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OCCURRENCE AND DEGRADATION OF QUINOLONES BY ADVANCED OXIDATION PROCESSES. In this review, the
presence of quinolones in the environment, their risks and the available processes for water decontamination were addressed. Their
occurrence in surface waters and also in soil raises concerns about the risk of the development of resistant bacteria and other potential

chronic effects. AOPs (UV/H,0,, Fenton, photo-Fenton, and UV/TiO,) and ozonation proved effective for degrading these emerging

contaminants due to hydroxyl radical formation, surpassing the efficacy of conventional methods. In addition, the main degradation
mechanisms of these drugs as well as data on residual biological activity were analyzed.
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INTRODUCAO

Antimicrobianos sdo definidos como compostos naturais, sinté-
ticos ou semi-sintéticos, cuja finalidade € prevenir ou tratar doengas
infecciosas causadas por micro-organismos patogénicos,! tanto nos
seres humanos como na medicina veterindria. Visto que nio sio to-
talmente metabolizados durante o uso terapéutico, os antimicrobianos
estdo presentes no esgoto doméstico principalmente como resultado
da excre¢do humana. O uso de antimicrobianos na atividade pecudria
contribui, também, para a sua introdu¢do no meio ambiente, como
resultado de processos de manufatura, disposicao irregular ou excre-
¢do metabdlica.”? Dessa forma, esses compostos sdo continuamente
langados no ambiente e, considerando sua caracteristica recalcitrante
de dificil remog¢ao/degradacio, sdo considerados pseudopersistentes.

Existem aproximadamente onze diferentes classes de antimicro-
bianos,’ que se diferenciam por sua estrutura quimica ou mecanis-
mos de ac@o no tratamento especifico de determinado patégeno. As
quinolonas, antimicrobianos sintéticos, sdo eficientes no tratamento
de infecgdes por bactérias Gram-positivas e Gram-negativas e sao
largamente empregadas tanto na medicina humana como veterind-
ria. Bactérias Gram-negativas sdo aquelas que possuem uma parede
celular com poucas camadas de peptideoglicana e uma segunda
membrana de lipopolissacarideo. No processo de coloragdo, a la-
vagem com dlcool rompe a camada externa de lipopolissacarideo
e o corante ¢ removido por meio da camada de peptideoglicana.
Consequentemente, as células Gram-negativas permanecem incolores
até serem coradas com a safranina (segundo corante), adquirindo tona-
lidade rosa-avermelhada. Como exemplo, pode-se citar: Pseudomonas
aeruginosa (causadora de infecg¢des no aparelho pulmonar, urindrio
e respiratorio), Escherichia coli (causadora de infecgdes urindrias)
e Salmonella (causadora de intoxicagdes alimentares). As bactérias
Gram-positivas, como por exemplo, a Streptococcus pneumoniae,
possuem uma parede com mais camadas de peptideoglicana que
as bactérias Gram-negativas. Empregando-se a colora¢do de Gram,
apresentam-se com coloragdo purpura quando fixadas com cristal
violeta (primeiro corante), uma vez que essas bactérias retém esse
corante mesmo quando expostas ao dlcool.*?

Dentre os principais riscos da presenca de quinolonas no am-
biente destacam-se o desenvolvimento de bactérias resistentes, a
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possibilidade desses poluentes afetarem o sistema enddcrino e a
toxicidade e/ou efeitos ecotoxicoldgicos ainda pouco conhecidos
para espécies ndo-alvo.®!°

Pesquisas cientificas tém reportado a capacidade de estacdes de
tratamento de esgoto em apenas reduzir parcialmente a concentra¢ao
de compostos farmacéuticos.’ Além disso, a diminui¢do da concentra-
¢do de farmacos durante as etapas da ETE néo indicam a degradacio
dos mesmos, uma vez que o lodo da ETE pode apresentar elevada
concentracdo desses poluentes.'*> Os processos oxidativos avangados
(POA) tém sido apontados como uma tecnologia eficiente para o
tratamento de efluentes contendo farmacos, inclusive os pertencentes
a classe das quinolonas.

O objetivo desse trabalho foi apresentar dados de ocorréncia de
quinolonas em matrizes aquosas e solo, bem como possiveis rotas
de contaminacdo; realizar uma discussido da degradacdo desses
compostos por processos convencionais e oxidativos avangados,
relacionando-os com dados de atividade antimicrobiana residual e
de toxicidade, da solucio original e dos intermedidrios formados; e
mostrar alguns mecanismos de degradagdo.

QUINOLONAS

A primeira quinolona, o 4cido nalidixico, foi sintetizada em
1962 a partir da cloroquina (um firmaco destinado ao tratamento
da maldria).*® Desde entdo, subsequentes alteracdes no nicleo da
quinolona, por meio da adicdo de diferentes substituintes nas po-
sicdes N-1, C-6, C-7 e C-8 (Figura 1), deram origem aos demais
agentes antimicrobianos dessa classe de compostos.® A adi¢do de
selecionados substituintes nos ligantes-chave da estrutura principal
da quinolona viabilizou o desenvolvimento de antimicrobianos que
fossem mais potentes e capazes de agir contra um maior grupo de
micro-organismos.

Uma das principais mudangas na estrutura das quinolonas foi a
adi¢do de um dtomo de flior na posi¢do C-6, que ampliou o espectro
de a¢d@o das quinolonas para as bactérias Gram-positivas. A adi¢@o de
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Figura 1. Estrutura quimica bdsica das quinolonas
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um segundo dtomo de flior na posicdo C-8 resultou no aumento da
absorcdo e aumento da meia-vida da quinolona no organismo humano;
no entanto, aumentou a fototoxicidade do composto. A adiciio de um
grupo piperazina na posi¢do C-7 ampliou a a¢@o contra as bactérias
aerébias Gram-negativas. Com a adi¢@o de um grupo metila ao nitro-
génio da piperazina, observou-se um aumento do tempo de meia-vida
no organismo e da biodisponibilidade. Um aumento da a¢@o contra
bactérias aerébias patogénicas Gram-negativas e Gram-positivas foi
observado com a adigdo de um grupo ciclopropil na posi¢ao N-1.*

Nao ¢ totalmente claro na literatura como as quinolonas sdo
classificadas com relagdo as geragdes, uma vez que cada autor em-
prega um método diferente. A tnica divisdo aceita universalmente
¢ a separacdo entre compostos com flior (também denominadas
como fluoroquinolonas) das quinolonas de primeira geracdo, que
nao possuem flior em sua composicio. King et al.,” Ball,® Xiao et
al.,’ e Bolon® relacionaram as quinolonas com o seu espectro de
abrangéncia contra micro-organismos patogénicos, classificando
esses antimicrobianos em quatro geracdes diferentes, apresentadas
na Tabela 1.

OCORRENCIA

A porcentagem de um antimicrobiano excretado por um animal,
em sua forma ndo metabolizada, depende de diversos fatores, entre
0s quais, a substancia aplicada, a dosagem, a espécie e a idade do
animal.! Segundo Regitano e Leal,' as fluoroquinolonas apresentam
uma taxa de metaboliza¢@o maior que 20%, sendo classificadas como
de moderada metaboliza¢do. Dessa forma, uma vez administradas
aos animais, as quinolonas podem ser excretadas in natura por meio
das fezes e/ou urina. Ressalta-se ainda que as fluoroquinolonas ndo
sofrem alteragdes em sua estrutura quimica na auséncia de luz, sob
aeragdo, variacdo de temperatura (10 — 55 °C),"!' ou mesmo durante
o processo de compostagem, podendo dispersar-se no meio ambiente
em sua forma inalterada.

Essa classe de farmacos ndo € degradada ou completamente
removida nas estacdes convencionais de tratamento de agua e esgo-
to,'>* limitando as possibilidades de sua eliminagdo. Efluentes com
tragos de antimicrobianos podem atingir corpos receptores, como rios,
lagos e estudrios e, inclusive, lencdis fredticos e dguas destinadas ao
abastecimento publico.

Excre¢do humana e animal, descargas de aquiculturas, descarte
da inddstria farmacéutica, disposi¢do dos residuos domésticos e
hospitalares, que contenham, inclusive, produtos vencidos e/ou nao
aplicados sdo responsdveis pela dispersdo de farmacos no ambiente
(Figura 2)."'>'7 Dentre esses, a excre¢do animal e a aplicagdo de
fadrmacos na aquicultura s3o os meios majoritarios de disseminagdo
das quinolonas no meio ambiente aqudtico.!
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Figura 2. Rota dos antimicrobianos no ambiente (adaptada da ref. 1)
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Nio existem dados e informacdes disponiveis na literatura sobre
o volume de producio de medicamentos, inclusive antimicrobianos,
voltados a medicina humana e veterindria no Brasil e pouco se conhe-
ce sobre o destino e efeitos desses compostos no meio ambiente. No
Brasil, sabe-se apenas que a producido de medicamentos destinados
a medicina humana e veterindria movimentou cerca de R$ 22,1 bi-
1hdes em 2010, sendo R$ 1,3 bilhdo referente a produgio e venda de
antimicrobianos destinados ao consumo humano e R$ 1,5 bilhdo ao
uso veterindrio.'® Nos Estados Unidos da América, o Animal Health
Institute (AHI) apresentou uma estimativa que em 2008, dos 12
milhdes de quilos de antimicrobianos produzidos, apenas 30% seria
empregado para fins terapéuticos.'’

Pesquisas sobre o monitoramento de quinolonas em dguas superfi-
ciais sdo escassas na literatura especializada. Dos trabalhos publicados
sobre a ocorréncia e identificagdo de tais compostos no ambiente,
apenas algumas das quinolonas existentes, apresentadas na Tabela
1, sdo foco dos estudos, conforme apresentado nas Tabelas 2 e 3. As
principais pesquisas sobre a ocorréncia de quinolonas em matrizes
aquosas (dgua superficial, 4gua para abastecimento publico, afluente
e efluente de estagdes de tratamento de esgoto, efluente hospitalar
e efluente pecudrio) foram realizadas na Europa (Franga, Espanha,
Austria, Holanda, Suica, Grécia, Itdlia e Suécia), Asia (China, Vietnd
e Taiwan) e Estados Unidos. A concentra¢do das quinolonas variou
entre ng L e ug L' em matrizes aquosas (Tabela 2)*24 e, em solo,
variou entre ng g a ug g (Tabela 3).26284547

Das 15 quinolonas detectadas em dguas superficiais e em estagdes
de tratamento de esgoto, 13 delas (4cido nalidixico, dcido oxoli-
nico, 4cido pipemidico, ciprofloxacina, enoxacina, enrofloxacina,
fleroxacina, flumequina, gatifloxacina, lomefloxacina, moxifloxa-
cina, norfloxacina, ofloxacina, pefloxacina e sarafloxacina) foram
identificadas em ambas as matrizes na faixa de 1,3 a 9660 ng L''. A
elevada concentragdo desses compostos nessas matrizes pode estar
relacionada ao intenso uso na medicina humana ou veterindria.

Em dguas superficiais, dcido pipemidico, ciprofloxacina e oflo-
xacina foram detectados em concentracdes superiores a 245 ng L.
Destaca-se ainda que a gatifloxacina, uma das quinolonas desenvolvi-
da mais recentemente, foi detectada na China, tanto no esgoto como
em dguas superficiais, na faixa de 16 — 66 ng L'\

Ofloxacina, ciprofloxacina e norfloxacina foram detectadas em
concentragdes bastante elevadas em efluente hospitalar (35,5 ug L' de
ofloxacina, 44 pg L'! de ciprofloxacina e 17 ug L' de norfloxacina)*-2.
As elevadas concentragdes desses compostos nesse tipo de efluente,
quando comparadas as concentra¢des encontradas nas outras matrizes
aquosas (Tabela 2), podem indicar seu extenso uso em humanos para
fins terap&uticos. Duong et al.*? relataram que coldnias de E. coli que
foram expostas a um efluente hospitalar contendo ciprofloxacina e
norfloxacina tiveram sua populacdo reduzida em duas escalas de
grandeza; além disso, destacaram que foram identificadas bactérias
resistentes a essas fluoroquinolonas. Ressalta-se também que a con-
centracdo de ofloxacina encontrada por Brown et al.*' no efluente
hospitalar foi 2,6 vezes maior do que a concentragdo de ofloxacina
necessdria para causar efeito em 50% das bactérias Vibrio fischeri
(ensaio Microtox) (CEs,,,).**

Tamtam ef al.* constataram a presenca de 17 antimicrobianos no
rio Sena, entre as cidades francesas de Paris e Le Havre; a flumequi-
na foi detectada na faixa de 13 a 29 ng L"!. Apesar da concentracdo
reportada por Tamtam er al.*® ter sido aproximadamente 1.450 vezes
menor do que a concentragdo necessdria para causar efeito em 50%
dos organismos (CEs,,,) nos ensaios com Vibrio fischeri (CEs,,,
=19 pg L),* a toxicidade nesse meio pode ser intensificada pela
presencga de outras quinolonas, que apresentam 0 mesmo mecanismo
de agdo (inibigdo do DNA,, . da bactéria).*

A concentrac¢do de determinado farmaco variou bastante nas
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Tabela 1. Classificagdo das quinolonas segundo seu espectro de agio antimicrobiana

12 Gerag@o: Organismos Gram-negativos aerébios (ndo incluido pseudoémonas)

Acido nalidixico

Acido oxolinico

Acido pipemidico

Acido piromidico

O OH o o 0o o 0o o
X o OH N oH N OH
W ° AL AL o
NN o N NTONTON N“ONTON
L P NS N L
232 g mol”! 261 g mol”! 303 g mol’! 288 g mol’!
2% Geracao: Organismos Gram-negativos (inclusive pseudomonas), alguns organismos Gram-positivos e pneumococci (ndo incluido streptococcus pneumoniae)
Flumequina Ciprofloxacina Enoxacina Lomefloxacina
O HO O O O O O O
F
F o | OH PN OH F OH
| B8 |
N N N ONTNTN NN N
HN A . § )
261 g mol! 331 g mol 320 g mol! 351 g mol"!
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o 9 . g 9 o OH ] o o
F oH oo F o ) oH
(\ || N N K\ I N N
N N \) |\ N N
HN F N
N ol - ) N P LN \
361 g mol’! 369 g mol”! 319 g mol”! 333 g mol”!
Difloxacina Marbofloxacina Sarafloxacina
o oH i O OH
F O O
e F e
(\N N | OH (\N N
_N (\N N HN\)
U
F F
399 g mol! 362 g mol! 385 g mol!
32 Geragao: Aumento do espectro de abrangéncia de agdo contra organismos Gram-positivos, inclusive streptococcus pneumoniae, € alguns patogénicos atipicos
Balofloxacina Sparfloxacina Levofloxacina Temafloxacina
o o
o 0 NH; O O
I | OH N N
N N |
57 QNN o 4% e L
T AT, F
389 g mol”! 392 g mol! 361 g mol” 417 g mol”!
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357 g mol”! 404 g mol”! 392 g mol! 318 g mol”
4* Geragdo: Agdo contra micro-organismos anaerobios
Clinafloxacina Gatifloxacina Gemifloxacina Moxifloxacina
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366 g mol’! 375 g mol”! 389 g mol! 401 g mol!
Sitafloxacina Trovafloxacina Prulifloxacina Enrofloxacina
o o . o 9 0o o o o
F = OH F F
N N F N N N N
D@ al A HN ©/ 0#01,(\ >/S \/N(\ A
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410 g mol! 416 g mol”! 461 g mol’! 359 g mol”
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Tabela 2. Ocorréncia das quinolonas em matrizes aquosas
Quinolona Cor(lrclgnltf fl)gao Matriz Regido Referéncia
<10 Agua superficial Franca/Paris 20
14 Agua superficial Espanha/Castellon-Valencia 21
Acido 200-500 Amostra de ETE Espanha/Granada 22
nalidixico 40-200 Efluente de ETE Taiwan 23
450 Efluente de ETE Austréilia/Brisbane 24
60 Efluente de ETE Espanha/Castellon-Valencia 21
10-19 Agua superficial Franca/Paris 20
Acido 23 Agua superficial Espanha/Castellon-Valencia 21
oxolinico <5 Agua para abastecimento publico (clorada) EUA/Carolina do Norte 25
300-600 Amostra de ETE Espanha/Granada 22
6,5-13 Agua superficial China/Pequim 9
245 Agua superficial Espanha/Castellon-Valencia 21
Acido pipemidico 86 Afluente de ETE China/Pequim 26
200-1500 Amostra de ETE Espanha/Granada 22
12 Efluente de ETE China/Pequim 9
430 Efluente de ETE Espanha/Castellon-Valencia 21
Acido piromidico 200-1100 Amostra de ETE Espanha/Granada 22
7-9 Agua subterrinea de regido pecudria China 27
31,8-42,5 Agua subterrinea de regido pecuaria China 28
<10 Agua superficial Franca 20
7,1-20 Agua superficial China 9
9.660 Agua superficial Franca/Rio Arc 29
5-116 Agua superficial EUA/Arkansas 30
740 Agua superficial Espanha/Castellon-Valencia 21
60,3 Agua superficial China/Baiyangdian 31
2,0-8,2 Agua para abastecimento publico (clorada) China/Macao 32
6,0-679,7 Agua para abastecimento ptiblico (clorada) China/Guangzhou 32
99 Afluente de ETE China/Pequim 26
1.100 Afluente de ETE Austrdlia 24
39-458 Afluente de ETE China/Chongqing 33
Ciprofloxacina 30 Amostra de ETE EUA 34
200-2.000 Amostra de ETE Espanha/Granada 22
780 Efluente de ETE Espanha/Madrid 35
45-400 Efluente de ETE Suica 36
30-70 Efluente de ETE Franga, Grécia, Itdlia e Suécia 37
<19 Efluente de ETE EUA 38
310 Efluente de ETE EUA 39
220-450 Efluente de ETE EUA 40
27 Efluente de ETE China 9
780 Efluente de ETE Espanha/Madrid 35
2292 Efluente de ETE Espanha/Castellon-Valencia 21
850-2.000 Efluente hospitalar EUA/Novo México 41
1.100-44.000 Efluente hospitalar Vietna/Han6i 42
15.000 Efluente hospitalar Australia 24
20-300 Efluente pecudrio China 27
Enoxacina 11 Agua superficial Franca 20
100-1.200 Amostra de ETE Espanha/Granada 22
70 Agua superficial Espanha/Castellon-Valencia 21
4,42 Agua superficial China/Baiyangdian 31
2,8-5,2 Agua para abastecimento ptblico (clorada) China/Macao 32
8,3 Agua para abastecimento piblico (clorada) China/Guangzhou 32
. 83 Afluente de ETE China/Pequim 26
Enrofloxacina
270 Efluente de ETE EUA 39
10-30 Efluente de ETE Franca, Grécia, Itdlia e Suécia 37
50 Efluente de ETE Austrélia 24
220 Efluente de ETE Espanha/Castellon-Valencia 21
100 Efluente hospitalar Austrdlia 24
6,35 Agua superficial China/Baiyangdian 31
Fleroxacina 14 Afluente de ETE China/Pequim 26
5,8 Efluente de ETE China 9
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Quinolona Cor()rclznliffi)gao Matriz Regido Referéncia
13-29 Agua superficial Franca/Paris 20
20 Agua superficial Espanha/Castellon-Valencia 21
Flumequina 12,3-25,9 Agua superficial China/Henan 43
2,0-2,5 ETA (Clorada) EUA/Carolina do Norte 25
41 Efluente de ETE Espanha/Castellon-Valencia 21
16-41 Agua superficial China 9
Gatifloxacina 66 Afluente de ETE China/Pequim 26
56 Efluente de ETE China 9
1,3-4,9 Agua superficial China 9
8,9-37,1 Agua para abastecimento ptiblico (clorada) China/Macao 32
179 Agua para abastecimento puiblico (clorada) China/Guangzhou 32
Lomefloxacina 143 Afluente de ETE China/Chongqing 33
162 Afluente de ETE China/Pequim 26
<41 Efluente de ETE EUA 38
130-320 Efluente de ETE Franca, Grécia, Itdlia e Suécia 37
17 Efluente de ETE China 9
7.2-14 Agua superficial China 9
205 Agua superficial Espanha/Castellon-Valencia 21
Moxifloxacina 72 Afluente de ETE China/Pequim 26
200-2.500 Amostra de ETE Espanha/Granada 22
17 Efluente de ETE China 9
540 Efluente de ETE Espanha/Castellon-Valencia 21
2 Agua subterrinea de regido pecudria China 27
13-163 Agua superficial Franca 20
19-66 Agua superficial China 9
54 Agua superficial Espanha/Castellon-Valencia 21
156 Agua superficial China/Baiyangdian 31
7,0-17,1 Agua para abastecimento ptiblico (clorada) China/Macao 32
82,7 Agua para abastecimento pblico (clorada) China/Guangzhou 32
775 Afluente de ETE China/Pequim 26
859 Afluente de ETE China/Chongqing 33
120 Amostra de ETE EUA 34
Norfloxacina 200-1.600 Amostra de ETE Espanha/Granada 22
49-367 Efluente de ETE Suica 36
30-80 Efluente de ETE Franca, Grécia, Itdlia e Suécia 37
<45 Efluente de ETE EUA 38
330 Efluente de ETE EUA 39
85-320 Efluente de ETE China/Hong Kong 44
85 Efluente de ETE China 9
250 Efluente de ETE Austrdlia 24
310 Efluente de ETE Espanha/Castellon-Valencia 21
900-17.000 Efluente hospitalar Vietna/Han6i 42
200 Efluente hospitalar Austrélia 24
10-200 Efluente pecudrio China 27
2-25 Agua subterrinea de regido pecudria China 27
10-55 Agua superficial Franca 20
149-535 Agua superficial China 9
17-182 Agua superficial EUA/Arkansas 30
74 Agua superficial China/Chongqing 33
400 Agua superficial Espanha/Castellon-Valencia 21
32,6 Agua superficial China/Baiyangdian 31
1.287 Afluente de ETE China/Pequim 26
Ofloxacina 200-1.700 Amostra de ETE Espanha/Granada 22
1800 Efluente de ETE Espanha/Madri 35
100-204 Efluente de ETE EUA 38
110 Efluente de ETE EUA/Novo México 41
503 Efluente de ETE China 9
53-991 Efluente de ETE Taiwan 23
120-580 Efluente de ETE Franca, Grécia, Itdlia e Suécia 37
925 Efluente de ETE Espanha/Castellon-Valencia 21
25.500-35.500 Efluente hospitalar EUA/Novo México 41
100-5.000 Efluente pecudrio China 27
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Quinolona Cor(llcq:zngfi)gao Matriz Regido Referéncia
. 64 Agua superficial Espanha/Castellon-Valencia 21
Pefloxacina .
112 Efluente de ETE Espanha/Castellon-Valencia 21
55 Agua superficial Espanha/Castellon-Valencia 21
. 28,2 Agua superficial China/Baiyangdian 31
Sarafloxacina 250 Eftuenc de ETE HUA 39
52 Efluente de ETE Espanha/Castellon-Valencia 21
Sparfloxacina 4.4 Afluente de ETE China/Pequim 26
Tabela 3. Ocorréncia das quinolonas em matrizes solidas
Quinolona Concentfagéo Matriz Regido Referéncia
(ngg"
Acido nalidixico 1,1-22,1 Solo/irrigado com esgoto Franca 45
Acido oxolinico 1,2-4,8 Solo/irrigado com esgoto Franca 45
Acido pipemidico 270 Lodo de ETE China/Pequim 26
0,8-30,1 Solo China 28
Ciprofloxacina 2,4-641,6 Solo China/Shandong 46
1.040 Lodo de ETE China/Pequim 26
50 Solo de drea agricola Turquia/Istambul 47
Enrofloxacina 0,1-166,9 Solo China/Shandong 46
70 Lodo de ETE China/Pequim 26
Fleroxacina 80 Lodo de ETE China/Pequim 26
Flumequina 2,2-6,9 Solo/irrigado com esgoto Franca 45
Gatifloxacina 490 Lodo de ETE China/Pequim 26
Lomefloxacina 1.000 Lodo de ETE China/Pequim 26
Moxifloxacina 530 Lodo de ETE China/Pequim 26
. 0,4-288.,3 Solo China/Shandong 46
Norfloxacina . .
7.230 Lodo de ETE China/Pequim 26
Offoxacina 0,6-1,6 Solo ' China . 28
7.790 Lodo de ETE China/Pequim 26
Sarafloxacina 530 Lodo de ETE China/Pequim 26
Sparfloxacina 40 Lodo de ETE China/Pequim 26

diversas regides reportadas. Por exemplo, nos trabalhos realizados
na China, a concentragdo de moxifloxacina detectada nas dguas
superficiais foi de 7,2 a 14 ng L' e nas esta¢des de tratamento de
esgoto (ETE) de 17 a 72 ng L'!; essas concentragdes foram inferiores
as encontradas na Espanha, tanto em dguas superficiais (205 ng L)
como em ETE (200-2500 ng L').

No solo, ciprofloxacina, norfloxacina e ofloxacina foram detec-
tadas em concentragdes de até 641,1, 288,3 e 1,6 ng g, enquanto
que em amostras de lodo de ETE, essas concentracdes foram bem
mais elevadas: 1.040, 7.230 e 7.790 ng g'', respectivamente.’2846 A
elevada concentragdo das quinolonas em amostras de lodo de ETE
estd associada a adsorcdo do firmaco no lodo durante as diversas
etapas do tratamento biolGgico.?

A ocorréncia de antimicrobianos no meio ambiente € preocupante,
visto a possibilidade do desenvolvimento de altera¢des em organismos
presentes nas matrizes ambientais.

IMPACTO AMBIENTAL

Dentre os riscos reais de periculosidade que as quinolonas repre-
sentam para os seres humanos e animais, pode-se destacar o aumento
da resisténcia bacteriana. Firmacos podem afetar diretamente o meio
ambiente e seu equilibrio. Bactérias expostas a residuos de antimicro-
bianos presentes em matrizes ambientais podem sofrer modificacdes
em sua carga genética, resultando na resisténcia do micro-organismo

ao farmaco a que foi exposto.*>* Um ndmero significativo de bacté-
rias (tais como coliformes fecais, E. coli e enterococos) com genes
de resisténcia a antimicrobianos tem sido encontrado em estagdes
de tratamento de esgoto.>'"? O crescimento da resisténcia bacteriana
a medicamentos torna necessario o uso de firmacos cada vez mais
potentes e onerosos no tratamento de doencas.

Além da resisténcia, uma reducdo da populag@o de micro-orga-
nismos foi observada em sistemas de tratamento de esgoto, quando
aplicadas concentragdes de antimicrobianos comumente presentes
em efluentes hospitalares.>*>* As quinolonas possuem potencial
para afetar a comunidade microbiana, podendo afetar seriamente o
processo de degradagdo da matéria organica.

A disposi¢do continua no meio ambiente desperta a preocupagao
quanto a possibilidade de bioacumula¢@o e persisténcia, devido as
caracteristicas recalcitrantes das quinolonas.>* Estudos de degrada-
¢do de antimicrobianos sdo importantes para avaliar a eficdcia das
tecnologias de tratamento disponiveis.

PROCESSOS DE REMOCAO
Processos convencionais
Conforme apresentado na Tabela 2, residuos de quinolonas

foram detectados em diversas matrizes, até mesmo em amostras de
dgua potdvel destinada ao abastecimento publico. Isso indica que as
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estacdes convencionais de tratamento de dgua ndo sdo projetadas
para promover a total remocéo e/ou degradacéo desses compostos
recalcitrantes.

A remocdo de ciprofloxacina, norfloxacina e ofloxacina foi ava-
liada por Vieno et al.>® em uma estag@o piloto de tratamento de dgua.
Os pesquisadores observaram que os processos de coagulacao, flocu-
lacdo e sedimentacdo removeram juntos apenas 3% da concentragio
dos farmacos presentes no efluente (com excecéo da ciprofloxacina:
30% de remocdo). A filtracdo apresentou um indice de remog¢do de
10% dos compostos avaliados. Essa baixa remocdo deve-se ao fato
das etapas de coagulagdo, floculacdo e sedimentagdo empregarem
reagentes quimicos para promover a aglutinagdo e precipitagdo dos
poluentes presentes no efluente e ndo a oxidagdo dos mesmos.

Batt ef al.** monitoraram a concentragio de ciprofloxacina em
quatro estacdes de tratamento de esgoto. Em trés delas, havia tra-
tamento tercidrio com etapa de cloracdo e/ou fotdlise. Até a etapa
secunddria do tratamento, onde sdo removidas as maiores cargas de
matéria organica e os s6lidos, registrou-se 50% de degradacio do an-
timicrobiano. Dos tratamentos terciarios empregados, a cloracio nao
provocou efeito e a fotdlise foi ineficaz para o tratamento do efluente,
sendo responsdvel por uma baixa remog¢ao do farmaco detectado na
entrada da estacdo: aproximadamente 25%.

Lin et al.® avaliaram a presenca e remogao de firmacos, inclusive
duas quinolonas, em esta¢des de tratamento de esgoto. Observaram
que, mesmo atingindo indices de remogdo de 46 e 88% para acido
nalidixico e ofloxacina, respectivamente, a eficdcia do processo de
lodos ativados para a remoc¢ao de farmacos foi varidvel. Além disso,
os indices de remoc¢ao de farmacos ndo indicam, necessariamente, a
degradacao dos mesmos, uma vez que o lodo da ETE pode apresentar
uma concentragiio do contaminante até 1000 vezes maior do que a
encontrada no efluente.®® Lai e Lin'' comprovaram a ineficiéncia
dos processos aerébio e anaerébio na degradacdo de flumequina e
dcido oxolinico.

Apesar dos processos bioldgicos serem capazes de remover parte
dos antimicrobianos presentes no afluente contaminado, o sistema
de lodos ativados pode ser prejudicado pela presenga de elevadas
concentra¢des das quinolonas, conferindo toxicidade ao meio.*~’

Processos que utilizam cloro tém sido frequentemente usados nas
ETA para garantir a desinfec¢do de dguas destinadas ao abastecimento
publico. As vdrias espécies comumente utilizadas (hipoclorito, cloro
e dioxido de cloro) possuem alto potencial de redugdo (Ey, = 1,48
V,E,, =136 VeE,y,=095V). A avaliacdo da degradacio de
quinolonas por cloracdo em estagdes tratamento de dgua e esgoto ¢
escassa. Wang et al.'* avaliaram a degradag@o de sete fluoroquino-
lonas (4cido pipemidico - 0,30 mg L', ciprofloxacina - 0,33 mg L',
enrofloxacina - 0,36 mg L', flumequina - 0,26 mg L', lomefloxacina
- 0,35 mg L}, norfloxacina - 0,32 mg L' e ofloxacina - 0,36 mg L")
em efluentes de ETA e ETE utilizando-se o diéxido de cloro (C,p,=
1 mg L). Nesse estudo, foi observado que, em ambos os efluentes,
a flumequina néo sofreu degradagdo, mesmo apds um longo periodo
de contato (24 h). O mesmo foi observado para o dcido pipemidico,
uma vez que a degradacdo maxima foi de 10%. Por outro lado, a
adi¢@o de ClO, promoveu a redugdo da concentragdo das fluoroqui-
nolonas ciprofloxacina, norfloxacina, lomefloxacina, enrofloxacina
e ofloxacina. Na ETE, ofloxacina e enrofloxacina foram totalmente
oxidadas apds 30 min de reagdo e, em ETA, o processo de cloracio
promoveu a degradacio de 80 e 75% da ofloxacina e da enrofloxa-
cina, respectivamente. Dodd et al.*® ji haviam reportado a répida
oxidacdo de enrofloxacina com hipoclorito: 50% de degradag@o apés
3 min de reagdo. Mais recentemente, Najjar e al. verificaram que
a levofloxacina (0,04 mg L), assim como a enrofloxacina, foram
rapidamente degradadas (1 min) usando hipoclorito de s6dio como
oxidante (Cy,co= 1,14 mgL").

Ocorréncia e degradacgio de quinolonas por processos oxidativos avangados 7

Fotolise

A radiacdo UV compreende os comprimentos de onda entre
200 e 400 nm do espectro eletromagnético. Essa radia¢do pode ser
classificada em UV-C (200-280 nm), UV-B (280-315 nm) e UV-A
(315-400 nm). A radiagdo UV € normalmente obtida por meio de
lampadas de vapor de merctrio, as quais podem ser de baixa pres-
sdo, com emissdo em comprimentos de onda proximos a 254 nm; de
média pressdo, com emissdo desde a faixa do UV-C até a regido do
infravermelho; e as de alta pressdo, que emitem na mesma faixa das
de média pressdo, mas possuem uma maior intensidade de radiagdo.*

Fluoroquinolonas sio resistentes a alteragdes de temperatura ou
hidrélise, porém sdo sensiveis a radiacdo ultravioleta.®® A fotdlise
depende da absor¢ao da radia¢@o pelo composto alvo, da sua estrutura,
da sua concentracdo e da matriz em que o mesmo se encontra. Em
amostras de rios, lagos e efluentes ETE, onde a elevada turbidez e
cor dificultam a penetra¢do da luz na solucio, a fotodecomposi¢do
de poluentes organicos dissolvidos pode nao ocorrer ou sofrer perda
da eficécia.

As quinolonas possuem duas faixas caracteristicas de banda de
absorcdo naregido do ultravioleta, uma entre 240 e 300 nm e outra, de
menor intensidade, entre 300 a 380 nm, devido aos anéis aromdticos
presentes na estrutura desses compostos.®

Sirtori et al.% demonstraram que 84% da flumequina (concen-
tracdo inicial de 20 mg L'!) em dgua deionizada foi degradada por
fotélise usando radiacdo solar simulada (300-800 nm); porém, em
solu¢@o marinha sintética, essa eficiéncia caiu para 66%. Pouliquen et
al.% ndo conseguiram uma eficiéncia superior a 9,1% na degradagao
de flumequina (1 mg L") e dcido oxolinico (I mg L) em efluente
sintético, utilizando um sistema com radiagdo solar. Por outro lado,
sarafloxacina, lomefloxacina, difloxacina, ciprofloxacina, enrofloxaci-
na e norfloxacina mostraram-se fotossensiveis a radiaco ultravioleta e
solar, com degradagdo superior a 50% em menos de 1 h de exposicao,
mesmo quando utilizada uma concentra¢do na ordem de pg L1.5¢

Hapeshi er al.” verificaram que 40% da ofloxacina (concentracdo
inicial de 10 mg L'") em dgua ultrapura foram degradadas sob radiag@o
ultravioleta em 240 min. No foi observada remogao de toxicidade da
solucdo utilizando Daphnia magna como organismo teste.

Dada a baixa eficiéncia dos métodos convencionais e devido ao
longo tempo de exposicdo a radiacdo ultravioleta necessario para a
degradagdo de quinolonas,!1458:3963-67.69-86 conforme apresentado na
Tabela 4, torna-se importante o estudo e a avaliagdo de tratamentos
avancados.

Processos oxidativos avancados

Os POA podem ser definidos como processos baseados na for-
macdo do radical hidroxila ("OH), um forte oxidante ndo seletivo
com capacidade de mineralizar compostos organicos, devido ao seu
elevado potencial de reducdo (E =2,73 V), superior ao dos oxidantes
convencionais.?”® Os radicais hidroxila se destacam frente a outros
oxidantes visto a sua capacidade de inativar micro-organismos e,%
principalmente, de mineralizar compostos orgnicos recalcitrantes®®!
como, por exemplo, antimicrobianos presentes em matrizes aquosas. '®

O uso da radiagdo solar e de lampadas de que emitem radiacio
ultravioleta tem se mostrado indicado para a degradacdo de quinolonas
em solucdo aquosa quando o emprego se dd em conjunto com H,0O,,
O,, Fe(Il) e TiO,, 3616770737476 982.83.8592-117 conforme apresentado na
Tabela 5.

UV/H,0,
O processo oxidativo avangado peroxidacao assistida por radiagao
ultravioleta (UV/H,0,) gera radicais hidroxila quando dois processos
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Tabela 4. Aplicagio de processos convencionais e fotdlise para a degradac@o de quinolonas em matrizes aquosas
Quinolona C, i (mg L) Matriz Tratamento Proposto/Condicoes Resultados Ref.
232 Agua ultrapura UV 50mm 60 min 36% de degradagio 71
Acido nalidixico o Biorreator com membrana em conjunto com O, ~
48 Efluente sintético Co, = 68,7 mg L', 30 min 100% de degradagdo 72
261 Agua ultrapura UV 500 60 min 7% de degradagio 71
(A) Agua ultrapura; (B)
dgua superficial (Franca, _ g . (A) 2%, (B) 2,8% e (C) 8,3% de
Acido oxolinico ! Nantes), (C) 4gua marinha A= 300-800 nm, 14 dias degradacio o4
sintética (40% NaCl)
20 Agua superhc.l.al (Taiwan, (a) processon ailaerol?lo ~e aerdbio, 12.d1as; (b) (@) 0% ¢ (b) 100% de degradagdio 1
Syuejia) exposi¢do radiagdo solar, 12 dias
303 Agua ultrapura UV50,m 60 min 39% de degradagio 71
Acido pipemidico (A) agua superficial; (B)
0,303 Afluente de ETE (sudeste Cloragdo: Cg,o, = 1 mg L™, 30 min (A) 10% e (B) 5% de degradagdo 14
dos EUA)
331 Agua ultrapura UV 50,m 60 min 34% de degradagao 71
(A) dgua superficial; (B)
0,331 Afluente de ETE (sudeste Cloragao: C,y, = 1 mg L', 30 min (A) 20% e (B) 30% de degradacdo 14
dos EUA)
(A) dgua potavel; (B) - _ 0 . <
. . 0,5 efluente de ETE Cloragao: C- = 12 mg L', 60 min (A) e (B) 90% de degradacao 58
Ciprofloxacina i ficial (Itali
0,05 gua superficial (Itdlia, UV, 00 122 60 min 100% de degradacio 73
Pavia) nm. 12Wm
02 Efluente hospltalgx (Brasil, UV (125W-média pressio), 300 min 95% de degrada?ao e 20% de minera- 67
Santa Maria) lizagdo
Afluente de ETE (Suiga . <
" s
1,29 x 10 Lausanne) UV 54mmasw> 10 min 48% de degradacdo 74
Danofloxacina 0,02 Agua su[];;:;\[]ii;al (Talia, UV, 00m.12wm2 60 min 100% de degradacio 73
(A) 10,0 _ r _ o
. ) (B) 5,0 Agua ultrapura A =290-800 nm, 500 W m? (A)k=082h",(B) k: LOR", 65
Difloxacina (C)k=223h
©) 1,0
10 Agua ultrapura A =290-800 nm, 500 W m? t,,=0,88h 66
0,05 Agua superficial (Itdlia, UV, w2 60 min 100% de degradagio 73
PaVla) 310nm, m
(A) agua superficial; (B)
0,359 Afluente de ETE (sudeste Cloragdo: Cy,, = 1 mg L, 30 min (A) 75% e (B) 100% de degradagao 14
dos EUA)
o (A) agua potavel; (B) s _ . . s
Enrofloxacina 0,46 efluente de ETE Cloragdo: C,,- =4,6 mg L', 3 min (A) 45% e (B) 50% de degradacao 58
(A) Agua deionizada, (B)
3,59 agua superficial (EUA, Radiag@o solar (A) k =0,435 min!, (B) k =0,261 min!' 69
Lago Josephine, St. Paul)
< A =300-800 nm, 500 W: (a) pH 3, (a)k=1,210° min', (b) k=1,1 10?
10 Agua ultrapura (b) pH 6.9, (c) pH 11 min”, () k = 8,4 10° min" s
18 Agua ultrapura 60 min: (a) UV,5, 2ows (0) UV o (a) 50% e (b) 0% de degradagio 76
‘ . 10% de degradagao e ndo houve altera-
20 Agua ultrapura UV00-s00mm 0w 60 min ¢o da atividade antimicrobiana 7
< . 91% degradagio e completa remogao
0.5 Agua ultrapura UVasiam 5w 60 min da atividade antimicrobiana 8
< . 10% degradacao e 18% de remog@o de
— -1
0,5 Agua ultrapura Cino = 34,0 mg L', 60 min atividade antimicrobiana 78
20 Agua superﬁc'1.aI (Taiwan, (a) process0§ a~naer0!)10~e aerdbio, 12 dias; (b) (@) 0% ¢ (b) 100% de degradacio 1
Syuejia) exposi¢do radiagdo solar, 12 dias
(A) Agua ultrapura; (B)
Flumequina 1 agua superficial (Franca, 2 = 300-800 nm. 14 dias (A) 11%, (B) 1,8% ¢ (C) 9,1% de 64
Nantes), (C) d4gua marinha ’ degradacao
sintética (40% NaCl)
(A) Agua deionizada; (B)
20 dgua marinha sintética A =300-800 nm, 250 W m2, 30 h (A) 84% e (B) 66% de degradacao 63
(23,5 g L'"NaCl)
(A) agua potavel e (B)
2,6 esgoto tratado (sudeste dos Cloragdo: Coy, = 1 mg L', 24 h (A) e (B) 0% de degradagao 14
EUA)
Esgoto tratado (Espanha,
0,1 Almeria) na presenca de Cipo, =50 mg L, 15 min 10% de degradagdo 79

outras 14 quinolonas
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Tabela 4. continuacao

Ocorréncia e degradacgio de quinolonas por processos oxidativos avangados

Quinolona Cieia (Mg L) Matriz Tratamento Proposto/Condig¢des Resultados Ref.
(A) 0,36 ‘ () Cypoc = 2,13 mg L' e Cyp5005=2,13 mg L, (Aa) k=26 mol' Ls'e
(B) 0,04 Agua ultrapura 50 min; (b) Cy,oq= 1,14 mg L, 1 min (B.b) k = 4400 mol' L' 9
Levofloxacina 20 Agua ultrapura Ultrassom + V., = 0,02 mL, 20 min 70% de degradacdo 80
0,05 Agua superficial (Tdlia, UV, 00 s 60 min 72% de degradagio 73
Pavia) 10nm,
Lomefloxacina 10 Agua ultrapura UV-A 2 25 min 80% de degradagdo 81
Marbofloxacina 0,05 Agua Su};jﬁvizl)al (dlia, UV, amiawa2 60 min 95% de degradagio 73
Moxifloxacina 0,05 heus SUI;;\izl)al (. UV nm 12w 2 60 min 60% de degradacdo 73
319 Agua ultrapura UV50, 60 min 26% de degradagio 71
31,9 Agua ultrapura UV, 120 min 50% de degradacdo 82
80 Agua ultrapura UV (125 W — média pressdo), 60 min 0% de mineralizagao 83
Norfl ) 20 Agua ultrapura UV g5mm.1sw» 60 min 9,1% de degradacado 84
ortioxacina (A) Agua deionizada, (B)
3,19 4gua superficial (EUA, Radiac@o solar (A) k = 0,448 min', (B) k = 0,337 min' 69
Lago Josephine, St. Paul)
Afluente de ETE (Suica, . -
-5
2,7x 10 Lausanne) UV,54mmasws 10 min 36% de degradagdo 74
100% de degradacdo, 31% de minera-
lizacdo, remogio de 85% da atividade
20 Agua ultrapura UV (150W-média pressao), 32 min antimicrobiana (bactéria P. putida), 85
remocao de 87% da toxicidade (V.
fischeri)
(A) agua superficial; (B)
Ofloxacina 0,361 Afluente de ETE (sudeste Cloragdo: C, = 1 mg L, 30 min (A) 80% e (B) 100% de degradagio 14
dos EUA)
Efluente de ETE (Suica. . <
s s
4,1x 10 Lausanne) UV 5 4imasw, 10 min 65% de degradagao 74
10 Agua ultrapura UV 350 s00mmows 240 min 40% de degradag@do 70
5,2x 107 Afluente de ET.E (Espanha, Lodos ativados Remogao de 64,1% 86
Madrid)
Sarafl ) 10,0 Agua ultrapura A =290-800 nm, 500 W m k=026 h' 65
arafloxacina P
10 Agua ultrapura A =290-800 nm, 500 W m™ t,,=2,69h 66

muito conhecidos sdo combinados: a fotdlise e a peroxidagdo, con-
forme Equagdo 1.

H,0, + hv> 2 "OH )

De La Cruz et al.”* comprovaram o aumento na eficicia da degra-
dagdo de 32 poluentes detectados em um efluente de ETE (inclusive
trés fluoroquinolonas) quando empregado o processo UV/H,0, ao
invés da radia¢do UV, isoladamente. Apés 10 min de irradiagio,
36% da norfloxacina, 65% da ofloxacina e 48% da ciprofloxacina
foram degradadas pelo processo fotolitico. Adicionando 50 mg L™!
de H,O, e aplicando essa mesma dose de radiacdo (UV/H,0,), ob-
servaram que 100% da concentracdo das fluoroquinolonas ofloxacina
e norfloxacina presentes no efluente foi degradada ap6s 10 min de
reagdo. Porém, para a ciprofloxacina, a total degradacgio foi obser-
vada apenas apds 30 min de reacgdo. Rivas er al.®* verificaram que o
processo UV/H,0, foi eficaz na degradacao da norfloxacina presente
em solucdo aquosa; no entanto, a radiacdo UV isoladamente ndo foi
capaz de degradar esse farmaco.

Kim et al.** aplicaram a fotélise para o tratamento de uma soluc¢do
contendo residuos de 39 farmacos. Para a remogao desses compostos
da solucdo aquosa, foi necessdria uma dose de radiagdo UV de 2,77
J cm™, a qual pode ser considerada alta quando comparada aos 0,04-
0,14J cm™ necessarios para promover a desinfec¢éo. Porém, com a
adicdo de H,0,, houve um aumento significativo na porcentagem de
remogdo dos contaminantes, com o emprego de uma menor dose de

radiacdo UV (0,92 J cm?). O mesmo foi constatado por Da Silva et
al.™ durante a avaliagdo da degradagio de 0,5 mg L' de flumequina
por UV/H,0,. Neste estudo, reduzindo a dose de radiagdo UV pela
metade (de 5,68 para 2,84 J cm™), na presenga de 1,0 mmol L de
H,0,, resultados similares foram obtidos com relacéo a degradagdo
da flumequina (aproximadamente 98%). Além disso, a atividade
antimicrobiana da solugdo submetida ao processo UV/H,0, por 15
min foi semelhante a obtida quando empregado 5,68 J cm™ (60 min)
de radiag¢@o UV isoladamente.

Fenton e foto-Fenton

O POA reagente de Fenton produz radicais *OH como resultado
da clivagem de peréxido de hidrogénio catalisado por Fe(II), que por
sua vez ¢ oxidado a Fe(IIT), como apresentado na Equagdo 2.!18:11
A taxa de reac¢do diminui durante o processo devido ao consumo
dos reagentes (Fe(Il) e H,0,) e da redugdo extremamente lenta do
Fe(III) para Fe(Il), conforme apresentado na Equacéo 3.""® Quando
o processo Fenton € conduzido sob radiacdo UV (processo foto-Fen-
ton), ocorre a foto-redugdo do Fe(Ill) para Fe(Il). Esta regeneragdo
do Fe(Il) gera, subsequentemente, mais radicais hidroxila no meio
aquoso, conforme apresentado na Equagdo 4.

O reagente de Fenton foi e continua sendo bastante empregado
na remog¢ao de cor de efluentes das industrias téxtil, de couro e de
papel. Na tltima década, o processo foto-Fenton tem se mostrado
uma alternativa eficiente no processo de degradac@o de contaminantes
emergentes.'?
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Tabela 5. Aplicacdo de processos oxidativos avancados para a degradagdo de quinolonas em matrizes aquosas

Rodrigues-Silva et al.

Quim. Nova

Quinolona (n(ljg‘;f‘l') Matriz Processo/Condigdes Resultados Ref.
UV/TiO,/H,0,: TiO, impregnado em filme
58 Agua ultrapura (TiO,-Fe(Il)) + Cypy, = 108,8 mg L' e radia- 100% de mineralizacdo 92
¢do solar, 120 min
(A) Agua desmineralizada, . _ 0
Acido nalidixico (B) dgua salina (5 g L) Foto-Fenton: C,,, =200 mg L" e (A) e (B) 100%, (C) 95% de
45 i Croy=2mg L' (AeB)e20mg L' (C), ) 93
NaCl (C) efluente indus- e . degradagio
L pH 4 e UV,,,,.. 40 min
trial simulado "
. — -1
0,1x10°  Amostra de ETE (Japdo) UVH,0;: Cpo, =78 mglte 100% de degradagdo 94
UVZSAnm,ZI_BW’ 5 min
‘. .. < UV/TiO,: Cp, =1 gL, UV w2 100% de degradagio e total remo-
Acido oxolinico 20 Agua ultrapura pH 7.5, 30 min ¢do da atividade antimicrobiana 9
Agua ultrapura na presenca UV/TiO,: C;;, = 0,5 g L' e A>400 nm, -
33,1 de outras 4 quinolonas 450 W, 60 min 100% de degradagdo ol
< UV/TiO,: C};p, = 0,5 g L' e A>400 nm, 450 100% de degradacio e de remogao
33,1 Agua ultrapura W, 120 min da atividade antimicrobiana %
(@) UVH,0;: Cypp, =50 mg L, UV, ooy
10 min; (b) Fenton: C,,,, =50 mgL"'e
. Cpey =5 mg L', 30 min; . .
1,29 x 10% Am"“fiifﬂflg(smga’ (c) foto-Fenton: C,,,, = 50 mg L' ¢ (a) 69%; (b()le‘s(zod’a(ca’od) 100% de 74
) Crey =5 mg L, UV 5425w, 10 min, £ ¢
(d) foto-Fenton: = C;,,, =50 mg L' e
Cpewy = 5 mg L', radiagdo solar, 90 min
UV/TiO,: C;p, = 1,5 gL e UVygs sy 10
< . : 1 23%, (a) 55%, (b) 75%, (c) 95%, (d) 95%
33,1 Agua ultrapura min: (a) pH 3, (b) pH 5, (¢c) pH 7, (d) pH 9 (¢) 43% de degradacio 97
(e)pH 11
Ciprofloxacina
(a) O, 225 mg L' h', pH 9, 60 min; (b) O/
02 Esgoto hospitalar (Brasil, H,0,: 225 mg L' h'' O; e Cyy,, = 500 mg L' (a) 90%, (b) 95%, (c) 100% de 67
’ Santa Maria) pH 9, 60 min; (c) UV/TiO,: C,,, =0,571 g degradagdo
L'e UV-A,,sy. pH 3, 60 min
Foto-Fenton: C,,,,, =50 mgL"'e
1.04x 107 Amoswade ETE (Espanha, . 5013 Z290-800 nm, 30 W m?, 100% de degradagiio 98
Almeria) oD .
pH 3, 50 min
Foto-Fenton: C,,,, =1l mgL'e . - .
1 Agua ultrapura Crean = 0,36 mg L, UV 5 4100 15w pH 2’65 56‘32 iZifa;:%ZOS%(;%, pH 99
pH2,5,4,5¢6,5, 10 min - degradag °
() UV/TiO,: Cpip, = 0,5 g L ¢
A foni UV s4omssouwem2 PH 10, 15 min 5
15 Agua deionizada (®) UV/TiO,: C,p, =058 L ¢ (a) 70% e (b) 60% de degradacio 100
UVSﬁSnmASSchm'Z’ pH 10, 15 min
’ o Agua superficial (Itdlia, UV/TiO,: C;;p, = 0,5 gL, s
Danofloxacina 0,02 Pavia) UV, o ez, 20 min 100% de degradacao 73
Agua ultrapura na presenca UV/TiO,: C;;,, =0,5 g L' e A > 400 nm, -
359 de outras 4 quinolonas 450 W, 60 min 100% de degradagdo ol
BDD, 7,1 g L' Na,SO,, 33 mA cm?, pH 3: (a)
Eletroquimico: 360 min; (b) EletroFenton:
. . Crony = 28 mg L, 360 min; (c) Foto-eletro- (a) 67%, (b) 78%, (¢) 96% e (d)
Enrofloxacina 158 Agua ultrapura Fenton: Cy, ;=28 mg L' ¢ UV, s 240 97% de mineralizagiio 101
min; (d) Foto-eletroFenton: Cy,, = 28 mg
L' e radiagdo solar, 17 W m?, 240 min
. _ 0o
1.8 x 104 Efluente de ETE (Espanha,  UV/TiO,: C,,, =0,2 g L', radiac@o solar, 90% de degradagio 102

regido leste)

30Wm?2 6h
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Tabela 5. continuacao

Ocorréncia e degradacgio de quinolonas por processos oxidativos avangados

Quinolona (m;;mif'l‘) Matriz Processo/Condicdes Resultados Ref.
UV/TiO,: (a) TiO, imobilizado (cilindro Degradagio: (a) 95%, (b) 90%, (c)
de vidro sintetizado) € UV, sow» (b) TiO, 90%, (d) 80%; mineralizagdo: (a)
18 Agua ultrapura imobilizado e UV, sew» (€) Crip 1 gL' € 80% e (b) 65%; remogio da ativida- 76
UVsimmaow € () Cripp 1 gL e UV v de antimicrobiana: (a) e (c) 100%,
60 min (b) 50% e (d) 40%.
< . . 100% de degradagdo e 80% de
. —_ -1
20 Agua ultrapura UV/TiO,: C;,,,=0,5gL"'e UV, ., 30 min mineralizacio 77
UV/TiO, (UV,,,,): (@) Crp, = 1,6 gL, (b) B
20 Aguaultrapura  Cogupon= 1621 ©) Cpupr= 16g L1, (V0O 90% dedegme g
. dacao
15 min
i _ o -
(a) UV{T]OZ. Cp,=0,2 ng e radiagdo solar, Degradacio de (a) 100%: (b) 10%
¢ 25 min, (b) Fenton (30 min) e foto-Fenton
20 Agua ultrapura . o para Fenton e 100% para foto- 103
(15 min): Cpp,, =150 2350 mg L' e
- 0 o~ Fenton
Cpqy = 2 mg L e radiagdo solar
. . - -1 = _
05 Agua ultrapura UV/H,0,: C,;,0, 34. mgL'e UV, . 98%~ de deg.rafiagao e 1.00.% de‘ re 73
30 min mogao da atividade antimicrobiana
(A) Agua sintética; (B)
Flumequina 05 efluente sintético; (C) UV/TiO,: TiO, imobilizado e A = 300-800nm: (A,a) 100%, (B,b) 100% e (C,b) 104
q > efluente de ETE na presen- (a) 30 min e (b) 60 min 50% de degradagao
¢a de outros 14 farmacos
() Agua sintética (B) (a) Fenton (15 min) ¢ (b) foto-Fenton () 50%. (A.D) 100%, (B.a)
esgoto sintético (Espanha, . . o 45% e (B,b) 100% de degradagdo;
0,1 . (60 min) modificado: Cy,,,, =50 mg L' e . . 105
Almeria) na presenga de o 2T toxicidade aumenta (V. fischeri)
. Cr.y =5 mg L', pH 7 e radiagéo solar < .
outras 14 quinolonas ap6s 30 min
Esgoto tratado (Espanha, (a) Fenton (15 min) e (b) foto-Fenton
0,1 Almeria) na presenga de (20 min) modificado: C,;,, =50 mg L' e (a) 30% e (b) 100% de degradagio 79
outras 13 quinolonas Croqy =5 mg L', pH 5,2 e radiagdo solar
Agua ultrapura (presenga UV/TiO,: C;,,, = 0,5 g L' e A > 400 nm, o -
26,1 de outras 4 quinolonas) 400 W, 60 min 60% de degradagio ol
‘ UV/TiO,: C;;,, =50,0mg L' e 98% de degradagio e 100% de re-
0.5 Agua ultrapura UV 5 40m1sw» 30 min mogio da atividade antimicrobiana 106
(a) Fenton (15 min): C;,,, =68 mgL'e @ 49% de d;g.radagao ¢ 6.2 % d.e
) Co.p =28 mg L, pH 2,8; remocao da atividade antimicrobia-
Fe(Il) > 0> =
0,5 Agua ultrapura (b) foto-Fenton (60 min): C,y, = 340 mg L' na (b) 94‘%1 de deg.ra.da(;ao e 1.00.% 107
_ P H28 e UV de remogao da atividade antimi-
€ Crqp = 14 mg LY, pH 2,8 € UV 54,15 crobiana
¢ = ' min’! =
164 Agua ultrapura 0,2 Cor oo = 31,2 mg L, pH 10, 60 min k=3,8 mmol ;inm"‘ st =78 108
. Agua superficial (Itdlia, UV/TiO,: C;, = 0,5 gL, ~
Levofloxacina 0,05 Pavia) UV, o s 20 min 100% de degradagdo 73
. — -1
0,5x10° Amostra de ETE (Jap#o) UVH,0;: Cypp, =78 me Lie 70% de degradag@o 94
UV254nm.2l,8W’ 5 min
‘ . P . _ 0
Marbofloxacina 0,05 Agua superﬁmal (Itdlia, UVITiO,: Cro, = 05 & L% 100% de degradagio 73
Pavia) UV, g 12wm 2> 20 min
Agua superficial (Italia, UV/TiO,: C;;p, = 05g L, ~
0,05 Pavia) UV et 20 min 100% de degradagao 73
. . ‘ UV/TiO,: C;,p,=5,0g L, .
Moxifloxacina 5-25 Agua ultrapura UVgsmmissu 14 min 100% de degradagio 109
q . _ -1
50 Agua ultrapura UVITIO,: Crp, = 5.0 L, (A) 85% de degradagio 110

UVsoSnmAsspwmz’ 14 min
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Tabela 5. continuacdo
. Ciicia . -
Quinolona (mg‘f") Matriz Processo/Condigoes Resultados Ref.
q . —_ -1 —_
10 Agua ultrapura UVITiO;: Cro, = ]’O.g L, A =420 nm, 100% de degradacio 111
70 min
Agua ultrapura na presenca  UV/TiO,: Cy, = 0,5 g L' e A > 400 nm, -
31,9 de outras 4 quinolonas 450 W, 60 min 100% de degradacio ol
¢ UV/H,0,: C;,0, =91 mg L', UV, . -
31,9 Agua ultrapura pH 7, 55 min 100% de degradacao 82
< UV/TiO,: C;;p, = 1 gL' e UV(média pressio, 100% de degradagdo e 70% de
798 Agua ultrapura 125 W), 60 min mineralizagio 83
Efluente de ETE (Portugal, . 100% de degradacdo; nao houve
4 . _ -1 -1
1,38x 10 Febros) UVITIO;: Cro, = 0.2 g L e UV iy, alterag@o da toxicidade 12
Norfloxacina (2) UVH,0;: Cippo, = 50 mg L, UV 40550
10 min; (b) Fenton: C,,,, =50 mgL"'e
. Ceeqy =5 mg L', 30 min; . .
2,7x 10° Am"sni‘a‘ii?;(smga’ (c) foto-Fenton: C,p,, = S0mg L' ¢ (@) 100%; ('(’l)e‘*?a'ﬁé (;(’)d) 100%de 4,
Crean =5 mg L, UVog 55y 10 min; £ ¢
(d) foto-Fenton: = C;,,, =50mg L' e
Cpewy = 5 mg L', radiagdo solar, 90 min
- UV/H,0,: C,p, =78 mgL"! -
5x10° Efluente de ETE (Japdo) 272 oz T 7 69% de degradagio 94
P UVZ54nm,65W,LOZSmWCm'z’ 5 min ¢ ¢
(a) O,/UV: Cy; = 15mg L,
10 Agua ultrapura UVaiam ooy 13 min (a) e (b) 100% de degradagdo 113
g P (b) UV/TiO,: C,=100 mg L", o de degradag
UV, 30m 700w 30 min
(a) 60% de degradagio, 30% de
(a) UV/TiO,: C, = 3 g L', radiagao solar, mineraliza¢do e aumento de 90% da
10 Efluente de ETE (Chipre, 120 min; (b) foto-Fenton: C,,, =92 mg L toxicidade (D. magna); (b) 100% de 114
Limassol) € Cpqy = 5 mg L, pH 3, radiagdo solar e degradagio, 50% de mineralizagio
30 min e aumento de 25% da toxicidade
(D. magna)
100% de degradacao, 31% de
. _ . o - mineralizagdo, remogdo de 84% da
20 Agua ultrapura UVITIO;: Cri, 1_5 OIV%I)L 3,Zlfn\i/n(med1a Pressao, atividade antimicrobiana (bactéria 85
’ P. putida) e remog¢@o de 86% da
toxicidade (Vibrio fischeri)
(@) UV/H,0,: Cyp0, = 50 mg L, UV 5,005
10 min; (b) Fenton: C,;,,, =50 mgL"'e
Amostra de ETE (Sufga. Crn =5 mg L, 30 min: () 100%; (b) 49%; (c,d) 100% de
4lx10° Lausanne) & (c) foto-Fenton: C,;,,, =50 mg L' e " de radOE; 5(; ' “
) Creqy =5 mg L, UV 5w 10 ming & ¢
(d) foto-Fenton: = C,,,, =50 mg L' e
Ceoqy = 5 mg L, radiagio solar, 90 min
(a) UV/TiO,: C,, = 250 mg L, (a) 100% de degradacdo e 92% de
UVis0400mows 240 min; (b) UV/TiO,/H,0,: mineralizacdo; (b) 70% de mine-
Ofloxacina 10 Agua ultrapura Crior= 250mgL'e Cy,p, = 47,6 mg L, ralizacdo; (c) toxicidade aumentou 70
UV 50400mmowe 120 min; (¢) UV/TiO,: de 40% para 90% de imobilizacdo
Cri0o = 500 mg L', UV 50 400mmow> 30 min (Daphnia magna)
3 . —_ -1
1.61 x 10° Amostra de ETE (Espanha, UV/TiO,: C;, = 20 mg'L > UV 00 400mm24wm 85% de degradacio 115
Almeria) 300 min
(a) Fenton: C,;,,, =75mgL"e (a) 78,6% de degradacdo; (b) 100%
Cpeqy =5 mg L', pH 2,8-2,9, 180 min; de degradagdo e 21% de minera-
01 Efluente de ETE (Chipre,  (b) Foto-Fenton: C,,, =75 mg L' e Cy, = lizagdo; (c) 100% de degradacao 116
’ Nicosia) 5 mg L', radiacdo solar, pH 2,8-2,9, 180 min; e 12% de mineralizagio; aumento
(b) Foto-Fenton: C,,,, =75 mg L' e Cp, ) = da toxicidade de 13,3% para 60%
5 mg L', radiagdo solar, pH 7, 45 min (Daphnia magna)
Agua superficial (Espanha, ~ Foto-Fenton: C,,,,, = 12mgL"e Crean =35 =
0.1 Almeria) mg L', A > 400 nm, 30 W, pH 5, 20 min 100% de degradagdo 17
) Efluente de ETE (Espanha, UV/TiO,: C;,, = 0,2 g L, radiagdo solar, -
4 2 TiO2
2x 10 regiio leste) 30W m2 6 h 78,5% de degradacdo 102
(a) Foto-Fenton: C,,,,, =50 mg L' e
Croqy =5 mg L', A =290-800 nm, 30 W m?,
1x103  Amosta iﬁigi;mpanha’ pH 3, 50 min; (b) Foto-Fenton modificado:  (a) 100% e (b) 97% de degradagio 98

Cipo, =50mg L' e CFe(n) =5mgL’,
A =290-800 nm, 30 W m?, pH 7, 50 min
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Fe(Il) + H,0, > Fe(Ill) + OH + "OH (k=53-76 L' mols)  (2)
Fe(II) + H,0, > Fe(Il) + OH +"O,H + H*

(k=1-2x 102 L" mol s) 3)
Fe(IIl) + H,0 + hv = Fe(Il) + H* + "OH )

A eficdcia dos processos Fenton e foto-Fenton depende das
concentracdes dos reagentes e da faixa do pH da solugdo, que deve
estar entre 2,5 e 4."?! Caso o pH seja inferior a 2, haverd uma dimi-
nuicdo dos “OH disponiveis no meio devido ao sequestro dos radicais
formados, pelo H*. Em pH acima de 4, o processo foto-Fenton pode
sofrer perda de eficicia devido a precipitagdo de complexos de ferro,
inibindo assim a foto-redugdo do Fe(III). Estudos t¢ém reportado que o
melhor pH para o processo foto-Fenton € 2,8, ndo somente por evitar
a precipitagdo do ferro, mas também porque as espécies ferrosas pre-
dominantes na solu¢io sio FeOH** (48%), Fe(11I) (46,9%) e Fe(OH),
(5%). Salienta-se que o complexo FeOH?* € o mais foto-reativo.'?

A radiacdo solar, quando comparada com a radiacdo emitida
por lampadas ultravioletas artificiais, tem demonstrado ser a mais
eficiente para o processo foto-Fenton,” devido ao fato de ser mais
apropriada para a foto-reducdo do Fe(Ill) para Fe(Il). Isso ocorre
porque os comprimentos de onda emitidos pela luz solar sdo capa-
zes de superar o efeito de filme interno gerado pelos complexos de
ferro, dispersando a radiacdo pela solu¢@o e melhorando a fotdlise
dos complexos de ferro.!” Além disso, nem toda a radiagdo emitida
pela maioria das lampadas ultravioletas artificiais € absorvida pelos
complexos de ferro, gerando desperdicio de energia e elevando o
custo do processo.'?

A fonte de Fe(Il) comumente utilizada na literatura € o
FeSO,.7H,0.79398.103.105107.120 A propor¢ao entre Fe(Il) e H,0, para
atingir a eficiéncia mdxima deve ser avaliada, uma vez que essa
relagdo varia de acordo com o composto a ser degradado e a matriz
em que 0 mesmo se encontra.

A eficdcia dos processos Fenton e foto-Fenton no tratamento
de um esgoto sintético contendo 15 contaminantes emergentes,
incluindo flumequina e ofloxacina, foi avaliada em um reator solar
em escala piloto por Klamerth ez al.'® Os pesquisadores observaram
que a adi¢do de 5 mg L' de Fe(IT) e 50 mg L' de H,0, resultou na
redu¢do maxima de 45% da concentragdo inicial de flumequina (0,1
mg L'). Com a introdug@o da radia¢@o solar no processo, a degra-
dagdo da flumequina atingiu 100% apds 60 min de reagdo, devido a
regeneracao de Fe(Il), conforme mostrado na Equa¢do 4. Devido ao
rapido consumo de H,O,, doses extras de peréxido de hidrogénio (50
mg L) foram adicionadas periodicamente para manter o reagente
disponivel no processo. E importante salientar que a aplicacio desse
POA resultou em um aumento da toxicidade nos primeiros 30 min de
ensaio, quando utilizada a bactéria V. fischeri como organismo teste.

Klamerth et al.” avaliaram a degradac@o de um efluente de ETE
por Fenton e foto-Fenton modificado e constataram que, independen-
temente do tempo de reag@o para a total degradacdo dos poluentes, as
reagdes com Fenton podem ser aprimoradas pela adi¢do de oxalato
de ferro e substincias himicas, com a vantagem da possibilidade
de utilizacdo do pH natural do efluente, ou seja, pH em torno de 7.

Rodrigues-Silva ef al.'” avaliaram a eficdcia dos processos Fenton
e foto-Fenton para a degradagdo de flumequina (0,5 mg L") em
solucéo aquosa. Mesmo que a degradacdo maxima observada tenha
sido de 94% (Cy, = 14 mg L', Cyy,,=340mg L' e UV, = 5,681
cm?), verificaram que a toxicidade da solugdo para V. fischeri néo foi
alterada apds o processo foto-Fenton e que a atividade antimicrobiana
da solucdo foi totalmente removida. Os pesquisadores concluiram
também que os excessos de Fe(Il) e/ou H,O, resultam na perda de
eficiéncia do processo Fenton e foto-Fenton.

De acordo com Sirtori et al.,”*'* as fluoroquinolonas dcido nalidixi-
co e flumequina presentes em solugdes aquosas podem ser degradadas
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por foto-Fenton; porém, a complexidade das matrizes (como efluentes
industriais), a salinidade das amostras e a elevada concentragdo de
cloro presente nos efluentes podem alterar a cinética de degradacdo.

UvrTio,

A fotocatdlise envolve o emprego de semicondutores, os quais
sdo caracterizados pela banda de valéncia, banda de conduc@o e a di-
ferenca de energia entre elas, o bandgap. Dentre os fotocatalisadores,
o diéxido de titanio (TiO,) destaca-se devido a sua alta foto-atividade,
ou seja, capacidade do semicondutor de absorver a radiacdo numa
ampla faixa do espectro eletromagnético, natureza nio toxica, valor
de bandgap adequado para a utilizagdo com radiacdo UV, elevada
estabilidade quimica, baixo custo e dispensar o uso de reagentes
coadjuvantes. A fotocatdlise pode ser procedida de duas maneiras:
empregando semicondutor em suspensdo ou imobilizado.!?>12*

Para que seja gerado um elétron (e’) lacuna h* (Equacdo 5),
deve ser incidida uma energia suficiente para superar o bandgap do
semicondutor. A absorcdo de fétons pelo semicondutor, com energia
maior que o bandgap, resulta na promocao do elétron da camada de
valéncia para a de conducdo. O bandgap do TiO, varia conforme a
sua estrutura cristalina, a qual pode ser constituida em anatase, rutilo
e brookite. O semicondutor mais comumente utilizado em ensaios
fotocataliticos com quinolonas € o TiO, P25 da Degussa,”"1?%1% que
possui uma fase cristalina constituida por 80% anatase e 20% rutilo.
Essa composic¢do confere uma drea superficial de 55 m? g' e um
bandgap entre 3,00-3,15 eV.'* Nas Equacoes 5 a 10 sdo apresentadas
as reagdes envolvidas durante a formacdo dos radicais pelo processo
fotocatalitico com TiO,.'*

TiO, + hv > e +h* %)
0,+e > 0," (6)
H,0 +h* > "OH + H* 7)
0, + H* > HO;, (8)
2 HO, > H,0,+ 0, ©9)
H,0,+ 0, > "OH + OH + 0, (10)

A adsorcdo do composto alvo na superficie do catalisador ¢
uma das principais etapas do mecanismo de reacdo da fotocatdlise.
No estudo de Paul ef al.,*' 5% da ciprofloxacina (1,65 mg L) foi
adsorvida em 0,5 g L' de TiO, em suspensdo em 5 min de contato.
Rodrigues-Silva et al.'® reportaram a adsor¢do méxima de 29,6%
de flumequina (concentragdo inicial de 0,5 mg L) em 150 mg L
de TiO, ap6s 30 min de agitagdo. Esse resultado estd de acordo com
o estudo de Palominos ef al.,”” os quais reportaram que a adsor¢do
maxima de flumequina (concentragio inicial de 20 mg L) em 1,5 g
L' de TiO, foi de aproximadamente 26%. A adsor¢do de compostos
no semicondutor varia em func¢io da concentracdo do poluente, da
concentracio do adsorvente e da complexidade da matriz.

A fotocatdlise com TiO, tém sido aplicada com sucesso
na degradacdo de quinolonas presentes em solucdes aquo-
Sas.]3,6l.67,70,73,76,77,83,957()7,l()(},](12—104,106.]09—] 11,113,114 DOS trabalhos publicados’
poucos sdo aqueles aplicados para a remog¢ao de quinolonas nas con-
centragdes reais presentes em efluentes. Bernabeu et al.'® detectaram
2,0 x 10* mg L' de ofloxacina e 1,8 x 10* mg L' de enrofloxacina
em um efluente de ETE na Espanha e aplicaram a fotocatdlise como
uma etapa de polimento (tratamento tercidrio), visando a remocao
desses contaminantes. Utilizando 200 mg L' de TiO, em suspensao,
apos 6 h de exposicdo a radiac@o solar, observaram a degradagio de
78,5 e 90% da ofloxacina e enrofloxacina, respectivamente. Mesmo
ndo sendo atingida a total remocgao dessas fluoroquinolonas, observou-
-se que a fotocatdlise foi altamente eficaz em relagdo a desinfecgdo,
removendo 99% dos coliformes fecais apds 1 h de tratamento. No
entanto, os autores ressaltaram que a aplicaciio em larga escala desse
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processo ndo seria tecnicamente vantajosa quando comparada ao
processo de fotdlise e UV/H,0,, devido a necessidade de remogao
do TiO, ao final do processo.

Palominos et al.” analisaram a degradagao da flumequina utilizan-
do TiO, em suspensdo na presenca de uma fonte luminosa simulando
aradiagdo solar. Verificaram total degradacao da flumequina e 80% de
mineralizag¢@o ap6s 30 min de ensaio. Além disso, ndo foi detectada
atividade antimicrobiana nas solu¢des submetidas ao processo de
degradacdo, indicando alteracio da estrutura da quinolona estudada.
Nieto et al.'’ utilizaram a oxida¢do fotocatalitica com diéxido de
titanio, obtido pela técnica sol-gel, e dopado com uréia (u-TiO,) ou
tiouréia (t-TiO,), para a degradacao de flumequina em solucéo aquosa,
atingindo 55, 90 e 90% de degradacdo, respectivamente, apds 15 min;
a dopagem do semicondutor diminuiu o bandgap, ampliou a faixa de
absorg¢do, tornando-a mais préxima da faixa do visivel, resultando
em uma maior eficiéncia de degradacio da quinolona. No processo
de fotocatdlise com TiO, em suspensdo, a avaliacdo da faixa de con-
centragdo do catalisador a ser aplicada no processo € imprescindivel
para se atingir a maxima eficiéncia de degradagdo. Rodrigues-Silva
et al.' utilizaram concentragdes de TiO, em suspensao variando de
5a 150 mg L', com o objetivo de degradar 0,5 mg L' de flumequina
em dgua ultrapura. Foi observada uma total degradacdo do farmaco
ap6s 30 min de radiagdo UV, utilizando 50 mg L' de TiO,.

Ozonio

O ozdnio possui elevado potencial de reducédo (E = 2,07 V), su-
perior ao de compostos oxidantes, como o H O, € o cloro. Em meio
basico, decompde-se levando a formacao de radicais hidroxila, cujo
potencial de redugdo € ainda mais elevado. O 0zo6nio € um gas téxico
em altas concentragdes, possui odor peculiar similar ao do cloro e
sua taxa de decomposi¢@o aumenta com o aumento da temperatura.
E instdvel em 4gua, possuindo uma meia-vida de minutos; portanto,
deve ser produzido in-situ (no local e no momento a ser consumido).
A decomposicdo do 0zonio pode ser acelerada pelo aumento do pH,
pela adi¢do de peréxido de hidrogénio ou pela radiagcao UV.'* Desta
maneira, a oxidacgdo de quinolonas durante a 0zonizagio pode ocorrer
via ozdnio molecular (reacéo direta - predominante em meio acido)
ou radical hidroxila (reagdo indireta - predominante em meio basico).
Em meio neutro, ambos oxidantes podem estar atuando.

Virios estudos tém avaliado a aplicag@o de ozOnio para a remo-
¢do de fluoroquinolonas presentes em solugdes aquosas e efluen-
tes. 3677282108127 Negses estudos, concluiu-se que elevando-se o pH
acima de 10, a eficiéncia da degradagido aumenta.

Balcioglu e Otker'?” avaliaram a aplicac¢@o de oz6nio em efluente
de ETE sintético contendo enrofloxacina. Trés valores diferentes de
pH foram avaliados: 3, 7 e 12. A ozonizagdo foi combinada com H,0,
e com radiag¢do UV,,, . Os pesquisadores concluiram que a melhor
condicio de trabalho foi em pH 12, para o qual obtiveram resultados
de remogdo de enrofloxacina similares aos obtidos para o processo
0,/H,0,. O processo O,/UV apresentou uma eficiéncia de degradacdo
do fdrmaco de 20% acima da obtida utilizando a fot6lise isolamente.

Rivas et al.'™® concluiram que, mesmo que o processo de ozonizagido
tenha sido capaz de degradar rapidamente 90% da norfloxacina presente
no efluente, 70% do teor de carbono organico total inicial continuou
presente na solucdo, devido aos intermedidrios formados, os quais
poderiam contribuir para a atividade antimicrobiana residual da solugéo.

INTERMEDIARIOS FORMADOS
Para que os produtos formados das reacdes entre os radicais

hidroxila e as quinolonas possam ser identificados, normalmente
utiliza-se a espectrometria de massas, massa em tandem e distribuiciio

Quim. Nova

isOt(’)pica.66,68,73<85,93.95—97.l()],]03,106,107,128—130 AS estruturas dOS pOSSiVeiS prO-
dutos formados sdo propostas baseando-se na composicdo elementar
dos farmacos e mecanismos de reacdes organicas apresentados na
literatura especializada. Salienta-se que a identificagdo dos produtos
formados durante os processos de degradag¢@o € uma etapa bastante
trabalhosa devido as baixas concentragdes em que esses interme-
didrios se encontram. E importante ressaltar que para comprovar a
identidade dos intermedidrios formados e propostos € necessdria a
aquisic¢@o de padrdes analiticos desses intermedidrios, 0os quais nem
sempre se encontram disponiveis,””'** ou sintetizar os mesmos.

O ataque do radical hidroxila a compostos organicos nao € seleti-
Vo, ou seja, o radical pode interagir com qualquer regido da molécula
alvo. Dependendo da estrutura quimica do analito, a investigacdo dos
intermedidrios formados pode ser dificultada.'®®

A elevada concentragdo de compostos orginicos presentes nos
efluentes pode interferir na eficiéncia do POA, bem como dificultar o
processo de identificagdo dos intermedidrios formados, devido a possi-
bilidade de formacao de produtos a partir dos outros compostos que sao
diferentes da molécula alvo do estudo, ou seja, dos interferentes.®*197:130

Além da presenca de matéria organica, solu¢des contendo excesso
de sais de sédio, potdssio e amonio podem promover a formagao de
adutos. Adutos sdo fons formados pela combinagdo direta entre a
molécula ionizada e outro fon que ndo seja um préton (H*); eles ndo
se fragmentam quando empregada a energia de ionizagdo comumente
utilizada em andlise de massa em tandem,"! o que dificulta a sua
caracterizacdo ao longo do processo de degradagdo.

De acordo com Albini e Monti,'*?> ndo € esperado que as fluo-
roquinolonas sofram rearranjo em sua estrutura quimica durante a
exposicao a radiagdo UV. A principal modificacdo que deve ocorrer
na estrutura da fluoroquinolona durante o processo de fotélise € a
perda do atomo de flior (F), seguida da eliminagdo do grupo carbo-
xila (COOH).!%132

Sirtori et al.'” e Klamerth ef al.” constataram um aumento da
concentragdo de flior em solugdes aquosas contendo flumequina
e ofloxacina submetidas aos processos foto-Fenton e fotocatdlise.
Os autores demonstraram que reagdes com "OH provavelmente
promovem também a remogdo do dtomo de fldor ligado ao C-6 das
fluoroquinolonas avaliadas. Giraldo ef al.,* em seus estudos de de-
gradag¢do do 4cido oxolinico por fotocatdlise, relataram que o processo
de hidroxilacdo das quinolonas deve ocorrer por reacdes do tipo
photo-Kolbe, resultando na substitui¢do do grupo carboxila (COOH)
ligado ao C-3 por um préton ou uma hidroxila. Sirtori er al.,**'%
An et al.,”” Rodrigues-Silva et al.,'®'%7 Sturini et al.,'” e Vasquez et
al ® propuseram que as quinolonas dcido nalidixico, ciprofloxacina,
danofloxacina, ofloxacina e flumequina perdem o grupo carboxila
(COOH) durante reagdes com o radical hidroxila pelos processos
foto-Fenton,®19%1%5 ¢ fotocatalise.?97:106.129

Liu ef al.'® propuseram que, durante a ozonizagdo, a principal
rota de degradac@o da ciprofloxacina, norfloxacina e lomefloxacina
ocorre na regido alcalina (N-1 e/ou anel piperazinico) dessas fluo-
roquinolonas. Pretali et al.'”® concluiram que, quando solugdes de
marbofloxacina sdo submetidas a radia¢do ultravioleta, o caminho de
degradacdo inicia-se com reag¢des no anel piperazinico, corroborando
com o trabalho de Kusari et al.,®® os quais avaliaram os produtos da
degradacido da sarafloxacina por fotdlise.

TOXICIDADE E ATIVIDADE ANTIMICROBIANA
RESIDUAL

Toxicidade

A reabsor¢do do efluente tratado pelo ambiente € uma peca im-
portante para definir os ganhos com o processo aplicado. Os POA
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tém sido largamente empregados para o tratamento e remogao de
contaminantes organicos e inorganicos, assim como para aumentar
a biodegradabilidade de efluentes. Entretanto, a oxidac@o incomple-
ta de contaminantes pode resultar na formacdo de intermedidrios
de degradacdo mais téxicos do que o composto original. Por esse
motivo, ensaios para o monitoramento da toxicidade sdo desejaveis,
principalmente quando a total mineraliza¢do dos contaminantes nao
é atingida.'"”

A cloracdo, um dos processos mais comumente usados nas
ETA, foi aplicada na degradacéo da levofloxacina por Najjar e al.*
Mesmo atingindo 93% de degradacao da fluoroquinolona, houve uma
aumento de 88% da toxicidade da solucdo, avaliada pela inibigdo da
fluorescéncia da bactéria V. fischeri. O mesmo foi observado por Li
et al*' em solugdes contendo enrofloxacina submetidas a fotélise: a
inibicdo da fluorescéncia da bactéria V. fischeri aumentou de 26,5%
para 67,2% em 60 min. Pode-se concluir, portanto, que o tratamento
empregado para a degradag@o de contaminantes nao resulta neces-
sariamente na remocao e/ou diminui¢do da toxicidade da solugao.

Klamerth ef al.'% avaliaram a toxicidade aguda para V. fischeri de
um efluente real contendo 15 contaminantes (inclusive flumequina
e ofloxacina) e concluiram que, apds a aplicacdo do processo foto-
Fenton, apesar da concentra¢do desses compostos ter diminuido, a
toxicidade da solucao aumentou. Por outro lado, Rodrigues-Silva et
al.' ndo observaram alteragio na fluorescéncia da bactéria V. fischeri
quando em contato com solucdes aquosas de flumequina em agua
ultrapura submetidas ao processo foto-Fenton.

Segundo Backhaus et al.,* a toxicidade de uma solugéo ndo
pode ser atribuida apenas a um dos contaminantes presentes na so-
lucdo. Devido aos diferentes mecanismos de acdo bioldgica de cada
composto presente na amostra, trés tipos de efeitos na toxicidade
podem ser verificados: sinérgico, antagdnico e aditivo. Sinergismo
e antagonismo podem ser definidos como o desvio da soma dos
efeitos previstos para cada composto testado. Sinergismo e anta-
gonismo significa que a combinac¢do dos compostos resultou num
efeito maior e menor, respectivamente, que o esperado. Quando €
obtida apenas a soma de tais efeitos, o resultado pode ser definido
como efeito aditivo. Do ponto de vista ambiental, ensaios biol6gicos
sdo de fundamental importincia para a avaliagdo da eficdcia de um
processo de degradacio.

A toxicidade residual pode ser diferente em func@o do processo
aplicado para a degradagdo dos contaminantes. Michael er al.'*
avaliaram a toxicidade residual de solugdes de ofloxacina submetidas
aos processos foto-Fenton (radiagdo solar) e fotocatalise, utilizando
o microcrustdceo Daphnia magna como organismo teste (48 h).
Concluiram que a toxicidade da solu¢do aumentou ao longo do tempo
de reacgdo (0 a 60 min) apds a aplicacdo do processo foto-Fenton.
Resultados opostos foram obtidos quando empregada a fotocatélise:
a toxicidade da solu¢@o diminuiu. Essa diferenca pode ser explicada
pelos diferentes intermedidrios formados durante a aplicagdo desses
dois POA.

Os ensaios de toxicidade agudos e cronicos fornecem uma
informacdo rdpida e preliminar da periculosidade que uma solucio
pode causar a biota. No entanto, nem sempre esses ensaios fornecem
resultados devido a baixa concentragdo dos contaminantes no efluente
e a baixa toxicidade das fluoroquinolonas. Em ensaios agudos utili-
zando Daphnia magna, varios trabalhos na literatura reportam que
concentracdes maiores que 10 mg L' causam algum efeito em 50%
nos microcrusticeos.’’6%7

Atividade antimicrobiana

A atividade antimicrobiana das quinolonas estd relacionada com
a formacdo de ligacdes de hidrogénio entre os grupos aceptores

Ocorréncia e degradacgio de quinolonas por processos oxidativos avangados 15

(COOH, C=0 e F) desses compostos com o DNA-girase das bac-
térias, resultando na inibicdo da duplicacdo dos micro-organismos.
O DNA-girase ¢ uma enzima que evita o emaranhamento da fita de
DNA da bactéria durante e ap6s sua duplica¢@o. Ao inibir a atuacio
dessa enzima, ocorre uma sintese descontrolada de RNA mensageiro
e de proteinas, determinando a morte das bactérias.!**

Caso ocorram alteragdes nos sitios da molécula da quinolona,
onde se formam as ligacdes de hidrogénio, espera-se que a atividade
antimicrobiana diminua. As reagdes entre os radicais hidroxila e as
quinolonas ndo sdo facilmente identificdveis, uma vez que o radical
hidroxila nao € seletivo, podendo entrar em contato com qualquer
regido da molécula alvo.

Séo raros os dados na literatura sobre a atividade antimicrobia-
na de solucdes que foram submetidas a um POA.76-788595.96.106.107.135
Destaca-se que essa avaliagio € de fundamental importancia, uma vez
que, mesmo o composto sendo altamente degradado, os intermedidrios
formados podem apresentar atividade bioldgica. Com os ensaios de
atividade antimicrobiana, é possivel prever possiveis impactos no
meio ambiente.

Nos trabalhos de Mansilla et al.,”® Palominos et al.”” e Giraldo et
al.,” a atividade antimicrobiana foi avaliada baseando-se na medida
do halo de inibi¢do formado no filme de dgar de uma placa de Petri
inoculada com a bactéria E. coli. Porém, os resultados desses estudos
podem ser considerados apenas qualitativos ou semi-quantitativos
para a avaliacio da atividade antimicrobiana residual de uma solugéo,
visto que essa avaliacdo ndo ocorre pela contagem do nimero de
bactérias presentes na solugao.

Dodd et al.,'” Paul et al.,*® da Silva et al.” e Rodrigues-Silva
et al.'"'%7 avaliaram a atividade antimicrobiana residual de solu-
¢des de quinolonas submetidas aos POA por ensaios de inibigdo
do crescimento da bactéria Escherichia coli. As solugdes iniciais
e as solugdes submetidas aos processos de degradacio foram
serialmente diluidas e expostas a uma concentragdo definida de
micro-organismos. Nesses estudos, os autores concluiram que a
atividade antimicrobiana da solu¢do decaiu conforme a quinolona
foi degradada. E importante salientar ainda que esses estudos foram
realizados apenas para ciprofloxacina, enrofloxacina e flumequina
e em dgua ultrapura.

E possivel que a desativacio da atividade antimicrobiana ocorra
mesmo quando ndo seja alcangada a total mineralizagdo do composto
alvo presente na solugdo. No trabalho de Paul et al.,”® a atividade an-
timicrobiana da solucéo de ciprofloxacina foi reduzida apds a mesma
ser submetida ao processo de fotocatdlise, mesmo quando o nicleo
da quinolona permaneceu intacto. Portanto, podem ser considerados
eficientes os tratamentos que desativem a atividade biolégica ou que
modifiquem a estrutura dos antimicrobianos.”

Da Silva et al.™ avaliaram a remogao da atividade antimicrobiana
de uma solucdo de flumequina submetida aos processos de H,O,,
UV,5m € UV/H,0,. O processo oxidativo avangado foi capaz de
remover totalmente a atividade antimicrobiana da solugdo em apenas
30 min, enquanto que para a fotdlise, foram necessarios 60 min de en-
saio. Os ensaios com H,O, ndo resultaram na diminui¢do da atividade
antimicrobiana da soluc¢@o. Rodrigues-Silva et al.'”” observaram que
o processo foto-Fenton foi eficaz na remogdo da atividade antimi-
crobiana da solugdo: em apenas 15 min, a mesma foi completamente
removida. Similar eficiéncia foi atingida utilizando o processo de
fotocatalise com TiO, em suspensdo.'” Além disso, Rodrigues-Silva
et al.'" constataram que os produtos formados deveriam apresentar
baixa atividade antimicrobiana devido as modifica¢des no sitio de
ligagdo com o DNA-girase. Esses estudos demonstraram a eficicia
dos POA na desativagdo da atividade antimicrobiana de solucdes
contendo flumequina.
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CONCLUSOES

Os métodos analiticos de detec¢do disponiveis permitem a quan-
tificagdo das quinolonas em matrizes aquosas na ordem de ug L-'ang
L. Os processos convencionais de tratamento de dguas e efluentes
ndo sdo completamente eficientes na degradacdo desses compostos.
Destaca-se a presenga desses contaminantes emergentes na ordem
de ng L'em dgua destinada ao abastecimento publico.

Virios processos oxidativos avancados foram avaliados e mostra-
ram ser eficientes na degradacdo das quinolonas. No entanto, muitos
trabalhos ainda utilizam uma concentracdo inicial do analito bastante
alta (ordem de mg L!), quando comparada com a concentragio en-
contrada nas matrizes aquosas ambientais (ordem de pg L"'ang L™!).

Apenas alguns trabalhos publicados abordaram ensaios ecoto-
xicolégicos. Nesses trabalhos, a toxicidade residual das solugdes
foi avaliada utilizando apenas um organismo teste. A toxicidade
das quinolonas pode ser considerada baixa para a maioria dos orga-
nismos utilizados, tornando também de fundamental importancia a
avaliagdo da atividade bioldgica das solucdes submetidas aos pro-
cessos de degradacdo, ou seja, no caso das quinolonas, da atividade
antimicrobiana.

Finalmente, € importante destacar que hd uma caréncia de estudos
relacionados a degradag@o de quinolonas em baixas concentracdes,
principalmente aqueles que contemplam a avaliacdo da reducio da
concentragdo do farmaco, da toxicidade, da atividade antimicrobiana
residual e a identificac@o dos intermedidrios e produtos de degrada-
¢do, topicos esses de fundamental importancia para elucidagio de
problemas ambientais envolvendo micropoluentes.

AGRADECIMENTOS

A FAPESP pelo apoio financeiro (2008/06470-0) e pela bolsa
concedida a M.G. Maniero (2013/07817-2), a CAPES pela bolsa
concedida a C. Rodrigues-Silva e ao CNPq pela bolsa concedida a
M.S. Peres.

REFERENCIAS

1. Kemper, N.; Ecol. Indic. 2008, 8, 1.
2. Hernando, M. D.; Mezcua, M.; Fernandez-Alba, A. R.; Barceld, D.;
Talanta 2006, 69, 334.
3. Cisneros-Farrar, F.; Parsons, L. C.; Crit. Care Nurs. Clin. North Am.
2007, 19, 43.
4. Andriole, V. T.; Clin. Infect. Dis. 2005, 41, S113.
5. Bolon, M. K.; Infectious Disease Clinics of North America 2009, 23,
1027.
6. Owens, R. C.; Ambrose, P. G.; Clin. Infect. Dis. 2005, 41, S144.
7. King, D. E.; Malone, R.; Lilley, S. H.; Am. Fam. Physician 2000, 9,
2741.
8. Ball, P.; The Quinolones, 3" ed., Academic Press: United Kingdom,
2000.
9. Xiao, Y.; Chang, H.; Jia, A.; Hu, J.; J. Chromatogr. A 2008, 1214, 100.
10. Regitano, J. B.; Leal, R. M.; R. Bras. Ci. Solo 2010, 34, 601.
11. Lai, H-T.; Lin, J-J.; Chemosphere 2009, 75, 462.
12. Fent, K.; Weston, A. A.; Caminada, D.; Aquat. Toxicol. 2006, 76, 122.
13. Nieto, J.; Freer, J.; Contreras, D.; Candal, R. J.; Sileo, E. E.; Mansilla,
H. D.; J. Hazard. Mater. 2008, 155, 45.
14. Wang, P.; He, Y-L.; Huang, C-H.; Water Res. 2010, 44, 5989.
15. Diaz-Cruz, M. S.; Alda, M. J. L.; Barceld, D.; TrAC, Trends Anal. Chem.
2003, 22, 340.
16. Kiimmerer, K.; Chemosphere 2009, 75, 417.
17. Andreu, V.; Blasco, C.; Pico, Y.; TrAC, Trends Anal. Chem. 2007, 26,
534.

Quim. Nova

18. http://www.ibge.gov.br, acessada em Janeiro 2014.

19. http://www.ahi.org/files/Media/Center/Antibiotic/Use/202007.pdf,
acessada em Janeiro 2014.

20. Tamtam, F.; Mercier, F.; Le Bot, B.; Eurin, J.; Dinh, Q.T.; Clément, M.;
Chevreuil, M.; Sci. Total Environ. 2008, 393, 84.

21. Garcia-Lor, E.; Sancho, J. V.; Hernandez, F.; J. Chromatogr. A 2011,
1218, 2264.

22. Dorival-Garcia, N.; Zafra-Gémez, A.; Cantarero, S.; Navalon, A.; Vil-
chez, J. L.; Microchem. J. 2013, 106, 323.

23. Lin, A. Y-C.; Yu, T-H.; Lateef, S. K.; J. Hazard. Mater. 2009, 167, 1163.

24. Watkinson, A. J.; Murby, E. J.; Kolpin, D. W.; Costanzo, S. D.; Sci. Total
Environ. 2009, 407, 2711.

25. Ye, Z.; Weinberg, H. S.; Anal. Chem. 2007, 79, 1135.

26. Jia, A.; Wan, Y.; Xiao, Y.; Hu, J.; Water Res. 2012, 46 , 387.

27. Tong, L.; Li, P.; Wang, Y.; Zhu, K.; Chemosphere 2009, 74, 1090.

28. Hu, X.; Zhou, Q.; Luo, Y.; Environ. Pollut. 2010, 158, 2992.

29. Feitosa-Felizzola, J.; Chiron, S.; J. Hydrol. 2009, 364, 50.

30. Massey, L. B.; Haggard, B. E.; Galloway, J. M.; Loftin, K. A.; Meyer,
M. T.; Green, W. R.; Ecol. Eng. 2010, 36, 930.

31. Li, W.; Shi, Y.; Gao, L.; Liu, J.; Cai, Y.; Chemosphere 2012, 89, 1307.

32. Yiruhan; Wang, Q-J.; Mo, C-H.; Li, Y-W.; Gao, P,; Tai, Y-P.; Zhang, Y.;
Ruan, Z-L.; Xu, J-W.; Environ. Pollut. 2010, 158, 2350.

33. Chang, X.; Meyer, M. T.; Liu, X.; Zhao, Q.; Chen, H.; Chen, J.; Qiu, Z.;
Yang, L.; Cao, J.; Shu, W.; Environ. Pollut. 2010, 158, 1444.

34. Kolpin, D.; Furlong, E.; Meyer, M.; Thurman, E. M.; Zaugg, S.; Environ.
Sci. Technol. 2002, 36, 1202.

35. Muiioz, I.; Gémez, M. J.; Molina-Diaz, A.; Huijbregts, M. A. J.; Fernan-
dez-Alba, A. R.; Garcia-Calvo, E.; Chemosphere 2008, 74, 37.

36. Golet, E. M.; Alder, A. C.; Hartmann, A.; Ternes, T. A.; Giger, W.; Anal.
Chem. 2001, 73, 3632.

37. Andreozzi, R.; Raffaele, M.; Nicklas, P.; Chemosphere 2003, 50, 1319.

38. Nakata, H. Kannan, K.; Jones, P.D.; Giesy, J.P.; Chemosphere 2005, 58,
759.

39. Karthikeyan, K. G.; Meyer, M. T.; Sci. Total Environ. 2006, 361, 196.

40. Batt, A. L.; Kim, S.; Aga, D. S.; Chemosphere 2007, 68, 428.

41. Brown, K. D.; Kulis, J.; Thomson, B.; Chapman, T. H.; Mawhinney, D.
B.; Sci. Total Environ. 2006, 366, 772.

42. Duong, H. A.; Pham, N. H.; Nguyen, H. T.; Hoang, T. T.; Pham, H. V.;
Pham, V. C.; Berg, M.; Giger, W.; Alder, A. C.; Chemosphere 2008, 72,
968.

43. Ma, F,; Yuan, G.; Meng, L.; Oda, Y.; Hu, J.; Chemosphere 2012, 88, 476.

44. Gulkowska, A.; Leung, H. W.; So, M. K.; Taniyasu, S.; Yamashita, N.;
Yeung, L. W. Y.; Richardson, B. J.; Lei, A. P.; Giesy, J. P.; Lam, P. K. S.;
Water Res. 2008, 42, 395.

45. Tamtam, E; Van Oort, F.; Le Bot, B.; Dinh, T.; Mompelat, S.; Chevreuil,
M.; Lamy, L.; Thiry, M.; Sci. Total Environ. 2011, 409, 540.

46. Xie, Y.; Li, X-W.; Wang, J-F.; Christakos, G.; Hu , M-G.; An, L-H.; Li,
F-S.; Sci. Total Environ. 2012, 430, 126.

47. Karci, A.; Balcioglu, 1. A.; Sci. Total Environ. 2009, 407, 4652.

48. Backhaus, T.; Scholze, M.; Grimme, L. H.; Aquat. Toxicol. 2000, 49, 49.

49. Reyes, C.; Fernandez, J.; Freer, J.; Mondaca, M. A.; Zaror, C.; Malato,
S.; Mansilla, H. D.; J. Photochem. Photobiol., A 2006, 184, 141.

50. Bila, D. M.; Dezotti, M.; Quim. Nova 2003, 26, 523.

51. Nagulapally, S. R.; Ahmad, A.; Henry, A.; Marchin, G. L.; Zurek, L.;
Bhandari, A.; Water Environ. Res. 2009, 81, 82.

52. Szczepanowski, R.; Linke, B.; Krahn, I.; Gartemann, K-H.; Giitzkow,
T.; Eichler, W.; Piihler, A.; Schliiter, A.; Microbiology 2009, 155, 2306.

53. Al-Ahmad, A.; Haiss, A.; Unger, J.; Brunswick-Tietze, A.; Wiethan, J.;
Kiimmerrer, K.; Arch. Environ. Contam. Toxicol. 2008, 57, 264.

54. Kimmerer, K.; Al-Ahmad, A.; Mercsch-Sundermann, V.; Chemosphere
2000, 40, 701.

55. Vieno, N. M.; Harkki, H.; Tuhkanen, T.; Kronberg, L.; Environ. Sci.
Technol. 2007, 41, 5077.



Vol. XY, No. 00

56.

57.

58.

59.

60.

61.

62.

63.

64.

65.

66.

67.

68.

69.

70.

71.

72.

73.

74.

75.
76.

71.
78.
79.
80.
81.
82.
83.
84.

85.

86.

87.

Gao, L.; Shi, Y.; Li, W.; Niu, H.; Liu, J.; Cai,Y.; Chemosphere 2012, 86,
665.

Hernando, M. D.; De Vettori, S.; Martinez Bueno, M. J.; Fernandez-Al-
ba, A. R.; Chemosphere 2007, 68, 724.

Dodd, M. C.; Shah, A. D.; Von Gunten, U.; Huang, C-H.; Environ. Sci.
Technol. 2005, 39, 7065.

Najjar, N. H.; Deborde, M.; Journel, R.; Vel Leitner, N. K.; Water Res.
2013, 47, 121.

htpp://nepis.epa.gov/Adobe/PDF/30004S7Z.pdf, acessada em Janeiro
2014.

Paul, T.; Miller, P. L.; Strathmann, T. J.; Environ. Sci. Technol. 2007, 41,
4720.

Neugebauer, U.; Szeghalmi, A.; Schmitt, M.; Kiefer, W.; Popp, J.; Hol-
zgrabe, U.; Spectrochim. Acta, Part A 2005, 61, 1505.

Sirtori, C.; Zapata, A.; Gernjak, W.; Malato, A.; Agiiera, A.; Chemos-
phere 2012, 88, 627.

Pouliquen, H.; Delépée, R.; Larhantec-Verdier, M.; Morvan, M.; Le Bris,
H.; Aquaculture 2007, 262, 23.

Prabhakaran, D.; Sukul, P.; Lamshoft, M.; Maheswari, M. A.; Ziihlke,
S.; Spiteller, M.; Chemosphere 2009, 77, 739.

Kusari, S.; Prabhakaran, D.; Lamshoft, M.; Spiteller, M.; Environ. Pollut.
2009, 157,2722.

Vasconcelos, T. G.; Kiimmerer, K.; Henriques, D. M.; Martins, A. F.; J.
Hazard. Mater. 2009, 169, 1154.

Sturini, M.; Speltini, A.; Maraschi, F.; Profumo, A.; Pretali, L.; Fasani,
E.; Profumo, A.; Pretali, L.; Fasani, E.; Albini, A.; Chemosphere 2012,
86, 130.

‘Wammer, K. H.; Korte, A. R.; Lundeen, R.A.; Sundberg, J. E.; McNeill,
K.; Arnold, W.; Water Res. 2013, 47, 439.

Hapeshi, E.; Achilleos, A.; Vasquez, M. I.; Michael, C.; Xekoukoulota-
kis, N. P.; Mantzavinos, D.; Kassinos, D.; Water Res. 2010, 44, 1737.
Hidalgo, M. E.; Pessoa, C.; Fernandez, E.; Cardenas, A. M.; J. Photo-
chem. Photobiol., A: 1993, 73, 135.

Pollice, A.; Laera, G.; Cassano, D.; Diomede, S.; Pinto, A.; Lopez, A.;
Mascolo, G.; J. Hazard. Mater. 2012, 203-204, 46.

Sturini, M.; Speltini, A.; Maraschi, F.; Pretali, L.; Profumo, A.; Fasani,
E.; Albini, A.; Migliavacca, R.; Nucleo, E.; Water Res. 2012, 46, 5575.
De la Cruz, N.; Giménez, J.; Esplugas, S.; Grandjean, D.; Alencastro, L.
F.; Pulgarin, C.; Water Res. 2012, 46, 1947.

Li, Y.; Niu, J.; Wang, W.; Chemosphere 2011, 85, 892.

Mansilla, H. D.; Mora, A.; Pincheira, C.; Mondaca, M. A.; Marcato, P.
D.; Durén, N.; Freer, J.; Appl. Catal., B 2007, 76, 57.

Palominos, R.; Freer, J.; Mondaca, M. A.; Mansilla, H. D.; J. Photo-
chem. Photobiol., A 2008, 193, 139.

Da Silva, C. R.; Maniero, M. G.; Rath, S.; Guimaraes, J. R.; J. Adv.
Oxid. Technol. 2011, 14, 106.

Klamerth, N.; Malato, S.; Maldonado, M. L.; Agiiera, A.; Fernandez-Al-
ba, A.; Catal. Today 2011, 161, 241.

Guo, W.; Shi, Y.; Wang, H.; Yang, H.; Zhang G.; Ultrason. Sonochem.
2010, 77, 630.

De Vries, H.; Van Henegouwen, G. M. J. B.; J. Photochem. Photobiol.,
B: 2000, 58, 6.

Rivas, J.; Gimeno, O.; Borralho, T.; Carbajo, M.; J. Hazard. Mater.
2010, 774, 393.

Haque, M. M.; Muneer, M.; J. Hazard. Mater. 2007, 145, 51.

Zhang, J.; Fu, D.; Wu, 1.; J. Environ. Sci. 2012, 24, 743.

Vasquez, M. 1.; Garcia-Kéufer, M.; Hapeshi, E.; Menz, J.; Kostarelos, K.;
Fatta-Kassinos, D.; Kiimmerer, K.; Sci. Total Environ. 2013, 450, 356.
Rosal, R.; Rodriguez, A.; Perdigén-Meldn, J. A.; Petre, A.; Garcia-Cal-
vo, E.; Gémez, M. J.; Agiiera, A.; Fernandez-Alba, A. R.; Water Res.
2010, 44, 578.

Melo, S. A. S.; Trové, A. G.; Bautitz, I. R.; Nogueira, R. F. P.; Quim.
Nova 2009, 32, 188.

Ocorréncia e degradacgio de quinolonas por processos oxidativos avangados 17

88. Nogueira, R. F. P.; Trovd, A. G.; Silva, M. R. A; Villa, R. D.; Oliveira,
M. C.; Quim. Nova 2007, 30, 400.

89. Paleologou, A.; Marakas, H.; Xekoukoulotakis, N. P.; Moya, A.; Vergara,
Y.; Kalogerakis, N.; Gikas, P.; Mantzavinos, D.; Catal. Today 2007, 129,
136.

90. Guimardes, J. R.; Gasparini, M. C.; Maniero, M. G.; Mendes, C. G. N.;
J. Braz. Chem. Soc. 2012, 23, 1680.

91. Guimaries, J. R.; Maniero, M. G.; de Aradjo, R. N.; J. Environ. Manage.
2012, 710, 33.

92. Mazille, F.; Lopez, A.; Pulgarin, C.; Appl. Catal., B 2009, 90, 321.

93. Sirtori, C.; Zapata, A.; Gernjak, W.; Malato, S.; Lopez, A.; Agiiera, A.;
Water Res. 2011, 45, 1736.

94. Kim, I.; Yamashita, N.; Tanaka H.; J. Hazard. Mater. 2009, 166, 1134.

95. Giraldo, A. L.; Penuela, G. A.; Torres-Palma, R. A.; Pino, N. J.; Palomi-
nos, R. A.; Mansilla, H. D.; Water Res. 2010, 44, 5158.

96. Paul, T.; Dodd, M. C.; Strathmann, T. J.; Water Res. 2010, 44, 3121.

97. An, T.; Yang, H.; Li, G.; Song, W.; Cooper, W. J.; Nie, X. Appl. Catal.,
B 2010, 94, 288.

98. Klamerth, N.; Malato, S.; Agiiera, A.; Fernandez-Alba, A.; Water Res.
2013, 47, 833.

99. Perini, J. A. L.; Perez-Moya, M.; Nogueira, R. F. P.; J. Photochem.
Photobiol., A 2013, 259, 53.

100. Van Doorslaer, X.; Demeestere, K.; Heynderickx, P. M.; Van Langen-
hove, H.; Dewulf J.; Appl. Catal., B 2011, 101, 540.

101. Guinea, E.; Garrido, J. A.; Rodriguez, R. M.; Cabot, P.; Arias, C.; Cen-
tellas, F.; Brillas, E.; Electrochim. Acta 2010, 55, 2101.

102. Bernabeu, A.; Vercher, R. F.; Santos-Juanes, L.; Simén, P. J.; Lardin,
C.; Martinez, M. A.; Vicente, J. A.; Gonzdlez, R.; Llos4, C.; Arques, A.;
Amat, A. M.; Catal. Today 2011, 161, 235.

103. Sirtori, C.; Zapata, A.; Malato, S.; Gernjak, W.; Fernandez-Alba, A. R.;
Agiiera, A.; Photochem. Photobiol. Sci. 2009, 8, 644.

104. Miranda-Garcia, N.; Sudrez, S.; Sanchez, B.; Coronado, J. M.; Malato,
S.; Maldonado, M. L.; Appl. Catal., B 2011, 103, 294.

105. Klamerth, N.; Rizzo, L.; Malato, S.; Maldonado, M. L.; Agiiera, A.;
Ferndndez-Alba, A. R.; Water Res. 2010, 44, 545.

106. Rodrigues-Silva, C.; Maniero, M. G.; Rath, S.; Guimaraes, J. R.; Chem.
Eng. J. 2013, 224, 46.

107. Rodrigues-Silva, C.; Maniero, M. G.; Rath, S.; Guimaraes, J. R.; Sci.
Total Environ. 2013, 445-446, 337.

108. De Witte, B.; Langenhove, H. V.; Hemelsoet, K.; Demeestere, K.; Wis-
pelaere, P. D.; Speybroeck, V. V.; Dewulf, J.; Chemosphere 2009, 76 ,
683.

109. Van der Weeén, P.; Baetens, J. M.; Verwaeren, J.; Van Doorslaer, X.;
Heynderickx, P. M.; Dewulf, J.; De Baets, B.; Chem. Eng. J. 2012, 188,
181.

110. Van Doorslaer, X.; Heynderickx, P. M.; Demeestere, K.; Debevere, K.;
Van Langenhove, H.; Dewulf, J.; Appl. Catal., B 2012, 111- 112, 150.

111. Chen, M.; Chu, W.; J. Hazard. Mater. 2012, 219-220, 183.

112. Sousa, M. A.; Gongalves, C.; Vilar, V. J. P.; Boaventura, R. A. R.; Alpen-
durada, M. E;; Chem. Eng. J. 2012, 198-199, 301.

113.Rivas, F. J.; Beltran, F. J.; Encinas, A.; J. Environ. Manage. 2012, 100,
10.

114. Michael, 1.; Hapeshi, E.; Michael, C.; Fatta-Kassinos, D.; Water Res.
2010, 44, 5450.

115. Prieto-Rodriguez, L.; Miralles-Cuevas, S.; Oller, 1.; Agiiera, A.; Puma,
G. L.; Malato, S.; J. Hazard. Mater. 2012, 211-212, 131.

116. Michael, 1.; Hapeshi, E.; Michael, C.; Varela, A. R.; Kyriakou, S.; Ma-
naia, C. M.; Fatta-Kassinos, D.; Water Res. 2012, 46, 5621.

117. Miralles-Cuevas, S.; Arqués, A.; Maldonado, M. I.; Sanchez-Pérez, J.
A.; Rodriguez, S. M.; Chem. Eng. J. 2013, 224, 89.

118. Rozas, O.; Contreras, D.; Mondaca, M. A.; Pérez-Moya, M.; Mansilla,
H. D.; J. Hazard. Mater. 2010, 177, 1025.

119. Arruda, T. L.; Jardim, W. E.; Quim. Nova 2007, 30, 1628.



18 Rodrigues-Silva et al.

120. Méndez-Arriaga, F.; Esplugas, S.; Giménez, J.; Water Res. 2010, 44,
589.

121. Hameed, B. H.; Lee, T. W.; J. Hazard. Mater. 2009, 164, 468.

122. Silva, T. E.C.V.; Silva, M. E. F.; Cunha-Queda, A. C.; Fonseca, A.;
Saraiva, I.; Boaventura, R. A. R.; Vilar, V. J. P.; Chem. Eng. J. 2013, 228,
850.

123. Malato, S.; Ferndandez- Ibéfez, P.; Maldonado, M. 1.; Blanco, J.; Gern-
jak, W.; Catal. Today 2009, 147, 1.

124. Santana, H.; Bonancéa, C. E.; Takashima, K.; Quim. Nova 2003, 26,
807.

125. Monteiro, R. A. R.; Lopes, F. V. S.; Silva, A. M. T.; Angelo, J.; Silva, G.
V.; Mendes, A. M.; Boaventura, R. A. R.; Vilar, V. I. P.; Appl. Catal., B
2014, 147, 988.

126. Almeida, E.; Assalin, M. R.; Rosa, M. A.; Durédn, N.; Quim. Nova 2004,
27, 818.

Quim. Nova

127. Balcioglu, I. A.; Otker, M.; Turkish J. Eng. Env. Sci. 2004, 28, 325.

128. Pretali, L.; Fasani, E.; Dondi, D.; Mella, M.; Albini, A.; Tetrahedron
Lett. 2010, 51, 4696.

129. Sturini, M.; Speltini, A.; Maraschi, F.; Pretali, L.; Profumo, A.; Irastorza,
E. A.; Fasani, E.; Albini, A.; Appl. Catal., B 2012, 119-120, 32.

130. Babic, S.; Perisa, M.; Skoric, I.; Chemosphere 2013, 91, 1635.

131. Hoffmann, E.; Stroobant, V.; Mass Spectrometry Principles and Applica-
tions, 3" ed., Wiley: England, 2007.

132. Albini, A.; Monti, S.; Chem. Soc. Rev. 2003, 32, 238.

133. Liu, C.; Nanaboina; V.; Korshin, G. V.; Jiang, W.; Water Res. 2012, 46,
5235.

134. Scholar, E. M.; Am. J. Pharm. Educ. 2002, 66, 164.

135. Dodd, M. C.; Kohler, H. P. E.; von Gunten, U.; Environ. Sci. Technol.
2009, 43, 2498.



