a exemplo de
Fatemeh et al. (2014) que trabalhou com concentrac¢do inicial de PFF de 10 mg/L, tempo de
reacdao de 90 minutos, pH 8 e concentragdo de H>O> de 0,1 M, nestas condigdes os resultados
demonstraram uma eficiéncia de 93% na remog¢do do PFF. Badawy et al. (2006) em seus
estudos de oxidagdo quimica, com reacdes de Fenton e Foto-Fenton, observou que a taxa de
degradagdo de PFF com concentragao inicial de 50 mg/L e tempo de reagdo de 90 minutos,
obteve uma eficiéncia de 40 e 80%, respectivamente. O uso da radiacdo UV-C tem efeito
sinérgico importante para a oxidagao de profenofos na presenga do agente catalisador. Chen et
al. (2015) em seus estudos com processo fotoquimico utilizando UV/Fe(VI) demonstrou ser
uma alternativa eficiente para a remogao de PFF (10 mg/L) em 15 minutos de tratamento obteve

uma eficiéncia de 60%.

4.3.2. Identificagdo dos subprodutos de PFF
Nos ambientes naturais o PFF pode sofrer diferentes formas de degradacado: fisica,
quimica e bioldgica. As transformacdes metabolicas do PFF em plantas, dgua e solo sdo

semelhantes, e o principal produto formado ¢ o 4-bromo-2-clorofenol com m/z = 207. Este
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processo envolve a clivagem do éster de fosforotioato, o qual pode ser conjugado por reacdes
enzimaticas (Burkhard & Guth 1979). Essas transformacdes metabolicas em ambientes naturais
pode ocorrer no periodo de meia-vida no solo entre 30 a 120 dias e na dgua com o pH 7 e
temperatura a 25 °C por um periodo de meia-vida de 30 a 90 dias (Ismail et al. 2013; Ismail et
al. 2009; Cordeiro et al. 2013). Os principais fragmentos gerados por via metabodlica sdo ions
com m/z=345,331, 313, 304, 287, 221, 207, 171, 142, e 146. Por outro lado, quando aplicada
a degradacdo acelerada por processo de oxidacdo avangada também pode ser encontrados
fragmentos semelhantes aos processos metabolicos. Trabalho realizado por Zamy et al. (2004)
utilizando radiacao policromatica (y =285 nm) por um periodo de uma hora obteve subprodutos
com m/z= 345,331, 309, 295 ¢ 207. Chen et al. (2015) investigou os subprodutos de oxidagao
do PFF pelo sistema UV/Fe(VI) e identificou os fragmentos de m/z = 304, 207 e 191. Neste
trabalho, foi realizado uma infusdo do padrao de PFF para otimizar os fragmentos obtidos a
partir das colisdes de energia previamente aplicados para o ion pai m/z= 375 (Tabela 4.4). A

mesma técnica foi utilizada por Lucie Havlikova et al. (2016).

Tabela 4.4: Formula molecular dos ions precursores identificados pela dissociagdo induzida do PFF
Energia de colisdo Voltagem do cone

Composto fon precursor (m/z) ~ Férmula molecular

(eV V)
IDP1 30 375 -> 346 C11H;5BrClOsPS 45
IDP2 25 346 -> 304 CoH12BrCIlOsPS 45
IDP3 30 304 -> 287 CeHsBrClO;PS 45
IDP4 25 286 -> 221 CsHsBrClO,PS 45
IDP5 25 221 -> 171 CsHsBrO 45
IDP6 25 171 > 171 CsHsBrO 45

ID- Intermediarios de degradagéo induzida a partir da energia de colisdo aplicada

Observa-se que a primeira energia de colisdo aplicada (30 eV) ocorre a transi¢cao de m/z 375
para 346 ocorrendo a liberagdo do fragmento m/z=29 que corresponde ao fragmento C,Hs". Na
segunda aplicagdo de energia (25 eV) ocorre a liberagdo do fragmento m/z =41 que é o C3Hs,
obtendo o ion de m/z=304. Na terceira energia aplicada (30 eV) ocorre a transigdo de 304 para
286 onde ocorre a liberagdo de agua (H3O"). Na quarta aplicagdo (25 €V) ocorre a transi¢do de
286 para 221 liberando o fragmento de m/z=65 o que corresponde a liberacdo do fosforo,
enxofre e trés oxigénio. Na ultima energia de colisdo (25 eV) ocorre a transi¢ao de 221 para
171 liberando o fragmento de ion de m/z=50 que corresponde o CICH3. Os fragmentos gerados

a partir da energia de colisdo serviram de base para comparar os fragmentos gerados no
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processo de fotodegradagdo do PFF e ao mesmo tempo propor uma rota de degradagdo do

composto.

Nas Figuras 4 e 5 estdo apresentados os principais subprodutos formados no processo
fotocatalitica de H,O./UV referentes ao tempo de exposicdo UV-C de 5 e 15 minutos,
respectivamente. Os principais fragmentos de ions emergido no cromatograma no tempo de 5
minutos foram os de m/z: 375 e 304 e no tempo de 20 minutos foram os picos de m/z: 304, 285
e 221. A medida que o tempo aumentava a concentracdo do PFF era substancialmente
diminuida. O pico do ion pai permaneceu mesmo apo6s 20 minutos de reacdo, no entanto, a
intensidade era muito baixa, fazendo com que os ions fragmentados prevalegam sobre o ion pai.
De acordo com o espectro de massas obtido (Figura 4.4 e 4.5) observa-se que o fragmento de
sinal m/z304 foi o que apresentou maior intensidade. Este mesmo fragmento também pode ser
encontrado por outros trabalhos como o de Yiqun Chen et al. (2015) quando aplicou o processo

de fotodegradagao com ferro (VI) e radiagdo UV-C em 15 minutos de fotodegradagao.
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Figura 4.4: Espectro de massa com os picos resultantes da fotodegradagdo no tempo de 5 min.
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Figura 4.5: Espectro de massa com os picos resultantes da fotodegradag@o no tempo de 15
min.

Segundo Zamy et al. (2004) a molécula de PFF descreve dois comportamentos classicos
na formagao de subprodutos gerados por fotolise. O primeiro comportamento (A) ocorre a partir
da liberacdo do acido fosforico da molécula de PFF resultando no fragmento 4-Bromo-2-

Clorofenol e o segundo caminho (B) ocorre a isomerizacao do elemento enxofre (figura 4.6).
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HO OH
Br cl
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hosphonic acid
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Br Cl
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Figura 4.6: Fragmentos cldssicos dos subprodutos formados por processo fotocatalitico.
Zamy et al. (2004)
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As estruturas dos subprodutos formados e o esquema geral da rota de degradacdo
proposto neste trabalho podem ser observadas na Figura (4.7). As estruturas foram construida

com o auxilio do programa ChemBioDraw 14.0.

Devido a capacidade de oxidagdao do H202/UV o processo de desmetilagao conduz a
formagao do fragmento O-4-bromo-2-clorofenilo O, S-dihidrogenofosfato de fosforotioato de
m/z M-H" =304. A oxida¢do adicional do P-S e P-O era susceptivel de avangar devido a
formacao de ortofosfato. Tendo em vista que a ortofosfato do ortofosfato a partir da clivagem
da ligacao P-S e P-O ocorreu para se obter 4-bromo-2-cloro-1-metoxiibenzeno. O fragmento
de m/z = 171 que refere-se ao produto 4-bromofenol (Zamy et al. 2004) como produto

intermediario de degradacao do PFF.
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4.3.3. Consumo de energia especifica

A oxidacdo fotocatalitica provou ser um método eficaz para degradar composto
organofosforados em meio aquoso, porém outras caracteristicas sdo importantes para serem
avaliadas na aplicabilidade deste processo, além das leis basicas da fotoquimica o aspecto
econdmico também ¢ crucial. Na maioria das vezes os estudos dos POAs sdo direcionados
apenas para a eficiéncia de degradagao dos compostos alvos e poucos sdo direcionados para o
aspecto econdmico, a exemplo, consumo de energia necessdria para degradar o contaminante
alvo. Em resumo, observa-se a eficiéncia de degradacdao versus consumo de energia que ¢
calculada através da poténcia (W) fornecida. Em particular, em nossos estudos avaliamos o
gasto de energia especifica (Es) necessaria para degradar 1 mg/L profenofos pelo processo
combinado de H,O»/UV e radiacdo UV-C. O consumo de energia do processo fotocatalitico
com H>O,/UV foi baseado no tempo necessario para remover 98% da concentracao inicial de
PFF. A energia consumida especifica (Es) foi calculada a partir da poténcia (W) da lampada
UV-C, que representa apenas uma parte da energia elétrica total expressa em (kWh/mg) e pode

ser estimada a partir da seguinte Equagao (4.2):

Pyp*t

E, = Y= Equacao (4.2)23

Onde Pu (kW) é o consumo da poténcia elétrica por cada lampada (3) UV de 15W
utilizadas nos experimentos, totalizando 45W, a variagao da concentragao de PFF (APFF mg/L),
tempo (h) e V o volume irradiado (L). Neste estudo o processo combinado de H>O»/UV é um
processo viavel para degradar os compostos organofosforados. A partir dos dados de remogao
de 98% nos 12 minutos de reacao foi calculado o consumo energético especifico de HO>/UV
que resultou em 0,18kWh/mg, enquanto que a fotolise nos 15 minutos de reagdo obteve uma
remog¢ao de aproximadamente 3% (970 pg/L) e os resultados dos célculos obtidos nessa
condicdo foi de 0,62kWh.mg!. Portanto comprova que a combinacio de H,O»/UV favorece a

diminuicao do consumo energético na degradagao de compostos persistentes.

4.3.4. Validagéo do método analitico em HPLC-MS
A seletividade ¢ a capacidade que o método possui de medir exatamente um composto
de interesse em presenca de outros interferentes. As analises realizadas pelo Espectrometro de

Massas nas amostras de PFF, detectou o analito na matriz no tempo de retencao de 4,1 minutos.
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Segundo a ANVISA, a seletividade em métodos cromatograficos so ¢ valida quando existe a

garantia da pureza do pico atribuido ao analito alvo-

A Linearidade foi obtida pela adigao de uma série de concentragdes conhecidas do padrao
de PFF auténtico na matriz da amostra ausente. A curva de calibragdo correspondeu ao modelo
matematico que estabeleceu uma relagdo entre a resposta instrumental (area/altura da banda
cromatografica) e a concentracao do analito. A curva foi construida com 5 (cinco) padrdes de
concentragdes conhecidas (10, 25, 50, 75, 100, 250, 500 E 1000 pg/L) e injetado 6 (seis) vezes
cada padrdo. A curva proporcionou uma relacdo matematica expressa y = 297,21x + 23508. O
coeficiente de correlacdo (r) foi de 0,9857, o critério minimo aceitavel pela ANVISA e

INMETRO ¢ de 0,99 e 0,90, respectivamente.

Os Limites de detecgdo (LD) e limite de quantificagdo (LQ) foram determinados de acordo
com o INMETRO baseado em pardmetros da curva analitica. Para calcular os valores do LD e
LQ foram desenvolvidas trés curvas de calibragdo com os padrdes de 10, 50 e 75 ng/mL e de
cada curva foi obtida uma equagdo da reta. A partir das equagdes das trés curvas construidas
foi obtido os respectivos coeficientes lineares e calculado o desvio padrao dos mesmos. As
equacdes das trés curvas analiticas construidas, o coeficiente linear (s), o desvio padrao (DP) e

o coeficiente angular (S) estdo apresentados na Tabela (4.5)

Tabela 4.5: Dados de calculo para LD ¢ LQ em HPLC-MS.

Parametros Equagoes R? Coef. Linear (s)
CCl Y=376,73 + 24149 0,987 24149
cc2 Y=326,48x + 24255 0,9848 24255
CC3 Y=198,13x + 25558 0,9986 25558
DP - - 784,6
Coef. Angular da CC 297,2

*CC: Curva de calibragao

O resultado do LD foi de 7,92 ug/L, representa a concentracdo mais baixa para a qual um
grau aceitavel de incerteza pode ser alcangado. Segundo o INMETRO a importancia desta
determinacdo e os problemas associados a ela advém do fato de que a probabilidade de deteccao
ndo muda rapidamente de zero para um quando seu limiar € ultrapassado. Por outro lado, 0 LQ
foi determinado com as concentracdes de 10 vezes a relagdo do desvio padrao/coeficiente
angular (s/S) o que correspondeu na pratica ao padrdo de calibragdo de menor concentragdo no

valor de 26,4 pg/L.
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A precisdo (intra-corrida), exatiddo e recuperagdo do método, foram realizadas com 3
(trés) niveis de concentragdes (10, 50 e 100 png/L) com 6 (seis) determinagdes por concentragao,
resultando na precisao de 8,7%, 6,5% ¢ 2,5%. Conforme estipulado nas recomendagdes da
ANVISA que ndo se admiti valores superiores a 5%, portanto os valores obtidos ndo estdo
conforme o estipulado nas recomendacdes da ANVISA. No entanto estar de acordo com as
recomendagdes publicadas pela United States Food and Drug Administration (USFDA) que
estabelecem critérios de aceitabilidade de precisdo ndo mais que 15%. Os dados utilizados para
calcular a precisdo estdo apresentados na Tabela (4.6), juntamente com os valores dos

coeficientes de varia¢do (CV).

Tabela 4.6: Dados utilizados para os calculos de precisdo

Area
Conc. (ng/ml) 1° 2° 3° 4° 5° 6° Média DP CV%
10 23173 26688 27433 29207 24376 28105 26497 229773 8,7
50 41407 40562 35401 42170 42755 40930 40537 20641,1 6,5
100 54253 51852 53816 52672 53542 50773 52818 13203 2,5

4.4.Conclusao

A fotodegradagao do profenofos foi investigada em solucdo aquosa pela combinagdo de UV
e peroxido de hidrogénio. Os resultados mostraram que em condi¢des 6timas de degradacao (1
mg/L de PFF; 20 min de radiagdo UV; 1 mM de H>O; e pH 8) alcangou 98,5% de degradagao
do profenofés de acordo com os resultados obtidos nos graficos de MSR. O impacto de
oxidagao direta com UV e H>O; sozinho na remogao do pesticidas também foram conduzidos,
porém ndo apresentaram remocao significativa no periodo de 30 minutos. A degradagdo de PFF
através do processo H>O»/UV resultou na geracdao de varios subprodutos de oxidagao tendo
como subproduto de maior intensidade o O-4-bromo-2-clorofenill O,S-dihidrogénio
Fosforotioato, ortofosfato. Outros subprodutos também foram identificados neste trabalho
como os de m/z 221, 140 e 97. O processo H202/UV expressa eficazmente o processo de

degradagao completo do pesticida organofosforado PFF
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CAPITULO 5

Degradacao de Microcistina-LR




5. DEGRADACAO DE MICROCISTINA-LR

Degradagéo de microcistina-LR por processo de H202/UV : Identificagdo dos
subprodutos de oxidagao e validagao do método por HPLC-MS

Resumo

O processo de eutrofizacdo das dguas naturais favorece o crescimento de cianobactérias,
as denominadas floragdes ou blooms. As floragdes de algas e cianobactérias produtoras
de toxinas hepatotoxicas e neurotoxicas em mananciais destinados ao abastecimento tem
causado sérias preocupagdes as autoridades sanitdrias por serem responsaveis por
alteracdes organolépticas das 4guas e causadoras de graves intoxicagdes humana e
animal. Além do mais, os tratamentos convencionais de 4gua se mostram ineficientes para
a remocao total destas toxinas, sendo necessario novas tecnologias aplicaveis. O presente
trabalho foi pautado em trés objetivos, o primeiro foi validar metodologia analitica para
quantificacdo de MC-LR em amostras de dgua, o segundo investigou a degradacdo de
microcistina-LR em solu¢do aquosa aplicando peroxido (H20»), radiagdo ultravioleta
(UV) e processo oxidativo avangado (H20»/UV) e o terceiro objetivo foi verificar os
subprodutos formados na fotodegradagao de MC-LR no processo H2O»/UV e sugerir uma
rota de degradacao da molécula de MC-LR. A validagdo do método para identificagdo e
quantificacdo de MC-LR foi realizada por HPLC-ESI-MS/MS pelos parametros de
seletividade, limites de deteccdo e quantificacdo, exatiddo, precisdo, linearidade e
recuperacdo, os resultados calculados atenderam todas as exigéncias das normas
consultadas. Na etapa de degradagao, dentre os processos utilizados, o processo H>O2/UV
apresentou os melhores resultados, seguido por radiagdo UV. A radiagdo UV resultou
numa degradacdo de 98% no tempo de radiacdo de 60 minutos e o processo H,O,/UV
apresentou eficiéncia superior a 98% em 20 minutos de reacdo. Os subprodutos da
fotodegradagdo que apresentaram maior intensidade relativa foram os de m/z 444, 553 ¢
681.

Palavras-chave: Microcistina-LR, H2O2/UV, Subprodutos de degradacdo
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Degradation of microcystin-LR by H202/UV process: Identification of oxidation
byproducts and validation of the method by HPLC-MS

Abstract

The natural waters eutrophication process favors the growth of cyanobacteria, the so-called
blooms. The blooms of algae and cyanobacteria producing hepatotoxic and neurotoxic toxins in
springs, which are intended for supply, have been causing serious concerns to sanitary authorities
for being responsible for organoleptic changes of the water and causing serious human and animal
intoxications. In addition, conventional water treatments are inefficient for the total removal of
these toxins, therefore new technologies are required. The present work was based in three
objectives, the first one was to validate the analytical methodology for the quantification of
microcystin-LR in water samples, the second investigated the degradation of microcystin-LR in
aqueous solution through the application of peroxide (HO), ultraviolet radiation (UV) and
advanced oxidative process (H20,/UV) and the third objective was to verify byproducts formed
in the photodegradation with the HO»/UV process and to suggest a route of degradation of the
molecule. The method’s validation for identification and quantification of MC-LR was performed
by HPLC-ESI-MS/MS by the selectivity parameters, limits of detection and quantification,
accuracy, precision, linearity and recovery, the calculated results met all the consulted standards
requirements. In the degradation phase, among the processes used, the H.O,/UV process
presented the best results, followed by UV radiation. UV radiation resulted in a degradation of
98% in the 60 minute radiation time and the H>O»/UV process presented efficiency above 98% in
20 minutes of reaction. The byproducts of photodegradation with the highest relative intensity
were m/z= 444, 553 and 681.

Keywords: Microcistin-LR, H,0,/UV, degradation byproducts.
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5.1. Introducao

A ocorréncia de florescéncias de cianobactérias ¢ um fendmeno aparentemente
influenciado pela quimica da dgua e pelas condigdes climéticas. Em adi¢do o aumento da
quantidade de nutrientes e/ou matéria organica num ecossistema aquatico contribui para
o processo de eutrofizacdo, além de outros fatores como temperatura, luminosidade, pH
e estabilidade fisica das massas de agua. O desenvolvimento de florescéncias
cianobacterianas traz inimeras consequéncias indesejaveis, tais como: (1) diminuigdo da
transparéncia da massa hidrica; (2) alteragdo da caracteristicas organolépticas da agua;
(3) produgdo de espumas; (4) deplecdo da concentracdo de oxigénio dissolvido; (5)
mortandades de animais aquaticos; e (6) ocorréncia de toxinas (Codd 2000; Carneiro &
Leite 2008; Carmichael 1992). E no contexto da produgdo de toxinas que a ocorréncia de
florescéncias de cianobacterias adquire contornos mais graves, uma vez que a dgua doce

¢ essencial para o abastecimento publico e para atividades recreacionais.

Atualmente, cerca de 150 géneros de cianobactérias sdo identificados totalizando
2000 espécies, entre as quais pelo menos 40 sdo consideradas como produtoras de toxinas
(Chorus et al. 2010; Tyler et al. 2009). As cianotoxinas sdo classificadas em diferentes
classes, de acordo com o seu modo de agdo e efeito toxico: neurotoxinas, hepatotoxinas

e dermotoxinas. As hepatotoxinas incluem as microcistinas ¢ a nodularina.

As microcistinas (MCs) sdo classificadas como heptapeptidios ciclicos ¢ podem ser
produzidas pelas espécies de Microcystis, Anabaena, Nostoc, Planktothrix e outros
diversos géneros (Pearson et al. 2010; Moreira et al. 2013). A nomenclatura microcistina
(MC) deve-se ao fato de ter sido inicialmente detectada na espécie Microcystis
aeruginosa (Carmichael 1992). Cerca de 80 variantes de MCs ja foram isoladas e
reportadas (Hoeger et al. 2005; Pichardo et al. 2006; Brooke et al. 2006). As
microcistinas-LR, microcistina-RR e microcistina-YR sdo as espécies mais comuns nas
floracdes de cianobactérias, em especial a microcistina-LR (Carmichael 1992; Chorus &
Bartram 1999). As microcistinas sdo constituidas quimicamente por sete aminoacidos
(Figura 5.1) possuindo uma por¢do invaridvel da molécula que contém trés D-
aminoacidos: B-eritro-f-metil 4cido aspartico, alanina e y-acido glutdmico (D- MeAsp,
D-Ala e D-Glu), dois L-aminoécidos varidveis (Leucenina e Arginina) e dois aminoacidos

raros (Mdha e Adda). O Mdha ¢ o N-metildehidroalanina e o Adda, responsavel pelo
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carater toxico da molécula é o 3-amino-9-metoxi-10-fenil-2,6,8, trimetildeca-4,6-acido

dienoico (Francis et al. 1988; Carmichael 1992).

(6) D-Acido Glutamico ) njogi)_dehydro-alanina

(D-Glu) (Mdha)
Ho o CH3 o
(5) 3-Amino-9-Methoxy-2,6,8- rL
Trimetil-10-Fenil-4,6-Acido Dienoic N NH (1) D-Alanina (D-Ala)
(Adda)

3HC o

HN
~ CH3
H
N
CH; CH; (2) Leucina (L-Leu)
o o
HO o 3HC CH3

(3) Metil-Acido Aspartico (MeAsp)

ZI

Figura 5.1: Estrutura da molécula de MC-LR (Cs9H74N100O12).

A Organiza¢cao Mundial de Satde (OMS) estabeleceu um valor guia para a variante
MC-LR em 1pg/L para 4guas de consumo humano e 10ug/L para dguas de recreio. Vale
salientar, que os valores limites estabelecidos pela OMS tém em considera¢do apenas os
efeitos agudos da MC-LR, ndo contemplando os efeitos cronicos e cancerigenos (Chow
et al. 1999; Kaya K 1998). As frequentes floracdes de cianobactérias produtoras de
toxinas surgem durante as estacdes de verdo e inicio de outono, em fontes de aguas
naturais destinadas a consumo humano, resultando em grandes preocupagdes para as
industrias produtoras de agua potdvel (He et al. 2015). Embora as MCs existam
principalmente como toxinas intracelulares, a lise celular (resultante da ruptura de aspecto
natural ou de forcas fisicas externas) pode levar a libertacdo da toxina extracelular no
ambiente aquatico (Schopf et al. 1994). Processos de tratamento de agua convencional,
como coagulagao, floculagao e filtragdo, podem ser eficaz para as toxinas intracelulares,
visto que as células sdo parcialmente removidas por essas etapas, porém nao sao eficazes
para remover as toxinas extracelulares (Roegner et al. 2014), além disso, tais processos
simplesmente ocorre a transferéncia de uma fase para outra, podendo resultar na ruptura
celular e o retorno da toxina para o inicio do tratamento e no meio ambiente (Chorus &

Bartram 1999; Lawton & Robertson 1999). Portanto, ¢ urgente e necessario o
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desenvolvimento de tecnologias de tratamento eficazes para remover cianotoxinas da

agua contaminada.

Os Processos de Oxidacdo Avancada (POA) que baseiam na formacdo de radicais
hidroxila (*OH), estimula interesses por alguns pesquisadores por ser uma tecnologia
promissora frente aos processos de tratamento convencional de dguas existentes, esses
processos podem operar em conjunto ou paralelo com o tratamento convencional na
degradacdo de micropoluentes (Jacobs et al. 2013; Sorlini et al. 2013; Pinho 2014; He et
al. 2015). A combinagdo de UV e H,O; se destaca em meios aos POAs o que atrai a
atenc¢ao dos estudioso na aplicag@o deste processo em possiveis instalagdes de ETA (Zong
et al. 2013, He et al. 2015; Wang et al. 2015). O objeto principal do trabalho foi reportar
a degradagdo induzida de MC-LR pelo processo de radiagdo UV-254 nm e H>O./UV.
Identificar os principais intermediarios de degradagao e propor um rota de degradagao da
cianotoxina usando espectrometria de massas para a fotodegradagdao de H>O»/UV e
validar o método de CLAE-MS/MS.

5.2. Material e métodos

5.2.1. Reagentes e Solugbes

O padrao de Microcistina-LR foi obtido comercialmente através da National
Research Council-Canada, o mesmo foi utilizado como adquirido, dissolvido em 500 puL
de uma solu¢do H>O/CH30H a 50% (V/V) com concentragdo de 10 pg/L. Para as analises
de cromatografia liquida foram utilizados Acetonitrila (Panreac, grau HPLC), Metanol

(J.T. Baker, grau HPLC) e dgua ultrapura com resistividade de 18,2 MQ; 0,05 uS/cm.

5.2.2. Cultivo das cepas de Microcystis aeruginosa e preparagdo da dgua de estudo
As cepas de Microcystis aeruginosa foram cultivadas em sala climatizada (24 °C) e
com foton periodo de 12/12, fornecidos por lampadas fluorescentes de 40W com
intensidade luminosa em torno de 1200 LUX,. Para a obten¢do da toxina (MC-LR),
primeiramente, as células foram cultivadas até alcangarem um crescimento celular de
aproximadamente 10%/mL, em seguida foram submetidas ao processo de ruptura celular
para extrair a toxina intracelular a partir das etapas de congelamento/descongelamento
por 3 repetigdes consecutivas. Posteriormente, aliquotas de 100 mL das amostras

contendo células lisadas foram filtradas em membrana de celulose (Millipore®) com
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porosidade de 0,45 um. As amostras filtradas foram submetidas a extragdo em fase s6lida
usando o cartucho C18 para concentrar as toxinas. Os cartucho C18 foram previamente
condicionados com 6 mL de metanol e 6 mL de dgua ultra pura, as amostras foram eluidas
no cartucho em fluxo continuo que ndo excedia SmL/min. Os cartuchos foram secos e

finalmente eluido a 5 mL em uma mistura de metanol + acido formico 0,1%.

5.2.3. Experimento fotoquimico

Os experimentos de irradiagdo com concentragao inicial de MC-LR ocorreram em
camara fotocatalitica (0,46 m de altura e 0,70 m de comprimento ¢ 0,40 m de largura)
onde foram acopladas trés lampadas germicidas de 15W cada, que emitem radiagao UV
no comprimento de onda de 254 nm e um sistema de agitacdo mecanica. Os experimentos
ocorreram em placa de Petri com volume de 50 mL com uma distancia de 11 cm das
lampadas. A intensidade da radia¢do foi medida com um radidmetro com comprimento
de onda de 254 nm, Coleparmer instrument Co. Chicago, III, 60648, séries 9811. A

medicdo foi realizada em varios pontos da cAmara e obteve a média de 9 mJ/cm?

5.2.4. Pardmetros para validagdo do método Analitico

O método desenvolvido para a quantificagdo microcistina-LR foi validado seguindo
as diretrizes do INMETRO (DOQ-CGCRE-008 de 2011) e ANVISA (Resolucao RE n°
899 de 2003). Os parametros investigados na validagdo incluiram a seletividade,

linearidade, limite de detecgdo, limite de quantificagdo, precisdo, exatidao e recuperagao.

A linearidade do método foi determinada a partir da relagdo matematica entre o sinal
medido e a concentragdo do analito de interesse, obtida por uma equacao de reta y=ax+b,
chamada de curva de calibracdo. Os coeficientes a ¢ b da curva de calibragao foram
estimados a partir de um conjunto de medig¢des experimentais (0,5, 1, 2,5; 5, 10, 15, 30,
e 50 ug/L), usando o método matematico conhecido como regressao linear, além destes
foi calculado o coeficiente de determinagio (r?), que permite uma estimativa da qualidade
da curva obtida, pois quanto mais proximos de 1,0 menor a dispersdao do conjunto de

pontos experimentais € menor a incerteza dos coeficientes de regressao.

Os limites de detec¢do (LD=3s/S) e de quantificacdo (LQ=10s/S) do método foram
calculados empregando o método baseado em parametros da curva de calibragdo. Onde s

¢ a estimativa do desvio padrao da resposta, que pode ser a estimativa do desvio padrao
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do branco da equagdo da linha de regressdo ou do coeficiente linear da equagdo e Sé a
inclinacdo (“slope”) ou coeficiente angular da curva analitica.

A precisdao do método foi verificada pela repetibilidade e determinada em uma mesma
amostra (precisdo intradia). A precisdo foi calculada a partir da estimativa do desvio
padrao relativo (DPR), também conhecido como coeficiente de variagdo (CV). O calculo
do DPR foi a partir de trés concentragdes que contemplam a faixa de varia¢dao da curva
de calibragdo (baixa, média, e alta) ¢ para cada concentracdo foram feitas seis
determinag¢des. O DPR (%) foi calculado a partir da razdo do desvio padrao (s) pela
concentragdo média determinada (CMD) das seis determinagdes por concentragdo. O

calculo do desvio padrao relativo (DPR = s/CMD) superiores a 15% nao sdo aceitaveis.

A exatidao do método foi determinada na mesma corrida analitica (exatidao-intradia).
Para calcular a exatiddo foram selecionados trés niveis de concentragdes (baixa, média e
alta), com 3 (trés) réplicas cada. O processo utilizado para avaliar a exatidao do método
foi pelo ensaio de recuperacao (R). A exatiddo foi estimada pelo célculo do erro relativo
(ER), por meio da razdo entre a concentracdo média determinada experimentalmente pela
concentragdo teodrica correspondente.

Os ensaios de recuperacdo foram calculados adicionando-se solucdes do padrdao de
MC-LR na dgua matriz isenta da cianotoxina. As amostras matriz foram fortificadas com
o padrdo de MC-LR em pelo menos trés diferentes concentragdes: baixa, média e alta.
Concentracdes dentro da faixa da curva de calibragdo. A recuperacdo foi calculada

segundo a Equacdo (5.1).

Recuperacao(%) = % * 100 Equacao (5.1)
3

Sendo (Ci) concentracdo da dgua matriz fortificada com MC-LR com concentragdo
conhecida; (C>) concentracao de MC-LR presente na 4gua matriz sem ser fortificada com
o padrdo e; (Cs) concentracdo tedrico do padrao de MC-LR adicionado na matriz.
Empregando-se esses valores na Equagdo (1), encontra-se a recuperagdo. Nos

procedimentos de validagdo, a recuperacdo deve estar na faixa de 70 a 120%.
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5.2.5. Parametros analiticos

As concentracdes das amostras de MC-LR foram determinadas pelo sistema de
Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia (CLAE-Ultimate 3000 da Thermo
Scientific/Dionex) equipado com amostrador automatico, bomba quaterndria e
compartimento de coluna. A separa¢do de MC-LR foi realizada em uma coluna analitica
KINETEX C18 (2,6 um x 100 mm x 2,1 mm) com temperatura mantida em 30 °C e uma
coluna de guarda (3 x 2,1 mm) da marca phenomex. A fase movel utilizada foi H,O e
Acetonitrila, ambas contendo 0,1% de 4cido formico. A elui¢do da MC-LR ocorreu no
modo isocratico (50% de H.O + 50% Acetonitrila) e com uma taxa de fluxo de 0,1

mL/min, resultando no tempo de retencdo de 4 minutos. O volume de injegdo foi de SOpL.

Espectro de Massa (LCQ FLEET) triplo quadrupolo da marca Thermo Scientific de
interface Electron-Spray Ion (ESI) foi usado nos experimentos de fotodegradagdao na
identificagdo do composto alvo e dos subprodutos formados. O Ion Max Electrospray
Ionization (ESI) foi aplicado no modo de ionizagdo positiva. O sistema foi controlado
pelo software Xcalibur. Para uma melhor seletividade das amostras e da curva analitica,
foram realizados no modo de aquisi¢do por Monitoramento de fon Especifico com
intervalo de varredura de 800 a 1100 m/z para MC-LR em 995,55 (M+1)*. A voltagem
do Spray foi de 5kV para o modo positivo. A temperatura do capilar de transferéncia de
ion, sheath gés, gas auxiliar e gas de arraste foram 350 °C, 30, 10 e 0 (unidades

arbitrarias), respectivamente

5.3. Resultados e discussao

5.3.1. Resultados do experimento de oxidagéo

Na Figura (5.2) estdo apresentados os resultados obtidos na degradagdo de MC-LR
com concentragdo inicial de 10 pg/L em solugdo aquosa com o oxidante peroxido de
hidrogénio. Observa-se que o processo de peroxidagdo ndo resultou em degradagdo
significativa da MC-LR, a eficiéncia méaxima da degradacdo foi de 9% no tempo de 60
minutos com a concentragdo de H>O> em 4 mmol/L. Por meio da determinagdo do
peroxido de hidrogénio residual, verificou-se que ndo houve consumo do agente oxidante
na condicdo avaliada. O agente oxidante H>O> provou mais uma vez ser ineficiente na
degradagcdo de MC-LR. Segundo Wang et al. (2015) relataram que a aplicagcdo do H,O»

sem atividade fotocatalitica ¢ incapazes de degradar satisfatoriamente compostos
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organicos, tais como o MC. Estudo realizado previamente (He et al. 2015) observou que
a degradacdo de MC-LR s6 ocorreu ap6s 16 horas de reagdo com concentracdo de | mM
de H»0,. Barrington et al. (2013) aplicou o H>O; na remogdo de cianobactérias e
cianotoxina (MC-LR) em efluentes de lagoa de estabilizagdo e obteve uma redugdo

significativa ap0s trés semanas de aplicacdo.
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Figura 5.2: Curva de degradacdo de MC-LR

Na degradagao de microcistina-LR em solucdo aquosa com aplicagdo do processo
de fotolise. Observou-se uma elevada porcentagem de degrada¢do ou modificacdo da
MC-LR de aproximadamente 80% apds 20 minutos de irradiacdo e a partir deste intervalo
a taxa de decaimento permaneceu constante até o tempo de 35 minutos, e na medida que
o tempo reacional aumentava uma degradacdo de 98% foi alcangada em 60 minutos.
Observa-se também que a reagdo ocorreu mais rapidamente nos primeiros 20 minutos,
quando atingiu, aproximadamente 80% de degradagdo da cianotoxina. Por outro lado
quando He et al. (2015) aplicou a fotolise de MC-LR com 254 nm nao obteve reducgdo
significativa da cianotoxina. Para o autor o processo demonstrou uma aparente limitagao,
no entanto, 0s nossos resultados observou uma degrada¢do significativa com 20 minutos
de reacdo.

Na degradacdo de MC-LR em solugdo aquosa por meio do processo de peroxidagdo

assistida por radiagdo ultravioleta (UV/H202) com concentracdo de peroxido inicial de 4
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mM, observou-se que a remocdo foi superior a 53% nos primeiros cinco minutos de
irradiagdo. A concentracdo de 0,7 pg/L de MC-LR foi alcangada com 15 minutos de
reacdao. Através da determinagdo de peroxido de hidrogénio residual verificou-se o
consumo do agente oxidante em 30% ap6s 20 minutos de reacdo. Resultados semelhantes
também foram observados por Zong et al. (2013) e Barrington et al. (2013) na remoc¢ao
de MC-LR por UV/H0,. A fotolise com H>O; parece ser o processo mais eficiente na
degradagao do composto alvo, no entanto, é necessario que se conhega os subprodutos
formados nos processos de fotodegradacao para identificar o quao toxicos podem ser. A
alta eficiéncia na eliminacdo da toxicidade da MC-LR pode ser atribuido através da

clivagem nas ligacdo do Adda e Mdha (Wang et al. 2015).

5.3.2. Subprodutos de MC-LR por processo H-O-/UV

A molécula protonada de MC-LR (C49H74012N10) de massa (M + H)™! = 995, foi
selecionada em um segmento de modo de aquisicao por monitoramento de ions especifico
(SIM). O espectro de massa foi calculado pela infusdo de 500 pL do padrao de MC-LR
(100 ng/mL) para otimizar as condigdes de andlise no LCQ-FLeet. A identificagdo de
subprodutos formados pela reacdo H>Oo/UV foi realizado pelas andlises de
espectrometria de massas (EM) de acordo com a sensibilidade do LCQ Fleet — MS/MS,
no monitoramento dos valores de m/z (o que equivale a m/z x TR x abundancia relativa
dos ions associado ao composto). Para as amostras submetidas a reagao de UV/H202 no
tempo de reagdo de 5 e 15 minutos foi possivel verificar a intensidade do sinal 995 m/z
em torno de 50% e 10%, ¢ a concentragao quantificada nesse tempo de reagao foi de 3,82
ug/L e 0,7 pg/L, respectivamente, indicando que a MC-LR foi significativamente

degradada a uma concentracao inferior requerida pelas regulamentacdes.

Embora a MC-LR apresente uma estrutura complexa, a alta eficiéncia de degradacao
pelo processo de H,O»/UV pode ser atribuida pela clivagem das ligagdes peptidicas
(Chang et al. 2014). Segundo Lawton & Robertson (1999) relata que o radical OHe reagi
facilmente com ligagdes insaturadas, tais como aquelas incluidos na por¢ao Adda da
microcistina, este grupo ¢ comumente utilizado como um cromoéforo para andlise da
toxina e a clivagem dessa por¢do resulta na eliminacdo da toxicidade. Neste estudo foi
possivel verificar que ocorreu a decomposi¢ado da MC-LR devido aos fragmentos de ions
formados, a exemplo, os fragmentos com baixo peso molecular de 70, 135, 161 e 212 Da.

Os fragmentos de ions dominantes no periodo reacional de m/z observados nas Figuras
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(5.3 ¢ 5.4) foram 444, 553, 681, 778, 860 ¢ 967. Além desses outros SBP-MCLR foram
detectados juntos com os ions dominantes na regido do espectro de massas. Esses ions
foram gerados pela clivagem de ligagdes peptidicas resultando em porgdes liberadas,
estes resultados sdo obtidos através dos ntimeros de ions correspondentes pela diferenca

do ion precursor (m/z 995).
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Figura 5.3: Espectro de massas no tempo de reagao de 5 min.
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Figura 5.4: Espectro de massas no tempo de degradacdo de 15 min
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Em todas as aliquotas retiradas nos tempos de 5, 10, 15, 20 e 30 minutos no processo
de degradacgao foram encontrados os mesmos fragmentos de ions (m/z: 70, 135, 161, 212,
444, 553, 681, 778, 860 ¢ 967), identificados como subprodutos da MC-LR. No entanto,

ocorreram variagdes entre as intensidades relativas dos picos normalizados.

Estudos prévios para identificacdo de intermediarios e subprodutos de MC-LR, por
oxidagdo quimica convencional (Zong et al. 2015) e oxidagdo avangada (Al Momani e
Jarrah, 2010 e He et al, 2015), identificaram os intermediarios de peso molecular
semelhantes aos nossos estudos. Por outro lado, quando comparando os resultados
obtidos por Miao et al. (2010) e Chang et al. (2014) os autores identificaram
intermediarios de peso molecular de m/z 855, 853, 835, 827, 815 ¢ 795 aplicando o
processo de ozonizagdo e com intensidade relativa em torno de 100%, o que diverge dos
fragmentos de ions identificados neste trabalho. Apesar dos picos intermediarios
identificados no espectrograma do trabalho tenham sido elevados - m/z 681, 778, 860 ¢
967 - com abundancia relativa em torno de 50 %, ndo justifica que o processo ndo tenha
sido eficiente, pois a formacdo destes intermediarios com peso molecular elevado obteve
baixa intensidade no espectrograma. Os fragmentos de ions mais abundante identificados
no espectrograma no tempo de atividade fotocatalitica de 15 minutos foram os ions 444,
553 e 681 com intensidade relativa de 70, 70 e 100%, respectivamente. O fragmento de
m/z 681 pode ser apontado pelo resultado da decomposicdo total do grupo Adda,
permanecendo os grupos intactos de D-Glu, Mdha, D-Ala, L-Leu, MeAsp e L-Arg, o ion
m/z 553 ¢ identificado pela perda do grupo Adda e D-Glu, resultando na formula quimica
de C24H40NsO7 € o fragmento 444 pode ser representado [Ala-Leu-MeAsp+L-Arg+H]".
Zong et al., (2015) estudaram o efeito da cloragdo nas MC-LR e os potenciais riscos de
subprodutos de desinfecgdo e identificaram diversos subprodutos incluindo os de m/z213,
553 os quais correspondem aos fragmentos de ions [Glu-Mdha+H]" e [Mdha-Ala-Leu-
MeAsp-Arg+H]" respectivamente. Estudos anteriores, (Chang et al., 2014), também
identificaram o fragmento m/z = 213, caracterizando o ion como sendo do grupo aldeido
gerado da porgdo [L-Arg + MeAsp +H]". De acordo com Chang et al. (2014), os
fragmentos de ions m/z 70, 135 ¢ 160 pode ser caracterizado como sendo [MeAsp+H]"
e/ou [L-Arg+H]", por estar relacionado com a decomposi¢do do grupo. Sabe-se que os
fragmentos sao identificados por tentativas de clivagem alterando a massa especifica do
peptideo em estudo ou apenas identificando o fragmento do peptideo intacto, na Figura

(5.5) observa-se a possivel rota de degradagao da MC-LR por reacao de UV/H,0..
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Figura 5.5: Subprodutos de MC-LR no processo de UV/H02

A andlise da estrutura molecular, MC-LR, sugere as possiveis rupturas das
ligagdes quimicas, € como foram iniciadas as clivagens. Observa-se que as ligagoes
duplas conjugadas foram as mais afetadas pela oxidagdo. A principio, a maior parte
dos intermediarios identificados apresenta uma estrutura molecular ciclica intacta e
ao decorrer da degradagdo os intermediarios foram sendo linearizados. Os peptideos
com peso molecular mais baixos podem ser identificados pela clivagem da porcao

MeAsp e L-Arg.

5.3.3. Resultados da validacdo do método por CLAE-MS/MS

A seletividade é a capacidade que o método possui de medir exatamente um
composto de interesse em presenga de outros interferentes. A analise realizada pelo
Espectrometro de Massas (LCQ FLEET) triplo quadrupolo com amostra contendo
microcistina-LR, detectou visivelmente o analito pelo cromatograma no tempo de
retencgdo de 4,5 minutos. Segundo a ANVISA, a seletividade em métodos cromatograficos

s6 ¢ valida quando existe a garantia da pureza do pico atribuido ao analito alvo, mas para
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isto deve ter o auxilio de um detector. Segundo Langas (2004) o detector de EM ¢ a forma

mais segura para verificar a pureza de um pico cromatografico.

A Linearidade foi obtida pela adi¢do de uma série de concentragdes conhecidas
do padrio auténtico de microcistina-LR a agua matriz em estudo, afim de eliminar
possiveis interferentes da matriz. A curva de calibracdo correspondeu ao modelo
matematico que estabeleceu uma relagdo entre a resposta instrumental (area/altura da
banda cromatografica) e a concentracdo do analito. A curva com 9 (nove) intervalos de
concentragdes conhecidas (0,5, 1,2,5; 5, 10, 15, 30, e 50 pug/L) proporcionou uma relagao
matematica expressa em y = 1331,8x + 140,95. O coeficiente de correlagdo (r) foi de
0,9998, o critério minimo aceitavel pela ANVISA e INMETRO ¢ de 0,99 e 0,90,

respectivamente. Este parametro permitiu avaliar a qualidade da curva obtida.

O Limite de detecgdo (LD) e limite de quantificagdo (LQ) foram determinados de
acordo com a ANVISA baseado em parametros da curva analitica.

Para calcular os valores do LD e LQ foram desenvolvidas 3 (trés) curvas de calibragdo
com os padrdes de 0,5, 1, 2,5; 5, 10, 15, 30, e 50 pg/L e para cada curva foi obtida uma
equacdo da reta. A partir das equagdes das trés curvas construidas calculou-se os
respectivos coeficientes lineares e o desvio padrdo das mesmas. As equagdes das trés
curvas analiticas construidas, o coeficiente linear (s), o desvio padrao (DP) e o coeficiente

angular (S) estdo apresentados na Tabela (5.1).

Tabela 5.1: Valores dos LD e LQ

Parametros Equacdes R? Coef. Linear (s)
CC1 Y=1330,9x + 172,82 0,9997 172,82
cC2 Y=1393,7x + 115,01 0,9998 115,01
CC3 Y=1147x + 44,068 0,9992 44,068
DP - - 64,48
Coef. Angular da CC 1331,8

*CC: Curva de calibragdo

O resultado do LD foi de 0,14 pg/L, esse valor representa a concentragdo mais baixa
para a qual um grau aceitavel de incerteza pode ser alcangado. Segundo o INMETRO a

importancia desta determinacdo e os problemas associados a ela advém do fato de que a
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probabilidade de deteccdo ndo muda rapidamente de zero para um quando seu limiar €
ultrapassado. O LQ foi determinado com as concentragdes de 10 vezes a relagao do desvio
padrdo e coeficiente angular (s/S) o que correspondeu na pratica ao padrdo de calibragdo

de menor concentragao no valor de 0,5 pg/L.

A precisao (intra-corrida), exatiddo e recuperagdo do método, foram realizadas com
3 (trés) niveis de concentragdes (10, 30 e 50 ug/L) com 6 (seis) réplicas cada, resultando
na precisao de 3,89%, 5,0% e 3,8%, conforme estipulado nas recomendagdes da ANVISA
que ndo se admiti valores superiores a 5%. Portanto os valores obtidos estdo conforme
estipulado nas recomendagdes da ANVISA. Os dados detalhados para calcular a 0o método

de precisdo (intra-corrida) precisdo estdo apresentados na Tabela (5.2).

Tabela 5.2: Valores da precisdo do método para MC-LR

Area
Conc. .
1° 2° 3° 4° 5° 6° Média DP CV%
(ng/ml)
10 13770 13358 12824 13288 12308 13372 13153,3 512,087 3 g9
30 41955 39307 36693 42469 41539 40217 403633 21428 5
50 66497 69995 67853 67644 63851 63263 66517,1 2563,12 3 g5

Os ensaios de exatiddo e recuperacao foram determinados na mesma corrida (exatiddo
intra-corrida). A exatiddo foi expressa pela relagdo entre a concentracdo média
determinada experimentalmente e a concentragdo tedrica correspondente. O desvio
padrao (S) calculado ndo deve exceder 15%. O calculo aplicado para avaliar a exatidao
do método foi baseado no ensaio de tendéncia de recuperacdo, como preconiza a
ANVISA, os resultados obteve um grau de concordancia de 105%, 103% e 100%. Os

dados obtidos estao apresentados na Tabela (5.3).

Tabela 5.3: Valores da exatidao do método para MC-LR

Concentragio teérica ___Concentragdo medida

Média S S (%) Exatidao (%)

(ng/L) (ng/L)

10 10371 10,626 10,473 10,49 0,128 13 105
30 30,907 30,626 30,835 30,78 0,146 15 103
50 49759 49,906 49,622 49,76 0,142 14 100
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A recuperagdo foi calculado pela andlise de amostras fortificadas e os resultados
obtidos em porcentagem. A agua matriz continha 0,60 ug/L do analito, partir dessa
informagéo, dos valores das amostras fortificadas medidas e dos valores das concentracdes do
analito teorico (10, 30 ¢ 50 pg/L) adicionada a amostra foi possivel calcular a recuperagdo do
método. Conforme estipulado nas recomendacdes pela ANVISA (80-120%), os resultados
obtidos foram: 99, 100 e 98% para os 3 (trés) niveis de concentragdes (10, 30 e 50 ug L~
1), respectivamente. Esses valores de recuperagdo foram desejaveis € demonstraram a
sensibilidade do método. Vale salientar que ndo € necessario que este valor seja de 100%,

mas exige que a recuperagao seja consistente, precisa e reprodutiva.

5.4. Conclusao

Os processos de degradacdo da MC-LR avaliados neste estudo apresentaram resultados
adequada para os objetivos deste trabalho. O processo de peroxidagdo se mostrou
inadequado na degradagdo da MC-LR inferior a 8% na condicdo avaliada. Os processos
de UV e de UV/H202 se mostraram altamente eficazes na degradacdo da toxina,
apresentando taxas e eficiéncias de degradacdo elevadas, superiores a 98% em 60 e 15
minutos de reacdo, respectivamente. Os resultados esperados na validagdo do método por
HPLC-ESI-MS/MS foram satisfatorio e ficaram dentro dos valores estabelecidos pelas
normas. A validagdo do método analitico comprovou que o método aplicado oferece
credibilidade, precisdo e exatiddo. Portanto os resultados analiticos obtidos pelo HPLC-
MS foram confiaveis. A metodologia aplicada nas andlises podem ser utilizada
posteriormente em qualquer amostra que se objetiva identificar a toxina MC-LR. A
identificagdo dos subprodutos formados pelo espectro de massas (LCQ FLEET) triplo
quadrupolo de interface Electron-Spray lon (ESI) auxiliou na proposta da rota de
degradagao da MC-LR.
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CAPITULO 6

Degradacao de farmaco veterinario




6. DEGRADACAO DE FARMACO VETERINARIO

Otimizagao da degradagao de ivermectina utilizando o processo oxidativo avangado
H-02/UV: quantificagéo e identificagdo dos fragmentos gerados por espectrometria de
massa

Resumo

Os farmacos veterinarios usados no tratamento ¢ prevengao de doengas tem
preocupado a comunidade cientifica em diversos paises. Uma vez no ambiente, os
farmacos e seus metabolitos podem se disseminar para dguas superficiais e subterraneas,
solos e sedimentos, causando a contaminacdo de organismos e plantas e sendo
acumulados via cadeia alimentar. Neste trabalho foi empregado o Processo Oxidativo
Avancado H,O»/UV para a degradagdo do antiparasitario ivermectina. A degradacao foi
otimizada através do planejamento Box-Behnken composto de trés niveis e trés fatores,
resultando em um total de dezoito experimentos. As varidveis utilizadas neste
experimento foram X; (concentragdo de H»0./%), X, (tempo/min) ¢ X3 (pH). A
concentragdo final de ivermectina foi obtida a partir de uma curva de calibragao
previamente construida a partir de solugdes com concentragdo conhecida. Os resultados
obtidos demonstram que a interagao das varidveis X e X3 sdo as mais significativas para
a degradacao do antiparasitario em questdo. O percentual de degradagao obtido foi acima
de 70%. Os principais fragmentos encontrados apds a infusdo das amostras em um
espectrometro de massa foram: 913, 897, 753 e 609 m/z. Estes dados deixam claro que

ainda ocorre a presenca de ivermecina em solu¢do aquosa.

PALAVRAS-CHAVE: Agua, Ivermectina, Espectroscopia UV, Espectrometria de

Massa
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Abstract

The veterinary drugs used in the treatment and prevention of diseases have worried the
scientific community in several countries. Once in the environment, drugs and their
metabolites can spread to both surface and groundwater, soils and sediments, causing the
contamination of organisms and plants and being accumulated via food chain. In this
study, the H,O; / UV Advanced Oxidation Process was used for the degradation of the
antiparasitic ivermectin. The degradation was optimized through the Box-Behnken
design, composed of three levels and three factors, resulting in eighteen experiments. The
variables used in this experiment were X1 (H20> concentration), X> (time / min) and X3
(pH). The final ivermectin concentration was obtained from a calibration curve previously
constructed based on solutions of known concentration. The results obtained demonstrate
that the interaction of variables X; and X3 is the most significant for the degradation of
the antiparasitic in question. The percentage of degradation obtained was above 70%. The
main fragments found after the samples infusion in the mass spectrometer were: 913, 897,
753 and 609 m/z. These data make it clear that there is still the presence of ivermectin in

aqueous solution even after the photodegradation process.

Key Words: Water, Ivermectin, UV Spectroscopy, Mass Spectrometry.
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6.1. Introducao

Substancias ativas farmacologicamente destinadas a uso veterinario sdo
amplamente utilizadas e necessarias para garantir a criacdo de animais em larga escala,
como suinos, ouvinos, peixes ¢ bovinos (Woodward, 2009). Embora os beneficios sejam
inumeros e particularmente importante para satide animal o contato dos farmacos nos
compartimentos ambientais pode atuar negativamente (Havlikova et al, 2016). A
pesquisa realizada por Kolpin et al., (2002) foi direcionada para identificar e quantificar
a presenga de farmacos nos ecossistemas aquaticos € pouco se entendiam sobre os reais
efeitos e mudangas associados ao meio ambiente. Na tentativa de elucidar os potenciais
impactos ambientais causados por compostos farmacéuticos Sanderson et al., (2003),
Richards et al.,, (2004) e Daughton (2016) estudaram os riscos ¢ efeitos toxicos de
farmacos nos ecossistemas aquaticos ¢ verificaram que muitos dos compostos analisados
representaram um efeito toxico com concentragao inferior a 1 mg/L. Desde 1980 foram
desenvolvidas inimeras pesquisas sobre o residual de firmacos de uso humano e
veterinario no ambiente na tentativa de correlacionar e elucidar os efeitos toxicos

causados na satide humana (Cooper et al., 2008, Fick Lindberg et al., 2010).

As principais rotas dos farmacos veterinarios podem vir da armazenagem e
destinacgao de produtos nao utilizados, ou com prazo de validade expirado, assim como
tratamentos administrados na aquicultura, poluindo especificamente os corpos d’agua
(Sanderson et al., 2007). Os farmacos administrados em animais também tém uma parte
significativa excretada pelas fezes, cujo esterco, usado como fertilizante sem cuidado
prévio, constitui uma via de contaminacao de dguas subterraneas e dos solos, onde pode
provocar a bioacumulag@o por meio de plantas e micro-organismos (Halley et al., 1993).
Na Unido Europeia (UE), antibioticos e anti-helminticos (Antiparasitarios) sdo os grupos
mais importantes dos produtos farmacéuticos veterinarios utilizados, ambos com um
volume de mercado superior a 200 milhdes de euros por ano (Tolls, 2001). A ivermectina
(IV) € uma lactona macrociclica pertencente a familia das Avermectinas, utilizada para o
tratamento de parasitoses na espécie humana e amplamente empregada em medicina
veterinaria como endectocida considerado potente, eficaz e seguro desde 1981
(Sanderson et al., 2007). O composto é normalmente utilizado para o tratamento e
prevencgao de parasitas internos e externos de gado, cavalos e outros animais de pasto (por

exemplo, gastrointestinais e do trato respiratorio nematdides, moscas, larvas, carrapatos,
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piolhos e 4caros). Além disso, na Africa é administrado anualmente por pelo menos 18
milhdes de pessoas contra a cegueira dos rios (oncocercose) e pode ser utilizado de forma
semelhante para filariose linfatica (espécies Wuchereria bancrofti e Brugia timori)
(Woodward, 2009). A IV ¢ um antiparasitirio mais vendido na América do Norte, mais
de 50% do gado ¢ tratado com o anti-helmintico na dose padrdo de 0.2 mg/kg de peso
corporeo, além de ser utilizado no tratamento de piolhos do mar que afetam
principalmente as atividades de aquicultura (Sanderson et al, 2007). Devido a sua
natureza lipofilica, a ivermectina se acumula principalmente no tecido adiposo, no figado
e no tecido cerebral (Liebig et al., 2010). Embora seja rara a toxicidade em vertebrados,

ela pode causar midriase, ataxia, depressdo ¢ morte.

Apbés sua administragdo, cerca de 90% do farmaco pode ser excretado pelo
organismo sem ser metabolizado nas fezes e na urina, provocando mudancas nos
organismos invertebrados que participam da degradacdo fecal (Loffler et al., 2005). O
primeiro estudo realizado com intervencao da IV nos microrganismo que decompde o
esterco ocorreu em (1987) que objetivava avaliar a toxicidade e o destino da IV no meio
ambiente. Um estudo realizado por Nessel ef al, (1989) avaliou a toxicidade da
ivermectina com a espécie Daphnia magna e verificaram uma sensibilidade com
concentracdo inferior a 10 ng/L. Iglesias et al., (2006) avaliaram o impacto da ivermectina
na colonizacdo e degradagdo das fezes por 60 dias e observaram que os niveis de
ivermectina no solo permaneceram intactos neste periodo, afetando negativamente a biota
do solo. Os autores concluiram que a ivermectina presente nas fezes reduz a abundancia
e a diversidade da fauna presente no estrume, além de atrasar a degradagdo dos compostos
organicos que interferem no reciclo dos nutrientes do solo. A ineficiéncia da degradagado
sob condigdes aerobias se deve ao fato deste composto apresentar peso molecular elevado
formado por dois homologos contendo 80% de Avermectina Bla [CssH74014], € 20% de
Avermectina Blb [C47H72014], com massa molécula de 871,10 e 861,10 g/mol,
respectivamente. Devido a sua baixa mobilidade no solo a IV acaba contaminando o
lengol freatico. O seu carater lipofilico faz com que a sua total remog¢do em meio aquoso
seja baixa por sistemas convencionais de tratamento, fato que limita as opcdes de
remocao.

Nesse contexto o processo de oxidagdo avangado H>O»/UV tem sido apontado
como um dos processos mais indicado para oxidar compostos resistentes a degradacdo

devido ao forte potencial de oxida¢do do H20»/UV. Neste processo ocorre a dissociagao
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da molécula de H»O; pela luz UV originando radicais OH-. Os radicais gerados
promovem a oxidacdo da IV gerando fragmentos menores até atingir a degradacao total
ou parcial, formando CO; ¢ H>O. O objetivo principal deste estudo consistiu em avaliar
a degradacdo de ivermectina em solucdo aquosa pelo processo oxidativo avangado e
avaliar as influéncias do tempo de reacdo e das concentragdes de H,O> através do
planejamento Box-Behnken e sugerir uma rota de degradacdo do composto por via de

infusdo por espectrometria de massas.

6.2. Materiais e métodos

6.2.1. Curva de calibragdo para a degradagéo da ivermectina

Inicialmente foi preparado uma solugdo de Ivermectina 500 mg/L em metanol. A
partir desta solucao foram preparados solugdes padrao de concentracdo 10, 20, 30, 40, 50
mg/L para a obten¢do de uma curva analitica a partir dos dados de espectroscopia UV
obtidos em um Espectrofotdometro UV-vis da Shimadzu (Modelo UV-1800).

A determina¢do das concentracdes das amostras desconhecidas foram obtidas a

partir da curva analitica obtidas dos espectros de absor¢do de concentracdes padrdo

(Figura 6.1).
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0.6 4
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0.0
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210 240 270 300 330 360 390

Comprimento de onda (nm)

Figura 6.1: Espectros de absorcao para solugdo de 10, 20, 30, 40, 50 mg/L de
Ivermectina.
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A partir dos espectros de absor¢ao a concentragdo final das amostras foram obtidas

a partir da equacdo abaixo:
Absorc¢ao (u a)=0,0385 x Cfina - 0,0584 R2= 0,988

Onde Cpinal € a concentragao final de ivermecinta

6.2.2. Ensaios de degradagéo

O reator fotoquimico utilizado para a realizacdo dos ensaios de degradagdo de
Ivermectina apresenta a seguinte configuragdo: Largura x Altura x Profundidade= 100 x
65 x 60 cm, dez lampadas fluorescente tubular germicida da marca G-light (T8 15 W)
com poténcia de 15 W cada. A distancia entre as amostras e as lampadas foi mantida em
20 cm. A dose de radiagio medida a esta distincia (20 cm) foi 8,16 £ 1,21 mW cm (Este
dado foi medido utilizando um radidmetro configurado em um comprimento de onda 254
nm).

As condigdes iniciais para determinar a curva cinética de degradagdo foram: 30 mg/L
Ivermectina, 4,0 mmol/L H,O2 e pH=9. Ap0s o termino de cada experimento as amostras
foram centrifugadas a 2000 g para remover solidos suspensos em solugdo resultante da
oxidagdo. Estas condi¢cdes foram utilizadas para determinar o tempo de equilibrio na

degradagao da Ivermectina.

6.2.3. Planejamento estatistico box-behnken

Apo6s a execucdo dos experimentos para determinar o tempo de equilibrio para a
degradacdo de 30 mg/L de Ivermectina, as informagdes das condi¢des mais favoraveis
foram extraidas e aplicadas em um planejamento de trés fatores com trés niveis do tipo

Box-Behnken (Tabela 6.1).

O percentual de degradagdo das amostras foram obtidas a partir da Equag@o abaixo:

Degradagio (%) = Simicial=%/inal 10 Equacéo 1

Cinicial
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Tabela 6.1: Distribuigdo dos fatores e niveis utilizados na matriz de planejamento Box
Behnken

Fatores - 0 +
Xi: H 02 (mM) 4,0 5,5 7
X,: Tempo (min) 30 60 90
X3: pH 5 7 9

Os dados experimentais foram analisados utilizando metodologia de superficie de
resposta e ajustado para um modelo polinomial de segunda ordem. A equagao quadratica

para as variaveis sao:

y = Bo + X BiXi X BuX? + Xi X BiXiX; Equacéo 2

Onde Y ¢ a resposta predita, fo € uma constante, B; ¢ o coeficiente do modelo de primeira
ordem, Bii € o coeficiente quadratico para o fator i, e Bjj € o coeficiente do modelo linear

para as interagdes entre os fatores i e j. Xi € o valor codificado para os principais efeitos

A validagdo do modelo foi avaliada pela Anélise de Variancia (ANOVA). A
qualidade do ajuste do modelo polinomial foi expressada pelo coeficiente de
determinagdo R? e ajuste R? e sua significincia estatistica observada pelo teste-F de
Fisher. Os termos do modelo foram selecionados ou rejeitados baseados no valor-p com

nivel de confianca de 95%.

6.3. Resultados

A toxicidade da ivermectina foi comprovada para diversos tipos de organismos que
atum na degradacdo dos excrementos dos animais, nos microrganismos presentes nos
sedimentos e nos microcustdceo Daphnia sp. Na Figura (6.2) apresenta o perfil de
degradagdo da ivermectina em solugdo aquosa pelo processo oxidativo com H,O2/UV, no
comprimento de onda 254 nm. O radical OH- tem elevado poder de oxidagdo (Eo=2,8 V)
e pode oxidar a maioria dos compostos organicos provocando, em alguns casos, a
completa mineralizagdo através de etapas de hidroxilagdo, desidrogenacdo e ruptura de

ligacdes quimicas.
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Os resultados indicam que a taxa de decaimento da concentragdo de ivermectina ¢ alta
e significativa. Nota-se que o tempo de equilibrio ocorre proximo dos 60 min. Nestas
condigdes os resultados mostraram que a degradacdo com mais de 90% de IV nao ¢
efetiva. Os experimentos realizados na auséncia de H2O; ou apenas com radiagdo UV
foram realizadas para efeito de comparagdo e ndo resultou em degradacdo significativa
da ivermectina, por meio da determinacao de peroxido de hidrogénio residual, verificou-
se que nao houve consumo do agente oxidante na condi¢do avaliada. O emprego do H,O»
como agente de desinfeccdo de agua, quando ocorre de forma isolada, mostra-se
ineficiente quando aplicado em processos de degradagdo de substincias organicas.
Observa-se uma elevada porcentagem de degradacdo ou modificagdo das moléculas de
ivermectina (70%) com 60 minutos de irradiacdo e, a partir deste intervalo, a taxa de
degradacdo manteve-se constante até o tempo de 2 horas e 30 min. Havlikova et al.,
(2016) utilizaram o processo fotocatalitico para avaliar a degradagao de IV em solugdo
aquosa. Para efeito de comparacdo, os autores realizaram experimentos com 2 g/L de
TiO; e obtiveram degradacao de 90% apds 5 horas de irradiagao com lampada UV de 366

nm, para uma dose inicial de 10 mg/L de I'V.
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Figura 6.2: Degradagdo de 30 mg/L de ivermectina usando concentragdo 4,0 mM H>O»

e pH=9
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6.3.1. Efeito das variaveis H202, tempo e pH na degradagéo de ivermectina

A matriz experimental do planejamento Box-Behnken e os resultados estdo

apresentados na Tabela (6.2), onde estdo relacionados a distribuicdo das variaveis

codificadas, numéricas, absor¢do méaxima em 245 nm, percentual de degradagdo

experimental e tedrica dos ensaios realizados.

Tabela 6.2: Matriz Box-Behnken para a degradagéo de 30 mg/L de Ivermectina

Varidveis
Experimento Codificadas =~ Numéricas Degradagao (%)
Xy Xo X3 Xi  X» X3 Absorgdo  Experimental Teorica
1 -1 -1 0 4 30 7 0,231 74,94372  74,94372
2 1 -1 0 7 30 7 0,196 77,97403  77,97403
3 -1 1 0 4 9 7 0,226 75,37662  75,37662
4 1 1 0 7 9 7 0,27 71,56710  71,56710
5 -1 0 -1 4 60 5 0,794 26,19913  26,19913
6 1 0 -1 7 60 5 0,389 61,26407  61,26407
7 -0 1 4 60 9 0,278 70,87446  70,87446
8 1 0o 1 7 60 9 0,344 65,16017  65,16017
9 0 -1 -1 55 30 5 0,867 19,87879  19,87879
10 0 I -1 55 9 5 0,783 27,15152  27,15152
15 0 -1 1 55 30 9 0,306 68,45022  68,45022
12 0 1 1 55 9 9 0,252 73,12554  73,12554
13 0 0 0 55 60 7 0,728 31,91342  30,28283
14 0 0 0 55 60 7 0,677 36,32900  30,28283
15 0 0 0 55 60 7 0,725 32,17316  30,28283
16 0 0 0 55 60 7 0,761 29,05628  30,28283
17 0 0 0 55 60 7 0,792 26,37229  30,28283
18 0 0 0 55 60 7 0,798 25,85281  30,28283

Analisando visualmente as superficies de resposta observa-se condigdes distintas,

quando se fixa o ponto médio de uma varidvel (Figura 6.3):
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(A): Quando a concentragdo de H>O; ¢ fixada em 5,5 mM a degradagdo maxima ocorre
em pH > 7,5 adotando-se um tempo superior a 80 minutos;

(B): Em relagao a concentracao de H,O» nota-se que para valores de pH basico ocorre
duas regides de maximo: adotando concentragdes de H>O; entre 3,5-5,0 ou 6,5-7,5 mM;
(C): Nota-se que a regido de maximo ¢ atingida quando se tem valores de pH > 8 e a
concentragdo de H>O» ¢ 5,5 mM para tempos entre 20-40 min ou 70-100 min de exposigao

no reator de degradacao.

E de se esperar que a baixa degradacio de ivermectina, em pH 4cido, seja negligenciada.
Uma vez que a fotodegradacao de compostos organicos, utilizando o processo oxidativo
avancado H>O2/UV, necessita de um meio bdsico para que as etapas de hidroxilagao,

desidrogenacao e ruptura de ligagdes quimicas sejam favorecidas.
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Figura 6.3: Curva de distribui¢do de superficie plotado em funcdo do ponto central de
H,0..

ANOVA ¢ uma técnica analitica utilizado para identificar a importancia do
modelo e seus parametros fazendo uso do teste-F de Fisher e teste-t de Student. O teste-t
de Student foi utilizado para determinar a significAncia dos coeficientes (Fatores) de
regressao usando o valor-p. De forma geral, valores de valor-F muito grandes e valor-p

muito pequeno indicam os termos mais significativos de um modelo (Tabela 6.3).
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Tabela 6.3: Analise de varidncia (ANOVA) apo6s o planejamento Box-Behnken para a variavel
resposta degradacao de Ivermectina. Os valores destacados em vermelhos sdo significativos,
enquanto os destacados em preto sdo ndo signiﬁcativos

Fatores Soma dos Graus de Média F-valor P-valor

quadrados  liberdade quadratica

(SQ)
X1 38,620 1 38,620 2,4378 0,179194
Xi? 3111,432 | 3111,432 196,4036 0,000033
X2

0,000 1 0,000 0,0000 1,000000
X2? 1410,646 1 1410,646 89,0445 0,000226
X3 1837,220 1 1837,220 115,9713 0,000120
X3 5,387 1 5,387 0,3401 0,585106
X x X2? 11,696 1 11,696 0,7383 0,429473
X2 x X3 113,476 1 113,476 7,1630 0,044011
Xi? x X3 40,150 1 40,150 2,5344 0,172265
X1 x X3 415,736 1 415,736 26,2426 0,003699
X x X3 264,201 1 264,201 16,6772 0,009505
X2x X3 1,687 1 1,687 0,1065 0,757420
Erro 79,210 5 15,842

Total SQ 8586,904 17

R?*=0,99078; Ajuste R’=0,96864

O modelo matematico empirico, codificado e de 2° ordem, encontrados, com os
seus respectivos coeficientes estatisticos para a degradagdo de ivermectina (DIV) pode
ser representado pela equagdo abaixo. Esse modelo foi obtido a partir da regressao do

modelo quadratico a partir dos dados experimentais.

DIV (%) = 431,91 — 125,40 * X; — 2,15 * Xp + 11,82* X;2 — 0,04 * X; * X5 + 0,02 * X5?

O resultado da analise de variancia (ANOVA) para a resposta DIV esta
apresentado na Tabela 15 onde é observado o coeficiente de determinagdo R?= 99%. Isto

indica que a variacdo da resposta pode ser explicada pelo modelo. O percentual de
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degradacdo de ivermectina variou de 25,85% a 77,97%. Os efeitos significativos (p <
0,05) estdao destacados em vermelho, sugerindo que a concentra¢dao de H.O2 e o pH do

meio influenciaram fortemente o DIV.

6.3.2. Espectrometria de massa

A ivermectina ¢ composta por dois compostos homologas, sendo o 5-O-dimetil-
22,23-di-hidroavermectina o principal componente (80%) (C4sH74014= 875,1 g/mol) e 5-
O-dimetil-25-(1-metilpropil)-22,23-di- hidroavermectina -25-(1-metil-etil) a ivermectina
como componente secundario (20%) (C47H72014= 861,7 g/mol). O espectro de massa de
uma amostra padrado mostra um pico em 897 m/z correspondente a formula molecular
CagH74014Na e 913 m/z correspondente CasH74014K.

Observando a Tabela (6.2) o maior percentual de degradacdo de ivermectina foi
referente ao segundo experimento realizado. Para detectar os ions dos fragmentos gerados
na degradagao por H2O»/UV a amostra foi filtrada em membrana com tamanho de poro
0,45 um. Em seguida foi realizada a infusdo de 500 pL (10 uL/min) em um Espectrometro
de massa (LCQ Fleet-Thermo Scietific) no modo positivo com uma variagao de 200 a
1100 m/z. Foram identificados quatro picos principais: 913,42 m/z [M +K]"; 897, 38 m/z
[M +Na]"; sdo os dois ions filhos que formam a ivermectina. Foi identificado outros dois
picos: um em 753,33 m/z e 609,27 m/z os quais correspondem aos fragmentos I e II,

respectivamente (Figura 6.4).
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Figura 6.4: Fragmentos de ivermectina encontrados por espectrometria de massa na
condi¢do 02 do planejamento Box-Behnken

O ion resultante da fragmentagdo I em 183 m/z (C7H12014Na) ndo foi identificado
devido a janela de varredura do espectro de massa. No entanto, o ion resultante da
fragmentagdo II, em 329 m/z (Ci14H2607Na), foi identificado e o ion em 897 m/z
(Cs8H74014Na) € 913 m/z (C4gH74014K). A presenca destes dois ultimos ions indica a ndo
total fotodegradacdo de ivermectina na amostra 02 do planejamento Box-Behnken.

Todavia, a otimizagdo da fotodegradagdo de uma amostra de ivermectina concentrada
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indicou que os principais fatores a serem levados em conta ¢ a concentragdo de H20O; e

pH.

6.4. Conclusao

Os resultados apresentados indicam que o tratamento H>O»/UV utilizado pode reduzir
a concentragao de ivermectina, gerando trés fragmentos, como indicado pelos resultados
de Espectrometria de Massa. Os experimentos de degradag¢do de Ivermectina utilizando
o processo oxidativo avangado H>O2/UV em meio aquoso atingiu um percentual de
remogao proximo a 80%. O planejamento estatistico Box-Behnken indica que a redugdo
da concentragio de 30 mg L' depende principalmente da interagdo entre a varidvel H,O»
e pH > 7,5. Os principais fragmentos encontrados por espectrometria de massas foram
897,753 ¢ 609 m/z. Os proximos passos deste trabalho é adaptar/validar esta metodologia
para a quantificacdo utilizando cromatografia liquida de alta eficiéncia acoplada a
espectrometria de massa bem como, avaliar a toxicidade de ivermectina ap0Os 0s ensaios

de fotodegradacao
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