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RESUMO

O bisfenol A (BPA) é um plastificante muito utilizado pelas industrias na fabricacéo
de plasticos de policarbonato e resinas ep6xi, em razao disso tem sido detectado no
meio ambiente no ar, agua, solos e sedimentos. O BPA tem recebido grande
atencdo da comunidade cientifica, principalmente pelos efeitos adversos que sua
exposicao pode causar a saude humana e organismos vivos, ja que é um conhecido
desregulador enddcrino quimico. Devido a ocorréncia em aguas superficiais e seus
efeitos adversos surge a necessidade de desenvolver técnicas de tratamento que
possibilitem a efetiva degradacdo do BPA em aguas. Dentro deste contexto, este
trabalhou investigou a degradacdo e mineralizacdo do BPA pelo processo UV-
solar/H202 em escala de laboratorio. Inicialmente, testes preliminares foram
realizados variando a fonte de irradiacdo, relacdo BPA/H202, temperatura,
concentracéo inicial de H202, pH inicial da solugéo e concentragéo inicial de BPA. O
processo UV-solar/H202 se destacou pela sua eficiéncia e pela sua abordagem
ecologicamente correta, uma vez que foi utilizada a energia solar como fonte de
irradiacdo. Através de uma metodologia de superficie de resposta as condicdes
experimentais do UV-solar/H202 foram aprimoradas obtendo as seguintes respostas:
pH 3,0, [BPAJo= 25 mg L™, [H202] = 350 mg L™}, T = 50 °C, alcancando a
degradacéo e mineralizagcdo de BPA de 77,4% e 38,2%, respectivamente, e um
consumo de H202 de 230 mg L. A partir desta condicédo otimizada, foram testadas
diferentes faixas de pH (3,0; 5,0; 7,0; 9,0; e 11,0), resultando em melhores taxas de
degradacdo (89,2%) e de mineralizacdo (49,0%) do BPA em pH 5,0. Para maior
confiabilidade dos resultados, a identificacdo de subprodutos intermediarios da
reacao, realizada por analises de Cromatografia Gasosa—Espectrometria de Massa
(GC-MS), e a avaliagdo da genotoxicidade e citotoxicidade foram utilizadas para
comparar as solu¢cdes em pH 3,0 e 5,0. A solugcdo em pH 5,0 apresentou menor
quantidade de subprodutos identificados. J4 nos testes de genotoxicidade
com peixe-zebra (Danio rerio) e nos testes de citotoxicidade com Allium cepa foi
possivel avaliar os danos celulares causados pelas amostras. Para ambos os testes,
as amostras de BPA tratadas pelo UV-solar/H202 foram menos téxicas que a
amostra bruta de BPA e as solu¢cées em pH 5,0 proporcionaram niveis mais baixos
de biotoxicidade quando comparados as solucées pH 3,0. Portanto, o processo UV-
solar/H202 apresenta eficiéncia na degradacdo e mineralizacdo do BPA, além de
reducdo dos niveis de biotoxicidade, sendo uma alternativa eficiente e
ecologicamente correta para a degradacao do BPA em solugdes aquosas.

Palavras-chave: Contaminante de preocupacdo emergente. Desregulador enddcrino
quimico. Processos Oxidativos Avancados. Subprodutos intermediérios.
Biotoxicidade.



ABSTRACT

Bisphenol A (BPA) is a plasticizer widely used by industries in the manufacture of
polycarbonate plastics and epoxy resins, as a result of which it has been detected in
the environment in air, water, soil and sediments. BPA has received great attention
from the scientific community, mainly due to the adverse effects that its exposure can
cause to human health and living organisms, since it is a known endocrine disrupting
chemical. Due to the occurrence in surface waters and its adverse effects, there is a
need to develop treatment techniques that enable the effective degradation of BPA in
water. In this context, this research investigated the degradation and mineralization
of BPA by the UV-solar/H202 process on a laboratory scale. Initially, preliminary tests
were performed varying the irradiation source, BPA/H20:2 ratio, temperature, initial
H202 concentration, initial solution pH, and initial BPA concentration. The UV-
solar/H20:2 process stood out for its efficiency and for its eco-friendly approach, since
solar energy was used as an irradiation source. Through a response surface
methodology, the experimental conditions of UV-solar/H202 were optimized,
obtaining the following responses: pH 3.0, [BPA]o = 25 mg L™, [H202] = 350 mg L™,
T = 50 °C, reaching BPA degradation and mineralization of 77.4% and 38.2%,
respectively, and a H202 consumption of 230 mg L™*. From this optimized condition,
different pH ranges (3.0; 5.0; 7.0; 9.0; and 11.0) were tested, resulting in better rates
of BPA degradation (89.2%) and mineralization (49.0%) at pH 5.0. For greater
reliability of the results, the identification of intermediate by-products of the reaction,
performed by Gas Chromatography—Mass Spectrometry (GC-MS) analyzes, and the
evaluation of genotoxicity and cytotoxicity were used to compare the solutions at pH
3.0 and 5.0. The solution at pH 5.0 showed a lower amount of identified by-products.
In the genotoxicity tests with zebrafish (Danio rerio) and in the cytotoxicity tests with
Allium cepa, it was possible to evaluate the cellular damage caused by the samples.
For both tests, the BPA samples treated by the UV-solar/H202 were less toxic than
the BPA raw sample and the solutions pH 5.0 provided lower levels of bio-toxicity
when compared to the solutions pH 3.0. Therefore, the UV-solar/H202 process is
efficient in the degradation and mineralization of BPA, in addition to reducing bio-
toxicity levels, being an efficient and eco-friendly alternative for the BPA degradation
in agueous solutions.

Keywords: Contaminant of emerging concern. Endocrine disrupting chemical.
Advanced oxidative processes. Intermediate by-products. Bio-toxicity.
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1 INTRODUCAO

Em decorréncia do crescimento populacional, desenvolvimento industrial e
aumento do consumo de bens houve a sintese e expansdo da producdo de
compostos quimicos, que sdo consumidos e descartados diariamente em todo o
mundo (AKHBARIZADEH et al., 2020; STARLING et al., 2019). Em paralelo a isso, 0
aprimoramento das técnicas analiticas possibilitou a identificacdo desses compostos
em compartimentos ambientais como aguas superficiais e subterraneas, solos,
sedimentos e atmosfera, uma vez que em sua maioria sdo detectados em baixas
concentracbes na faixa de ng L ou uyg Lt (AKHBARIZADEH et al., 2020; BATT et
al., 2017; REICHERT et al., 2019; STARLING et al., 2019).

Dentre estes compostos, 0s contaminantes de preocupacdo emergente (CPE)
tem atraido a atencdo da comunidade cientifica em razao da sua ocorréncia no meio
ambiente, alta resisténcia a degradacdo e toxicidade (REICHERT et al., 2019;
STARLING et al.,, 2019; YADAV et al., 2021). As implicacbes dos CPEs no meio
ambiente, tais como sua presenca a longo prazo e mistura de diferentes CPEs em
uma matriz, ainda ndo sao totalmente compreendidos (REICHERT et al., 2019).

Um conhecido CPE é o bisfenol A (BPA), que é o plastificante mais detectado
no meio ambiente, em concentracdes que variam de 35,54 a 4800 ng L' em fontes
de 4gua e em concentracdes de 0,13 a 17200 pg L em efluentes industriais (GOU
et al., 2016; RIVA et al., 2018; SALGUEIRO-GONZALEZ et al., 2015; SEIBERT et
al., 2019; SPOSITO et al., 2018). As embalagens de alimentos sdo um dos produtos
de consumo que levam o BPA em sua composicdo, contudo em altas temperaturas
esse composto tem a capacidade de migrar para os alimentos, sendo uma das
principais fontes de exposi¢éo dos seres humanos ao BPA (KRISHNAN et al., 1993;
DARBRE, 2015). Quando em contato com humanos e animais, o BPA exerce efeitos
de desregulacdo enddcrina, podendo bloquear ou imitar os hormoénios naturais que
sdo responsaveis pelo funcionamento de alguns oOrgdos do corpo, além da
possibilidade de interagir com outros receptores hormonais (CIMMINO et al., 2020;
VIEIRA et al., 2020). Consequentemente, esses efeitos podem resultar em

problemas relacionados aos sistemas reprodutivo, cardiovascular, nervoso e
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respiratorio, funcéo imunoldgica e processos metabdlicos e de desenvolvimento (MA
et al., 2019).

Diante da crescente ocorréncia do BPA em 4guas residuérias e superficiais e
dos efeitos toxicos relacionados a sua exposicao, hd a necessidade de desenvolver
técnicas de tratamento de agual/efluentes que sejam eficazes na remocdo deste
contaminante, ja que processos convencionais de tratamento sdo ineficientes na sua
remocao (LEECH et al.,, 2009). Diante disso, os Processos Oxidativos Avancados
(POAs) séo alternativas promissoras para o tratamento de agua e efluentes por
apresentarem ampla gama de aplicabilidade, versatilidade, facilidade de automacéao
e alta eficiéncia (DA SILVA VILAR et al.,, 2021). Dentre os diferentes POAs, o
processo UV/H202, que consiste na fotodecomposicdo do perdxido de hidrogénio
(H202) por irradiagdo UV para a formacéo de intermediérios e radicais hidroxila ("OH)
gue atacam e decompdem o0s contaminantes, tem se destacado na degradacdo do
BPA (KIM et al., 2022; MOUSSAVI et al., 2018; SHARMA et al., 2015). Contudo, a
eficiéncia do sistema UV/H202 é dependente de diversos fatores como: fonte de
irradiacdo, pH do meio, temperatura, concentracdo de H202 e concentracdo do
contaminante alvo (KHAN et al., 2020; PHAM et al.,, 2020). Desta forma, é
fundamental que estes parametros sejam analisados e estudados para garantir a
maxima eficiéncia do sistema na degradacao e mineralizacédo do BPA.

Apesar dos POAs apresentarem altas taxas de remocdo, subprodutos
intermediarios podem ser gerados durante o tratamento, 0os quais podem ser mais
toxicos que o composto original (OLMEZ-HANCI et al., 2015; SANCHEZ-POLO et
al., 2013). Por isso, é importante identificar estes subprodutos e avaliar também o
nivel de toxicidade das amostras. Como um xenoestrogénio, o BPA é conhecido por
causar genotoxicidade, citotoxicidade, mutagenicidade e efeitos cancerigenos nos
organismos vivos (TARAFDAR et al.,, 2022). Nesse sentido, a avaliacdo da
genotoxicidade e citotoxicidade pode ser destacada como uma importante
ferramenta para avaliar o nivel de toxicidade das amostras tratadas por POAs. Nos
testes de genotoxicidade séo avaliados os efeitos da exposicdo ao contaminante no
material genético do organismo teste, podendo ser realizadas andlises de
anormalidades nucleares e micronucleos (KLAUCK, 2018; VALENTE et al., 2017).
As alteracdes celulares sao verificadas nos testes de citotoxicidade, sendo o indice
mitotico um bom indicador de avaliacdo (KLAUCK, 2018; ROGERO et al., 2003).
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1.10BJETIVOS

111

Objetivo Geral

Investigar a degradacdo e mineralizacdo de uma solucdo aquosa contendo

bisfenol A pelo processo UV-solar/H202, bem como avaliar a biotoxicidade e

identificar possiveis subprodutos formados durante o tratamento.

1.1.2

1.13

Objetivos especificos

Avaliar a performance das variaveis do processo UV/H202, tais como: fonte
de irradiacéo (UV-C, UV-solar e UV-vis), propor¢cdo BPA/H20:2 (5/300, 10/600
e 20/1200), temperatura (25, 45 e 70 °C), concentracao inicial de H202 (50,
300 e 800 mg H202 L), pH inicial da solucéo (3,0; 7,0 e 9,0) e concentragdo
inicial de BPA (5, 25 e 50 mg BPA LY);

Avaliar a eficiéncia da degradacéo e mineralizacdo do BPA e do consumo de
H202;

Investigar as melhores condi¢cdes experimentais do processo;

Identificar subprodutos intermediarios formados pelo processo UV-solar/H20:2
na degradacao/mineralizacdo do BPA;

Realizar ensaios de genotoxicidade (Danio rerio) e citotoxicidade (Allium
cepa) nas amostras de BPA bruto e tratado.

Estrutura do trabalho

Esta dissertacao foi dividida em trés capitulos. O primeiro capitulo apresenta

uma introducdo, contextualizando a problematica envolvendo o BPA e possiveis

alternativas utilizadas para eliminar/mitigar estes impactos, além de identificar os

objetivos do presente trabalho. O segundo capitulo é composto pela revisdo

bibliografica, onde é abordada a presenca de contaminantes de preocupacao

emergente em aguas superficiais, com foco no BPA, suas fontes de exposicao,

efeitos toxicos e valores de regulamentacdo existentes em todo o mundo. Além
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disso, uma revisdo sobre Processos Oxidativos Avancados, principalmente o
processo UV-solar/H202, também é relatada. Por fim, o terceiro capitulo apresenta o
artigo cientifico produzido a partir do presente estudo, publicado na revista Science
of the Total Environment em 20 de maio de 2021, no qual expde a metodologia

empregada e a discussao dos resultados obtidos.
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2 REVISAO BIBLIOGRAFICA

2.1CONTAMINANTES DE PREOCUPACAO EMERGENTE PRESENTES EM
AGUAS SUPERFICIAIS

Com o aumento da sintese e producdo de compostos quimicos e o
aprimoramento de técnica analiticas, ha uma crescente deteccdo de produtos
quimicos em compartimentos ambientais (REICHERT et al., 2019; STARLING et al.,
2019). Dentre estes produtos uma vasta gama é denominada como contaminantes
de preocupacao emergente (CPE), que séo definidos como substancias naturais ou
sintéticas introduzidas no meio ambiente recentemente ou ha muito tempo, mas que
s6 puderam ser identificadas atualmente por novas técnicas analiticas, e que
apresentam toxicidade a organismos vivos (REICHERT et al., 2019; VALBONESI et
al., 2021; YADAV et al., 2021). Dentre os grupos de CPE, os farmacos,
drogas/marcadores antropogénicos, horménios, produtos de cuidados pessoais,
compostos fluoretados, adocantes artificiais, pesticidas e plastificantes e
surfactantes tém se tornado um topico de preocupacédo publica devido a deteccdo
destes em alimentos e fontes de agua (AKHBARIZADEH et al., 2020;
GLASSMEYER et al., 2017; SEIBERT et al., 2020; STARLING et al., 2019; TROGER
et al., 2021; VALBONESI et al., 2021).

Diante disso, muitas pesquisas vém sendo desenvolvidas a fim de elucidar a
ocorréncia destes contaminantes no meio ambiente. Em um artigo de revisdo Seibert
et al. (2020) identificaram 89 CPE em fontes de agua e a4gua tratada para consumo
em todo o mundo. Troger et al. (2021) constataram a presenca de 115
micropoluentes organicos na agua bruta e tratada de 13 estac¢des de tratamento de
agua (ETA) na Europa e Asia. A agua bruta e tratada de trés ETAs da Italia foram
avaliadas por Valbonesi et al. (2021), sendo detectados com maior frequéncia
cafeina, nonilfenol, acidos perfluorooctandico, bisfenol A e carbamazepina. J4 nos
Estados Unidos, um estudo realizado por Glassmeyer et al. (2017) identificaram 148
CPE em fontes de agua e 121 em agua potavel tratada de 29 ETAs. Reichert et al.
(2019) revisaram artigos que detectaram CPE em paises da América Latina, tais
como Brasil, México, Colédmbia, Chile e Argentina e observaram que plastificantes,

cafeina, ftalatos e triclosan s&o os mais comumente detectados em fontes de agua.
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Ainda, em uma pesquisa realizada por Machado et al. (2016) no Brasil foram
identificados cafeina, triclosan, atrazina, fenolftaleina e bisfenol A em fontes de agua
e agua potavel. Além disso, microplasticos, produtos farmacéuticos e de cuidados
pessoais, bisfenol A e compostos fluoretados também foram identificados na agua
engarrafada (agua mineral) de diferentes paises (AKHBARIZADEH et al., 2020).

Apesar dos CPE serem encontrados em concentracdes atenuadas no meio
ambiente, uma parte deles sdo altamente bioativos com a capacidade de afetar o
sistema enddcrino, sendo denominados de desreguladores enddécrinos quimicos
(DEQ) (KASONGA et al., 2021). Os DEQ afetam diretamente o sistema endocrino de
humanos e animais, podendo bloguear ou imitar os horménios naturais que Sao
responsaveis pelo funcionamento de alguns 6rgéos do corpo (VIEIRA et al., 2020).
No entanto, no meio ambiente frequentemente esses contaminantes sédo misturados
em matrizes complexas, tendo sua toxicidade aumentada ou diminuida pela
presenca de outros (ALTENBURGER et al., 2004; STARLING et al., 2019). Dessa
forma, os problemas decorrentes da presenca a longo prazo e das misturas
complexas dos CPE no meio ambiente ainda ndo sdo totalmente conhecidos, por
isso muitos estudos tém sido desenvolvidos sobre sua ocorréncia e possiveis efeitos
adversos em organismos vivos (REICHERT et al., 2019).

Um dos grupos de CPE mais frequentemente detectados em fontes de agua
sdo os farmacos, uma vez que a populacdo mundial € cada vez mais dependente do
uso de produtos farmacéuticos tais como analgésicos e nutracéuticos (vitaminas,
produtos a base de ervas e suplementos dietéticos) (DARBRE, 2015). Esses
compostos entram no corpo humano por via oral, inalacdo de spray e/ou aplicacéo
dérmica, sendo uma parte absorvida e outra parte excretada junto a urina e fezes,
gue sdo encaminhadas para tratamento nas ETEs (DARBRE, 2015; SEIBERT et al.,
2020). Um dos farmacos mais detectados é a carbamazepina, que tem sido
relacionado a sua alta resisténcia a degradacdo ambiental independente das
condic¢des climaticas (KOT-WASIK et al., 2016). Da mesma forma, a ciprofloxacina,
também presente em fontes de agua, pode causar danos graves a saude humana,
além de ser prejudicial para o funcionamento das ETESs, pois afeta os sistemas de
nitritacdo parcial e aumenta a producéo de cepas resistentes a antibidticos (BUENO
et al., 2018; GONZALEZ-MARTINEZ et al., 2014; SEIBERT et al., 2020). Outros
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farmacos comumente encontrados em fontes de agua sdo o sulfametoxazol,
triclosan, ibuprofeno e triclocarban (SEIBERT et al., 2020).

Dentre as drogas/marcadores antropogénicos, oS mais frequentemente
encontrados em fontes de agua sdo a cafeina, nicotina, fosfato de tributila e
bromoférmio (SEIBERT et al., 2020). A cafeina, ingrediente usado em produtos
alimenticios e drogas, apresenta alta solubilidade e comportamento estavel no meio
ambiente, sendo muito resistente a fotdlise solar, por isso € utilizada como um
indicador de contaminacdo de esgoto doméstico em aguas superficiais
(GONCALVES at al., 2017; SPOSITO et al.,, 2018; STARLING et al., 2019). Do
mesmo modo, a nicotina, componente de cigarros e outros produtos do tabaco,
também foi utilizada por Senta et al. (2015) como um indicador de contaminacéo de
esgoto domeéstico. Além disso, Senta et al. (2015) encontraram quantidades altas de
nicotina em aguas residuarias de ETES na Italia, associando ndo apenas a excrecao
urinaria, mas também ao descarte inadequado de cinzas e pontas de cigarros no
esgoto doméstico.

Os hormonios sintéticos estdo presentes no meio ambiente a partir de seu
uso como produtos farmacéuticos e de uso veterinario, sendo liberados ndo apenas
como o composto original, mas também como metabdlitos na urina e nas fezes dos
individuos que usam estes medicamentos (DARBRE, 2015). Os horménios mais
encontrados em fontes de agua sdo: 17a-etinilestradiol (EE2), estriol (E3), estrona
(E1) e 17B-estradiol (E2) (SEIBERT et al., 2020). O EE2 e 0 E1 s&o os hormdnios
mais persistentes no meio ambiente, sendo que o EE2 tem se tornado um problema
pela sua capacidade de absorver matéria organica, se acumular em sedimentos, se
concentrar na biota e apresentar diferentes efeitos toxicos a diferentes organismos
(ARIS et al., 2014; STARLING et al., 2019).

Outro grupo de CPE continuamente encontrado em aguas superficiais sdo 0s
produtos de cuidados pessoais (PCPs). Esses produtos sao aplicados no corpo
humano como lo¢des, cremes ou sprays e sdo uma fonte alta de exposi¢céo a DEQ,
principalmente para mulheres gravidas devido a potencial transferéncia placentaria
para o feto no uUtero (DARBRE, 2015). Os PCPs mais detectados sdo: dietiltoluamida
(DEET), dioxano, ftalatos, parabenos, triclosan e filtros UV (DARBRE, 2015;
SEIBERT et al., 2020). Utilizado como repelente de insetos, o DEET é o PCPs mais

encontrado em fontes de agua, podendo causar efeitos toxicolégicos em humanos e
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animais tais como alteracdes locomotoras, convulsdes, degeneracdo neuronal e
alteracdes cardiovasculares (LEGEAY et al., 2018).

J& os compostos fluoretados possuem aplicagdes industriais e domeésticas,
tais como espumas de combate a incéndio, lubrificantes e aditivos de revestimento
(AMINOT et al., 2019). Por serem compostos quimicos extremamente persistentes
no meio ambiente ja foram detectados em aguas superficiais, sedimentos, oceanos,
agua da chuva e lixiviado de aterro sanitario (CATHERINE et al., 2019; HAMID et al.,
2018; PODDER et al., 2021; SAMMUT et al., 2017; YANG et al., 2011). Dentre os
mais encontrados estdo o0 acido perfluorooctandico (PFOA), acido
perfluorooctanessulfonico (PFOS), acido perfluorobutandico (PFBA) e sulfluramida
(SEIBERT et al., 2020). A exposicdo a estes compostos podem levar a impactos
adversos a saude humana, sendo relacionados a incidéncia de cancer de rim e
testicular, alteracdes metabdlicas, diabetes, doencas cardiovasculares e intestinais,
desequilibrio hormonal, entre outros (BARRY et al., 2013; HE et al., 2018; HUANG et
al., 2018b; KIM et al., 2018; PODDER et al., 2021; XU et al., 2020).

Adocgantes artificiais, utilizados como substitutos dos aclcares em diversas
aplicacoes, também tém sido reconhecido como CPE em virtude da sua persisténcia
ambiental e potencial risco a saide humana e meio ambiente (PRAVEENA et al.,
2019). Os adocantes artificiais mais frequentemente encontrados em fontes de agua
sdo o acessulfame-K, sacarina, ciclamato de sédio e aspartame (SEIBERT et al.,
2020). Estes compostos séo potenciais DEQ visto que apresentam efeitos adversos
ao metabolismo do horménio tireoidiano (PALKOWSKA-GOZDZIK et al., 2016).
Além disso, Findikli e Turkoglu (2014) relataram que a exposicdo de acessulfame-K,
sacarina e aspartame causou danos ao DNA em células de linfocitos humanos.

Os pesticidas, inseticidas, herbicidas e fungicidas tém sido comumente
utilizados para aumentar os niveis de producéo agricola (INTICHER et al., 2021). O
uso na agricultura e o descarte inadequado de produtos/embalagens obsoletos
contribuem para aumentar a presenca de agroquimicos no solo, ar e agua (GOZZ| et
al., 2017). Esses compostos sao extremamente tOXicos porque persistem no meio
ambiente, se acumulam nos organismos vivos e causam diversos efeitos adversos a
saude humana (DE SOUZA et al., 2020; PORTER et al., 2018). Alguns efeitos
causados pela exposicdo a agroquimicos em humanos foram relacionados a

incidéncia de céancer, infertilidade, retardo do crescimento fetal, problemas no
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sistema respiratorio, doenca de Parkinson e Alzheimer, uma vez que esses
compostos possuem propriedades mutagénicas que induzem a alteracbes
cromossOmicas, mutacées e danos no DNA (BOLOGNESI, 2003; DE SOUZA et al.,
2020; SABARWAL et al, 2018). Dentro desta classe, 0os compostos mais
identificados em fontes de &gua sdo: atrazina, metolacloro, diuron, diazinon e
simazina (SEIBERT et al., 2020).

Por fim, os plastificantes e surfactantes mais comumente encontrados em
fontes de agua sdo o bisfenol A (BPA), nonilfenol (NP), dibutil ftalato (DBP), bis (2-
etilhexil) ftalato (DEHP) e di-n-octil ftalato (DnOP) (SEIBERT et al., 2020). Os
ftalatos, como o DBP, DEHP e DnOP, sdo usados em materiais plasticos para
aumentar a flexibilidade, transparéncia e durabilidade, sendo encontrados em
diversos produtos plasticos como adesivos, colas, tintas, brinquedos infantis,
eletrbnicos, embalagens e equipamentos médicos (DARBRE, 2015). Apesar de
estarem fisicamente ligados ao plastico, os ftalatos podem sofrer lixiviacéo,
principalmente quando expostos a temperaturas mais elevadas (AKHBARIZADEH et
al., 2020; DARBRE, 2015). Dessa forma, quando em contato com o ser humano
podem apresentar efeitos estrogénicos, carcinogénicos e reprodutivos (HEUDORF
et al., 2007; LUO et al., 2018; SWAN, 2008).

Ja o bisfenol A, que é o foco deste estudo, é o plastificante mais detectado no
meio ambiente, sendo encontrado no ar, agua, solo e sedimentos (CATENZA et al.,
2021). O BPA foi sintetizado pela primeira vez em 1891 e tem sido utilizado pelas
industrias desde a década de 1950 para a fabricacdo de policarbonato plasticos,
resinas epoxi, outros polimeros e papéis térmicos (BOUSOUMAH et al., 2021,
DARBRE, 2015). Atualmente é um dos principais produtos quimicos produzidos no
mundo, com um consumo global de 7,7 milhdes de toneladas métricas no ano de
2015 e uma projecdo de 10,6 milhdes de toneladas métricas em 2022
(BOUSOUMAH et al., 2021; CATENZA et al., 2021; LEHMLER et al., 2018). Devido
a sua producéo e consumo pela indastria e sua ocorréncia no meio ambiente, o BPA
tem recebido grande atencdo da comunidade cientifica, principalmente em relacéo
aos seus efeitos adversos a saude humana e organismos vivos (CATENZA et al.,
2021). As proximas secgOes deste referencial tedrico serdo destinadas a

apresentacdo das fontes de exposicdo, efeitos adversos e regulamentacdes
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existentes sobre o bisfenol A, bem como técnicas de tratamento de agua/efluente

para sua remocao e ensaios de toxicidade utilizados como indicadores de risco.

2.2FONTES DE EXPOSICAO AO BPA

O bisfenol A € um composto organico sintético utilizado na fabricacdo de
plasticos de policarbonato e resinas epoxi (DARBRE, 2015). Devido a isso, uma
grande variedade de produtos de consumo contém esse composto em sua
composicado, tais como embalagens e revestimento interno de latas de alimentos,
garrafas de agua, papel térmico, produtos de higiene pessoal, brinquedos,
equipamentos eletronicos, selantes dentais, entre outros (DARBRE, 2015; RAMIREZ
et al., 2021). Dessa forma, o BPA pode ser encontrado em alimentos e produtos
alimenticios, na poeira, em aguas residuarias, lodo de ETE, sedimentos e em aguas
superficiais.

Uma das principais fontes de exposicdo dos seres humanos ao BPA é através
do consumo de alimentos, uma vez que o BPA tem a capacidade de migrar das
embalagens para os alimentos, principalmente em altas temperaturas (KRISHNAN et
al., 1993; DARBRE, 2015). Gonzalez et al. (2020) analisaram a presenca de 9
analogos de bisfenol em alimentos enlatados e ndo enlatados na Espanha e
detectaram o BPA, BPB e BPE nas amostras de alimentos. O BPA foi encontrado
em 93% das amostras de alimentos enlatadas, com concentracdo média de 22,49
ug kgt, e em 36% nas amostras de alimentos ndo enlatadas, com concentracdo
média de 4,73 ug kgt. Em outro estudo realizado na China por Cao et al. (2021) foi
constatada a presengca do BPA em 92,1% dos alimentos enlatados analisados,
sendo os niveis mais altos encontrados em frutas enlatadas (concentracdo média de
361 ug kgt), carnes enlatadas (concentracdo média de 122 ug kg?) e gréos e/ou
feijdo enlatados (concentracdo média de 67 pug kg?). Da mesma forma, Lorber et al.
(2015) analisaram 204 amostras de alimentos frescos, congelados e enlatados nos
Estados Unidos e observaram que o BPA estava presente em 73% dos alimentos
enlatados e em 7% dos alimentos ndo enlatados. Osman et al. (2018) também
relataram contaminacdo com BPA em alimentos enlatados como carnes, vegetais e
frutas e em amostras de leite no Egito. Os autores também identificaram a lixiviac&o

do BPA das mamadeiras para o leite em uma concentracdo media de 123,53 ppb e
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verificaram que quando as mamadeiras foram usadas 100 vezes a 90 °C a
concentracdo média de BPA no leite aumentou para 1046,79 ppb.

A poeira interna é considerada uma via secundaria de exposicdo ao BPA,
mas € uma das vias mais importantes de transferéncia do BPA entre ambientes
(CABAN; STEPNOWSKI, 2020). A poeira interna € uma matriz complexa composta
de fontes naturais (pdOlen, particulas minerais, fibras naturais, entre outros) e
materiais sintéticos como o BPA (CABAN; STEPNOWSKI, 2020). Esses materiais
sintéticos sao liberados para o ar através de mdveis, equipamentos eletrénicos,
materiais de construcdo, entre outros, sendo uma fonte importante de exposicédo a
diversos contaminantes que foram relacionados a efeitos adversos a saude humana
(VELAZQUEZ-GOMEZ et al., 2019). Um estudo realizado por Caban e Stepnowski
(2020) avaliou a contaminagdo de BPA em laboratério, casa, escritério e loja de
roupas na Polbénia e concluiu que o BPA foi detectado em 100% das amostras de
poeira coletadas, sendo a poeira do laboratério com a maior concentracdo de BPA
(9504 + 465 ng g), que foi relacionado ao piso feito de resina epoéxi. Velazquez-
GOmez et al. (2019) analisaram a presenca de BPA na poeira de espacos publicos e
privados na Espanha, observando que a concentracdo média de BPA foi maior em
espacos publicos (48647 ng g em escolas, 43235 ng g* em museus e 32572 ng g
L em bibliotecas) do que em espagos privados (1582 ng g em casas e 6001 ng g
'em carros). Em outra pesquisa, Zhang et al. (2020a) avaliaram a ocorréncia de
microplasticos em amostras de poeira doméstica de 12 paises (China, Colémbia,
Grécia, india, Japdo, Kuwait, Paquistio, Roménia, Arabia Saudita, Coreia do Sul,
Estados Unidos e Vietnd) e concluiram que a maior concentracdo média de BPA foi
encontrada em amostras da Coreia do Sul (7,5 pug g1), seguida pelo Japéao (6,4 ug g-
1), Grécia (5,7 ug g1), Arabia Saudita (3,9 pg g*) e Estados Unidos (2,8 ug g).

Outra importante fonte de BPA no meio ambiente sdo as estacdes de
tratamento de efluentes (ETEs), uma vez que recebem esgoto de residéncias,
empresas e industrias (CATENZA et al.,, 2021). No entanto, como grande parte
dessas ETEs utilizam tratamentos convencionais, muitos dos CPE, como o BPA, ndo
sao eficientemente removidos, sendo dispostos novamente no meio ambiente
(LEECH et al., 2009). Assim como os efluentes, o lodo das ETEs também & uma
potencial fonte de BPA, visto que esse contaminante € adsorvido no lodo durante o
processo de remocéo (CATENZA et al., 2021; SUN et al., 2017).
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Em um estudo realizado por Xue e Kannan (2019) foi investigada a presenca
de oito analogos de bisfenol no afluente, efluente priméario, efluente final e lodo de
duas ETARs do estado de Nova York nos Estados Unidos, sendo encontradas
concentracdes de BPA variando de 53,3 — 90 ng L* no afluente, 47,5 — 143 ng L'* no
efluente primario, 35,2 — 42,9 ng L no efluente final e 238 — 961 ng g de peso seco
no lodo. Da mesma forma, Sun et al. (2018a) aplicaram um método de quantificacao
para nove bisfendis em amostras de uma ETAR localizada em Dalian na China e
identificaram concentracdes médias de BPA de 412 ng L no afluente, de 30 ng L*
no efluente de saida da ETAR e de 63,6 ng g de peso seco no lodo. Também na
China, Qian et al. (2021) investigaram a presenca de dez analogos de bisfenol em
amostras de afluente, efluente e lodo de quatro ETARs da cidade de Shenzhen e
detectaram nove bisfendis nessas amostras, entre eles o BPA, com concentracdes
médias de 434,4 ng L no afluente, de 228 ng L no efluente final e de 199,5 ng g*
de peso seco no lodo. Ainda, Karthikraj e Kannan (2017) avaliaram a presenca de
alguns CPE em cinco ETARs na india, relatando a ocorréncia de oito analogos de
bisfenol nas amostras, sendo o BPA encontrado em concentracdes médias menores
(60,5 ng L no afluente, 5,2 ng L no efluente e 0,9 ng g de peso seco no lodo) do
qgue as relatadas nos EUA (XUE; KANNAN, 2019) e China (QIAN et al., 2021; SUN
et al., 2018a).

Aguas superficiais e sedimentos também s&o fontes importantes de BPA
(CATENZA et al., 2021). Em todo o mundo, varios estudos tém relatado a ocorréncia
de BPA em aguas superficiais e sedimentos, como a pesquisa feita por Huang et al.
(2018a) em rios urbanos de uma cidade no sul da China, onde as concentra¢cdes de
BPA variaram de 75,6 a 7480 ng L* na 4gua dos rios e 0,11 a 359 ng g* de peso
seco nos sedimentos. J& na india, as concentracdes de BPA analisadas em 21 rios
foram de 16,7 a 14800 ng Lt (LALWANI et al., 2020), enquanto que nos sedimentos
as faixas de concentracdes de BPA foram de 7,58 a 2026 ng g* de peso seco
(MUKHOPADHYAY et al.,, 2020). Outro estudo realizado na Europa investigou a
presenca de cinco CPE, incluindo o BPA, ao longo do rio Minho (Espanha e
Portugal), identificando concentracées de BPA de até 4800 ng L™ nas Aguas do rio e
de 4,3 a 130 ng g de peso seco nos sedimentos do rio, em duas épocas do ano
(SALGUEIRO-GONZALEZ et al., 2015).
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O BPA também foi detectado em aguas superficiais de paises da América
Latina, tais como México e Colébmbia, com concentracdes médias variando de 7 —
30000 ng L't e 100 — 76820 ng L, respectivamente (BEDOYA-RIOS et al., 2017;
CRUZ-LOPEZ et al., 2020; FELIX-CANEDO et al., 2013). Mais especificamente no
Brasil, Sposito et al. (2018) avaliaram a ocorréncia de CPE nos rios Dourados e
Brilhantes localizados no sul do Estado do Mato Grosso do Sul e encontraram 14
dos 21 CPE analisados, sendo o BPA um dos mais frequentes com concentragdes
de 9,9 a 48,7 ng L1. O BPA também foi detectado em aguas superficiais de rios da
cidade de S&o Luis no Maranhéo, no rio Doce em Minas Gerais e no rio Atibaia em
S&do Paulo em concentracdes nas faixas de 1110 — 3610 ng L* (MELO; BRITO,
2014), 5,15 — 75,34 ng L! (RODRIGUES et al., 2014) e 204 — 13016 ng L%
(MONTAGNER; JARDIM, 2011), respectivamente. Na regido sul, Caldas et al.
(2016) analisaram 58 CPE em amostras de aguas superficiais do municipio de Rio
Grande (Rio Grande do Sul) e encontraram concentracdes de BPA de até 4420 ng L-
1, Também no estado do Rio Grande do Sul, Peteffi et al. (2019) identificaram uma
concentracdo de BPA de até 517 ng L' em amostras de dgua da bacia do rio dos
Sinos. Outro estudo relevante sobre a presenca de contaminantes emergentes em
fontes de agua no Brasil foi realizado por Machado et al. (2016), onde foram
investigadas 100 amostras de agua potavel de 22 capitais brasileiras. Neste estudo,
os autores indicaram que a cafeina, triclosan, atrazina, fenolftaleina e bisfenol A
foram os contaminantes mais comumente encontrados, sendo o BPA detectado em

concentracbes de 11 a 19 ng L' em amostras coletadas em S&o Paulo.

2.3EFEITOS TOXICOS DA EXPOSICAO AO BPA

Em razdo da identificacdo da presenca do BPA no meio ambiente, h4 uma
preocupacgao crescente quanto aos efeitos que a sua exposicao pode acarretar nos
seres vivos. Em geral, o BPA exerce efeitos de desregulagdo enddcrina em
humanos, mas também pode interagir com outros receptores hormonais como
tireoidianos, androgénios e (glicocorticoides (CIMMINO et al, 2020).
Consequentemente, esses efeitos resultam em problemas relacionados aos
sistemas reprodutivo, cardiovascular, nervoso e respiratério, fungdo imunoldgica e

processos metabdlicos e de desenvolvimento (MA et al., 2019), que estdo descritos
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mundialmente em diversos estudos. Com o intuito de remover gradualmente o BPA
dos produtos de consumo e reduzir os efeitos nocivos da sua exposicdo, algumas
indUstrias buscaram substitui-lo por analogos como o BPS (Ci2H1004S), BPF
(C13H1202), BPB (Ci6H1802), BPAF (CisH10Fs02), entre outros (RAMIREZ et al.,
2021). No entanto, varias pesquisas ja tém relatado a presenca dos analogos de
BPA no meio ambiente e seus efeitos toxicos semelhantes ou ainda piores do que o
BPA em humanos e animais (BARBOZA et al., 2020; LALWANI et al., 2020; QIAN et
al., 2021; SALGUEIRO-GONZALEZ et al., 2015; WANG et al., 2017; XUE; KANNAN,
2019).

Nos humanos a exposicdo ao BPA foi associada a uma série de efeitos
adversos a saude. No sistema reprodutivo, o BPA tem sido relacionado a interrupgéo
da atividade do hormonio sexual, diminuicdo da funcdo sexual, reducdo da qualidade
do esperma e até inducdo da ocorréncia de infertilidade em homens (JI et al., 2018;
MEEKER et al., 2010a, 2010b; VITKU et al., 2015). Estes estudos demonstraram
que homens inférteis tinham niveis de BPA na urina e no plasma mais elevado do
que homens férteis. Ja nas mulheres, a exposicdo ao BPA pode causar alteracdes
hormonais, menopausa precoce, sindrome dos ovarios policisticos, bem como
diminuicdo da fecundabilidade principalmente nas mulheres em idade mais
avancada (OZEL et al., 2019; POLLACK et al., 2018; VAHEDI et al., 2016; WANG et
al., 2018a). Além disso, em mulheres gravidas pode aumentar o risco de aborto e
parto prematuro (CANTONWINE et al., 2010; SHEN et al., 2015).

Diversos estudos tém relatado que o BPA, assim como alguns de seus
analogos, podem ser um fator de risco para o desenvolvimento de varios tipos de
cancer, tais como cancer de mama, ovario, cervical, prostata, pulmdo e laringe
(KESHAVARZ-MALEKI et al., 2021; LI et al.,, 2017a; MA et al., 2015; SHI et al.,
2017; TSE et al.,, 2017; ZHANG et al., 2014). A exposicdo ao BPA também foi
relacionada ao desenvolvimento de doencas neurodegenerativas, como as doencas
de Parkinson e Alzheimer (ENGIN; ENGIN, 2021; MUSACHIO et al., 2020; WANG et
al., 2019). Ainda, estudos epidemioldgicos associaram concentracdes mais elevadas
de BPA na urina em humanos a varios tipos de doencas cardiovasculares, incluindo
infarto do miocardio, angina, hipertensdo, ataque cardiaco, insuficiéncia cardiaca
congestiva, acidente vascular cerebral e doenca coronariana (ALONSO-
MAGDALENA et al.,, 2006; CAIl et al.,, 2020; LANG et al., 2008; MELZER et al.,
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2010). Além disso, o estudo realizado por Alonso-Magdalena et al. (2006) discorre
que o efeito estrogénico do BPA pode interromper a fungcdo das células P
pancreéticas induzindo a resisténcia a insulina e, consequentemente, aumentando o
risco de desenvolver diabetes mellitus tipo 2, hipertensdo e dislipidemia. Outros
estudos também sugeriram a relacdo positiva entre a diabetes mellitus tipo 2 e
bisfendis, incluindo BPA e seus analogos BPS e BPAF (DUAN et al., 2018; HWANG
et al., 2018). A exposicao a altos niveis de BPA também foi associada a obesidade
em criangas, adolescente e adultos, independente de fatores de risco como
predisposicao genética e habitos de vida pouco saudaveis (LEGEAY; FAURE, 2017,
SHANKAR et al., 2012; TRASANDE et al., 2012).

O BPA tem sido relatado como particularmente prejudicial para fetos, bebés e
criancas, uma vez que imita os hormdnios naturais perturbando seu equilibrio,
podendo desencadear mudancas irreversiveis nessas etapas de vida
(NOSZCZYNSKA; PIOTROWSKA-SEGET, 2018; RYKOWSKA; WASIAK, 2006).
Conforme destacado por Zimmers et al. (2014), uma preocupacao relevante € que o
BPA foi detectado no leite materno, sendo assim mées que foram expostas ao BPA
e que amamentam podem estar expondo seus filhos a niveis prejudiciais de BPA
sem conhecimento. Durante o periodo pré-natal, a exposicdo materna ao BPA pode
afetar o desenvolvimento da prole, atingindo principalmente o sistema reprodutivo
(BARRETT et al., 2017; SUN et al., 2018b), sendo também associada ao baixo peso
e altura ao nascer (PINNEY et al., 2017; WANG et al., 2018b). Na infancia, além de
estar associado a obesidade (TRASANDE et al., 2012), o BPA pode afetar a funcéo
respiratdria normal e promover a ocorréncia de doencas relacionadas a alergia,
como a asma (DONOHUE et al., 2013). Diversos estudos provaram a relacédo entre
BPA e niveis mais elevados de ansiedade, depressdo, desatencéo, hiperatividade,
problemas comportamentais e doencas do neurodesenvolvimento, como o
transtorno do espectro do autismo (TEA), em criancas (EJAREDAR et al., 2017;
PERERA et al., 2012; RAHBAR et al., 2017).

Da mesma forma, estudos apontam que o BPA apresenta efeitos toxicos em
animais e plantas. Nos animais, a exposicdo ao BPA esta associada principalmente
ao desenvolvimento de problemas nos sistemas reprodutivo, cardiovascular,
respiratorio e neurologico (MIDORO-HORIUTI et al.,, 2010; PARK et al.,, 2020;
SANTORO et al., 2019; ZHANG et al.,, 2020b). Enquanto que nas plantas pode
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afetar o crescimento e desenvolvimento, desde a germinacdo das sementes a
alteracdes no crescimento da raiz, caule e folhas, bem como causar efeitos
fisiologicos e bioguimicos, que estdo relacionados a fotossintese, absor¢cdo de
nutrientes minerais, niveis de secre¢cdo hormonal, sistemas antioxidantes e

comportamento genético reprodutivo (XIAO et al., 2020).

2.4REGULAMENTACAO MUNDIAL SOBRE O BPA

Considerando a presenga do BPA no meio ambiente e seus efeitos toxicos
destacados por diversos estudos cientificos, alguns paises adotaram
regulamentacdes de uso e destinacao final. Inicialmente, em 2010, a Organizacao
Mundial da Saude (OMS) e a Organizacdo das Nacdes Unidas para Alimentacéo e
Agricultura (Food and Agriculture Organization of the United Nations — FAO)
realizaram uma reunido com especialistas de diversos paises para discutir os
possiveis efeitos adversos do uso do BPA. Porém, a concluséo do relatorio destacou
gue a maioria dos estudos realizados até aquele momento apontavam problemas
em doses elevadas de BPA, sendo poucos estudos em doses baixas, semelhantes
aos valores da exposicdo humana. Por isso, de acordo com 0s especialistas, seria
prematuro afirmar e estimar o risco do BPA a salude humana em razdo dos poucos
estudos em doses baixas e das incertezas existentes (FAO; WHO, 2010).

Na Unido Europeia, o BPA foi uma das primeiras substancias a serem
registradas no Regulamento sobre Registro, Avaliacdo, Autorizacdo e Restricdo de
Produtos Quimicos (REACH), que €& uma ferramenta para protecdo da saude
humana e meio ambiente contra o0s riscos que podem ser causados pelas
substancias quimicas (EUROPEAN UNION, 2021). A partir de 2 de janeiro de 2020
foi adotada uma restricdo na utilizacdo do BPA em papel térmico, estabelecendo um
limite de concentragéo de 0,02% por peso (EUROPEAN COMMISSION, 2016). Em
2017, o BPA foi incluido na lista de substancias de preocupagdo muito alta do
REACH devido a sua classificacdo como téxico para reproducdo e desregulador
endocrino para a saude humana e meio ambiente (EUROPEAN UNION, 2021).
Ainda, com a finalidade de avaliar a seguranca de embalagens contendo BPA para
armazenamento de alimentos, a Autoridade Europeia para Seguranca dos Alimentos

(European Food Safety Authority — EFSA) realizou um parecer técnico em 2015,
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onde concluiu que o BPA néo representa risco para a saude dos consumidores
(BOLOGNESI et al., 2015). No entanto, como medida preventiva, a producao e
venda de mamadeiras de policarbonato a base de BPA ndo sdo mais permitidas
pela legislacdo europeia desde 1 de junho de 2011. Em virtude das incertezas sobre
os efeitos potenciais do BPA na saude relatadas no parecer técnico de 2015, a
EFSA reduziu a ingestdo diaria toleravel de BPA de 50 para 4 pg kg? dia?
(BOLOGNESI et al., 2015). Além disso, com o objetivo de proteger a sautde humana
dos efeitos nocivos resultantes da contaminagdo da 4gua destinada ao consumo
humano, a Diretiva de Agua Potavel da Unido Europeia original de 1998 foi revisada
e publicada em 23 de dezembro de 2020, incluindo na lista de contaminantes o BPA
com um valor paramétrico de 2,5 pug L** (EUROPEAN UNION, 2020).

Nos Estados Unidos, a Agéncia de Alimentos e Medicamentos (Food and
Drug Administration — FDA) alterou seus regulamentos em 2012 e 2013 para néo
prever mais os usos de resinas de policarbonato a base de BPA em mamadeiras e
copinhos e de resinas epodxi a base de BPA como revestimentos em embalagens de
materiais infantis (FOOD AND DRUG ADMINISTRATION, 2012, 2013). O FDA
também estimou o nivel de dose sem observacdo de efeito adverso (NOAEL) do
BPA para 5 mg kg! dia' (FOOD AND DRUG ADMINISTRATION, 2014). Ja a
Agéncia de Protecdo Ambiental (United States Environmental Protection Agency —
USEPA) estabelece uma lista de candidatos a contaminantes na agua potavel, que
sdo substancias que atualmente ndo estdo sujeitas a nenhuma regulamentacao
nacional, mas sédo conhecidas ou previstas para ocorrerem em sistemas publicos de
agua e que podem exigir regulamentacdo futura na Lei de Agua Potavel Segura.
Esta lista de contaminantes considera os efeitos sobre a salde e é revista a cada
cinco anos. Em 19 de julho de 2021, a USEPA publicou o Projeto da Quinta Lista de
Candidatos a Contaminantes, que inclui o BPA, sendo que esté lista ainda deve ser
aprovada para publicacdo final (UNITED STATES ENVIRONMENTAL
PROTECTION AGENCY, 2022).

No Brasil, assim como em outros paises, foi proibida a fabricacdo e
importacdo de mamadeiras que contenha BPA em sua composi¢cédo desde janeiro de
2012 (MINISTERIO DA SAUDE, 2011). No entanto, para as demais aplicaces o
BPA ainda é permitido e ndo ha regulamentacbes que controlem e monitorem sua

presenca no meio ambiente, especialmente relacionados a qualidade da agua
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potavel, uma vez que tecnologias de tratamento convencionais sdo conhecidas por

nao removerem eficientemente os CPE das aguas e efluentes (LEECH et al., 2009).

2.5 PROCESSOS OXIDATIVOS AVANCADOS (POAs)

Conforme discutido na Secéo 2.2, tem sido relatada a ocorréncia do BPA em
aguas residuarias e superficiais, sendo as ETEs consideradas fontes pontuais de
contaminagcdo de CPEs (CATENZA et al.,, 2021; SPOSITO et al.,, 2018; XUE;
KANNAN, 2019). Diante disso, surge a necessidade de desenvolver técnicas de
tratamento que possibilitem a remocdo do BPA das 4guas, uma vez que processos
convencionais de tratamento sdo geralmente eficientes na remocédo de carbono
biodegradavel, fosforo, substancias nitrogenadas e patdgenos, mas ineficientes na
remocao de CPE (GOGOI et al., 2018).

Neste contexto, os Processos Oxidativos Avancados (POASs) sao alternativas
promissoras para o tratamento de agua e efluentes, sendo amplamente estudados
desde sua proposta na década de 1980 (GLAZE et al., 1987). Esses processos
ganharam destaque por apresentarem ampla gama de aplicabilidade, versatilidade,
facilidade de automacdo e alta eficiéncia (DA SILVA VILAR et al.,, 2021). Ao
contrario de outras tecnologias de tratamento que realizam somente transformacéao
de fase dos contaminantes, os POAs sdo capazes de mineralizar totalmente os
poluentes organicos persistentes e refratarios em CO2, 4gua e ions inorganicos, ou
converté-los em espécies menos téxicas e de facil degradacdo (DA SILVA VILAR et
al., 2021; KHAN et al., 2020).

Os POAs sao caracterizados pela geracdo de radicais hidroxilas ("OH), que
sdo substancias com alto potencial de oxidacao (Eo = 2,8 V) e que devido as suas
caracteristicas ndo seletivas sdo capazes de reagir com quase todas as classes de
compostos organicos, resultando na sua mineralizacdo (PHAM et al., 2020). A
geracao de "OH pode ser aprimorada através da combinagdo com agentes oxidantes
(como o H202 e O3) catalisadores (como o Fe?*) e irradiacdo (DA SILVA VILAR et
al., 2021; KIM et al, 2022). Aléem disso, os POAs podem ser utilizados
individualmente ou combinados com outros processos de tratamento (PHAM et al.,
2020). Ricardo et al. (2021) sugerem que os POAs sejam utilizados como estagios

avancados de tratamento para remover poluentes ndo biodegradaveis que
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permanecem nos efluentes, uma vez que tratamentos bioldégicos sdo comumente
empregados como estagio secundario para remocdo de matérias organica
dissolvida.

Ha um grande ndmero de estudos disponiveis sobre o desenvolvimento de
POAs em aplica¢des industriais e em escalas de laboratorio (KHAN et al., 2020). Os
POAs que tem se destacado na degradacdo do BPA séo: (I) reacbes Fenton, (ll)

ultrassom, (Ill) ozonizagéo, (IV) semicondutores (UV-TiOz2) e (V) UV/H20:2 (Figura 1).

‘ PROCESSOS OXIDATIVOS AVANCADOS

|

J \} ! i
Reacgbées Fenton Ozonizag&o Fotocatalise Processo
e foto-Fenton Sl %/I/-IGSZ UV/TIO, UV/H,0,
3
UVv/O,/H,0,

Figura 1 — Exemplos de POAs aplicados na degradacao/mineralizacéo do BPA.

As reaclOes Fenton consistem na geracdo de °‘OH pela decomposicao
catalitica de H202 na presenca de ions Fe?* (FENTON, 1894). Combinado com
irradiacdo é denominada de foto-Fenton, tendo sua eficiéncia melhorada pela
reducdo do Fe®" a Fe?' na presenca de luz, contribuindo para maior formacédo de
‘'OH (RICARDO et al., 2021). Fatores como pH, temperatura e concentracdes do
contaminante, de H202 e de Fe?* influenciam na eficiéncia desse processo (KHAN et
al., 2020). Ainda, é relatado que a faixa ideal de pH nas reacdes de Fenton esta
entre 2,5 e 3, uma vez que em valores acima de pH 3 o ferro precipita como
hidroxidos de ferro, diminuindo a eficiéncia do processo (KHAN et al.,, 2020;
RICARDO et al.,, 2021). As principais vantagens das rea¢cfes de Fenton incluem
operacdo simples e flexivel e alta eficiéncia de degradacdo de contaminantes
(WANG; ZHUAN, 2020). No entanto, alguns inconvenientes desse processo também
foram relatados, tais como custo comparativamente alto, acidificacdo do meio e
acumulo de lodo de ferro que precisa ser descartado corretamente (KHAN et al.,
2020; WANG; ZHUAN, 2020). Liang et al. (2021) avaliaram a degradacdo do BPA

por um processo Fenton empregado com um catalisador de Cu-Al2O3 e obtiveram
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90% de degradacdo de BPA em 90 minutos de tratamento e mais de 70% de
eficiéncia apds dez ciclos consecutivos. Em contrapartida, Khandarkhaeva et al.
(2019) investigaram a degradacado do BPA por um processo foto-Fenton utilizando
energia solar e persulfato, resultando na degradacdo completa do BPA em menos
de 5 minutos e na remocao de carbono orgéanico total (COT) de 44% em 45 minutos.

A utilizacdo de ultrassom em POAs tem atraido atencdo devido as suas
caracteristicas, tanto na producdo de °‘OH e outras espécies reativas que
possibilitam o aumento da taxa de degradagdo dos contaminantes, quanto nas
reducdes na utilizacdo de produtos quimicos e na formacdo de lodo residual e
subprodutos toxicos gerados durante o processo (INCE et al., 2001; KHAN et al.,
2020). Neste processo o “OH e H' sdo produzidos na agua através da aplicacdo de
ultrassom (300 — 1000 kHz), sendo as reacdes quimicas catalisadas em temperatura
e pressdo extremas geradas pela formacao, crescimento e colapso de bolhas de
cavitacao (INCE et al., 2001). Meng et al. (2019) avaliaram a degradacdo do BPA
com ultrassom de alta frequéncia (400 kHz) e concluiram que o BPA foi
eficientemente degradado através da oxidacdo por ‘OH em condicdo acida e
temperatura de 40 °C e que quando a agua de rio foi usada como matriz a taxa de
degradacédo do BPA diminuiu 23%. No entanto, ha poucos estudos realizados sobre
a degradacdo do BPA por processos utilizando ultrassom, sendo que esta limitacao
se da principalmente pela viabilidade econémica relacionada ao alto consumo de
energia (MENG et al., 2019).

J& a ozonizacao é considerada um método promissor na degradacdo do BPA
pela sua alta eficiéncia e baixa toxicidade (WANG et al., 2021). O 0z6nio (Os) € um
oxidante seletivo com alto potencial de oxidagéao (Eo = 2,07 V) que pode reagir com
agua com o auxilio de um catalisador para formar ‘OH (PHAM et al., 2020; WANG;
ZHUAN, 2020). Jabesa e Ghosh (2022) estudaram a degradacdo do BPA por
microbolhas de 0z6nio e concluiram que ocorreu uma eficiéncia de 98% em 10
minutos em pH 7. Além disso, existem diferentes combinagdes do 0zonio com H202
e irradiagdo a fim de aprimorar a eficiéncia na degradagdo de contaminantes, tais
processos sdo definidos como O3/H202, O3/UV e UV/O3/H202. O processo Oz/H202 é
considerado mais eficaz do que o Os individual, pois o0 H202 tem um efeito positivo
na taxa de decomposicédo de O3 em meio aquoso levando a maior producéo de ‘OH
(KHAN et al., 2020). Apesar de ser considerado um processo de desinfeccao
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eficiente e de operacdo simples, o Os/H202 apresenta algumas limitacdes como a
baixa solubilidade do Os e o alto consumo de energia (KHAN et al., 2020; PHAM et
al., 2020). Por outro lado, a combinacdo de irradiacdo e Oz também contribui na
formacao de "OH, sendo que a eficiéncia do processo O3/UV depende da quantidade
de O3z e dos comprimentos de onda de irradiagédo aplicados (PHAM et al., 2020).
Ainda, é relatado um maior desempenho do processo UV/O3/H202, onde o H202 e
irradiacdo sdo usados para ativar o Oz em aguas com pH neutro, devido ao efeito
sinérgico que ocorre no meio pelas reacbes de ozonizagdo, fotodecomposi¢do e
decomposicédo radical (PHAM et al., 2020). Wardenier et al. (2019) investigaram a
degradacdo de quatro micropoluentes, incluindo o BPA, por POAs baseados em UV,
Oz e H20:2 e concluiram que aplicando doses mais baixas de Os (2,8 umol L) as
remocdes de BPA alcancaram 93,9% para o processo UV/O3z/H202, 64,1% para
O3/UV e 49,8% para O3/H202. No entanto, esses autores também destacaram que o
custo de tratamento do UV/O3/H20:2 foi mais elevado que os demais processos.

A fotocatalise consiste em uma reac¢do fotoquimica e um processo redox que
ocorre entre um fotocatalisador e substancias como o Oz, H202 e contaminantes sob
irradiacdo (WANG; ZHUAN, 2020). Quando a irradiacdo UV (com energia maior que
a energia de ativacdo do semicondutor) é absorvida pelo semicondutor ocorre a
criacao de lacunas deficientes em elétrons nas camadas de valéncias e a liberacéo
elétrons livre na banda de conducdo (PHAM et al., 2020; WANG; ZHUAN, 2020).
Desta forma, os ‘OH s&o produzidos pela oxidagcdo da agua e os radicais
superoxidos ("O2’) sdo obtidos a partir do O2, sendo responsaveis por atacarem 0s
contaminantes alvos resultando na sua degradacdo (PHAM et al., 2020). Neste
processo, varios semicondutores (por exemplo, TiO2, ZnO, WO3 e SnO2) tém sido
usados como catalisadores, sendo o mais utilizado o TiO2 devido a sua alta
eficiéncia catalitica, estabilidade fotoquimica e auséncia de toxicidade (PHAM et al.,
2020; WANG; ZHUAN, 2020). A fotocatélise de TiO2 tem sido amplamente utilizada
para a remocao de contaminantes (KHAN et al., 2020), como no estudo realizado
por Kondrakov et al. (2014), onde a degradacdo do BPA foi investigada. Nesta
pesquisa, 0s autores observaram a degradagdo completa do BPA pela fotocatélise

do TiO2 em 45 minutos e a mineralizagdo completa em 240 minutos.
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2.6 PROCESSO UV/H202

O processo UV/H202, técnica utilizada nesta pesquisa, consiste na
fotodecomposicdo do H20:2 por irradiacdo UV para a formacdo de intermediarios e
radicais reativos, como o0 ‘OH, que atacam e decompdem diferentes contaminantes
recalcitrantes (KIM et al., 2022). A oxidacédo neste processo por meio do ‘OH pode
acontecer pela abstracdo de hidrogénio, adicao eletrofilica, transferéncia de elétrons
e mecanismos de reagOes em cadeia de radicais (BUTHIYAPPAN et al., 2015). No
UV/H202 varias reacdes acontecem, sendo destacadas por Kim et al. (2022) e
Stefan (2018) as Equacdes 1 e 2, onde um comprimento de onda < 400 nm é
adequado para a fotolise do H202 em *OH, possibilitando a formacédo de dois "OH por
quantum de radiacéo absorvida (Eq. 1) (BUTHIYAPPAN et al., 2015).

H,0, + hv - 2°0H (2)
HO; +hv - °0 +°0OH (2)

Dentre as principais vantagens do UV/H20: estdo: ndo ha formacédo de lodo
durante o processo, H202 € mais barato e requer menos precaucdo de seguranca,
fonte alta e direta de radicais hidroxila e 100% de rendimento quéantico de fotdlise
obtido, que favorecem a eficiéncia do processo na degradacdo de contaminantes
(ALEBOYEH et al., 2005; BUTHIYAPPAN et al., 2015; PHAM et al.,, 2020). No
entanto, alguns inconvenientes também tem sido relatados, como a necessidade de
utilizar uma concentracao relativamente alta de H202, uma vez que o coeficiente de
absorcdo molar de H20:2 é relativamente fraco na regido do UV (e354nm = 19 Mt cm-
1), além da producdo de subprodutos desconhecidos que podem apresentar
toxicidade (OTURAN; AARON, 2014; PHAM et al., 2020).

Historicamente, o primeiro sistema UV/H20: foi instalado em 1992 em um
suburbio de Ottawa (Canada) para tratar 1,4-dioxano e em 1998 foi implementado
pela primeira vez em um sistema de tratamento de agua publico em Salt Lake City
(Estados Unidos) para remover tetracloroeteno da agua subterrdnea contaminada
(STEFAN, 2018). A partir dai, devido aos altos potenciais redox de ‘OH de 1,89 —
2,71 V, o processo UV/H202 tem sido utilizado no tratamento de aguas e efluentes
para remocao de diversos contaminantes (KIM et al., 2022).
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Cibati et al. (2022) estudaram a eficacia do UV-C/H202 em diferentes matrizes
reais de efluentes: efluentes secundarios de duas estacdes de tratamento de
efluentes (ETEs) urbanos, aguas cinzas, efluentes hospitalares e efluentes de
industria farmacéutica, analisando a remocdo de 30 produtos farmacéuticos e 13
produtos de transformacdo. Os autores observaram que efluentes com maior
complexidade afetaram negativamente a absorcao da irradiacdo, sequestrando os
‘'OH e impedindo uma adequada utilizacdo do H202, o que reduziu a eficiéncia do
processo. As eficiéncias do UV-C/H202 em relagdo aos produtos analisados foram
de: 69% — 86% nos efluentes da ETEs urbanas, 59% nas aguas cinzas, 36% nos
efluentes hospitalares e 17% nos efluentes de industria farmacéutica. Ainda, 0s
autores sugeriram a utilizacdo do UV-C/H202 apoés tratamento biologico para garantir
melhores taxas de remocdes dos produtos farmacéuticos nos efluentes hospitalares
e de industria farmacéutica.

A utilizagé@o do processo UV/H202 na degradagédo de CPE também é relatada.
A pesquisa de Lee et al. (2021) avaliou a eficiéncia de degradacdo do metilparabeno
e seus produtos halogenados através do sistema UV/H20:2. Os niveis de degradacao
foram > 90% em &gua potavel e efluente contendo metilparabeno e seus produtos
halogenados, sendo que melhores resultados foram obtidos quando ocorreu
aumento da intensidade de irradiacdo e da concentracao de H20:-.

Ye et al. (2022) compararam a eficiéncia de degradacdo da sacarina, um
adocante artificial, pelos processos UV/H202 e UV/persulfato e concluiram que
UV/H20:2 foi mais eficiente, removendo completamente 20 mg L de sacarina em 45
minutos. No geral, os resultados demonstraram que o processo UV/H20:2 foi mais
eficiente, consumiu menos energia elétrica, apresentou excelente adaptabilidade e
praticidade no tratamento de agua contaminada por sacarina.

Xin et al. (2020) investigou a degradacdo do antibiotico sulfadimetoxina na
agua pelos processos UV-C/H202, UV-C/persulfato, somente UV-C e somente H202.
Os autores concluiram que a eficiéncia de degradacdo do sulfadimetoxina seguiu a
ordem: UV-C/H202 > UV-C/persulfato > fotolise por UV-C > somente H202, sendo
que o UV-C/H202 removeu 90% do sulfadimetoxina. Quando aplicado
individualmente o H202 apresentou baixissima taxa de degradagéo, enquanto que a

UV-C aplicada isoladamente removeu quase 70% do sulfadimetoxina. No entanto, a
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cinética de oxidagcdo de ‘OH do UV-C/H20: foi seis vezes mais rapida que a da
fotélise por UV-C, resultando em sua maior eficiéncia.

Huang et al. (2020) avaliaram o processo UV/H202 na degradag&o de cinco
CPEs, que incluem BPA, estrona, diclofenaco, ibuprofeno e triclosan, em amostras
de agua. Primeiramente, foram analisados em agua ultrapura diferentes tipos de
fontes de irradiacdo, duas lampadas UV de mercurio de baixa pressao (LP) e uma
lampada de diodo emissor de luz UV (LED), sendo que ambas alcancaram eficiéncia
de remocédo semelhante dos CPEs selecionados, exceto para diclofenaco. Na
sequéncia, os autores investigaram a degradacdo dos CPEs em amostras de agua
tratada por osmose reversa e enriquecidas com os CPEs e concluiram que ocorreu
diminuicdo da eficiéncia em comparacdo a &gua ultrapura, sendo as taxas de
remocoes de 32,7% e 36,8% para diclofenaco e triclosan, que sé&o primariamente
degradados por fotdlise UV, e de 86,8% a 95,2% para BPA, estrona e ibuprofeno,
gue sdo mais degradados por espécies reativas de oxigénio (como O™, HO2" e O2™).

A eficiéncia do sistema UV/H202 é dependente de fatores como fonte de
irradiacdo, pH do meio, temperatura, concentracdo de H202 e concentracdo do
contaminante alvo (KHAN et al., 2020; PHAM et al., 2020).

2.6.1 Influéncia da fonte de irradiacao

As faixas de comprimento de onda e os tipos de lampadas escolhidos afetam
a eficiéncia do processo UV/H202 (BUTHIYAPPAN et al., 2015). De acordo com
Gaélvez e Rodriguez (2003), a luz ultravioleta é dividida em trés bandas: (I) UV-A
(315 a 400 nm), que é o tipo menos nocivo porque tem menos energia; (II) UV-B
(280 a 315 nm), que é a forma mais destrutiva de luz UV, porque tem energia
suficiente para danificar os tecidos biolégicos e causar cancer de pele; (lll) UV-C
(100 a 280 nm), que é rapidamente absorvido no ar, sendo usadas para purificacéo
da agua devido a sua capacidade de matar bactérias. Ja a luz visivel esta
relacionada com a radiacdo percebida pelo olho humano, correspondente a uma
pequena faixa do espectro da radiagéo solar, com comprimento de onda entre 400 e
700 nm (NISHIDA et al., 2022).

Outra fonte de irradiacdo que pode ser utilizada como uma alternativa mais

econdmica e ambientalmente correta para substituicio de lampadas € a irradiacao
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solar. Quando a luz solar entra na atmosfera, ela € absorvida e espalhada por
componentes atmosféricos, tais como moléculas de ar, aerossois, vapor d'agua,
goticulas de agua liquida e nuvens, podendo ser observada no solo em uma banda
espectral de aproximadamente 250 — 2500 nm (GALVEZ; RODRIGUEZ, 2003; LEI et
al., 2021). E importante ressalta que os valores de irradiacio solar variam de um
local para outro, em diferentes horas do dia e estacdes do ano, tornando necessario
conhecer esses dados para o local especifico para maior aproveitamento da
irradiacdo (GALVEZ; RODRIGUEZ, 2003).

Em relacéo aos tipos de lampadas, as de mercurio emitindo comprimento de
onda de 254 nm s&o as mais frequentemente utilizadas no sistema UV/H202, com 0
objetivo de dissociar 0 H202 em espécies oxidantes como o *OH (ALEBOYEH et al.,
2005). O estudo realizado por Kang et al. (2018) avaliou a fotélise BPA usando
lampadas de UV-A (13,02 mW cm?, 365 nm), UV-B (17,46 mW cm?, 295 nm) e UV-
C (21,36 mW cm?, 254 nm) para diferentes pHs (4, 7 e 11). Os resultados
mostraram que o BPA foi pouco degradado sob luz UV-A e UV-B, mas teve uma
taxa de degradacéao efetiva sob luz UV-C em todos os valores de pH. Em todas as
lampadas, a degradacao do BPA foi mais elevada quando ocorreu o aumento do pH,
chegando a uma taxa de degradacdo de mais de 90% do BPA em UV-C a pH 11
dentro de 4h. Os autores explicaram esses resultados pela mudanca no coeficiente
de absorcdo do BPA em pH mais alto e pela eliminacdo de mais intermediarios
durante a fotolise em UV-C.

Moussavi et al. (2018) comparou os processos UV-C/H20:2 (lampada UV-C de
baixa presséo de 6 W, 254 nm) e VUV/H20: (lampada UV de baixa presséo de 5,7
W, emitindo radiacéo a 254 nm e 185 nm) na degradacéo do BPA variando pH de 3
a 10. Ao contrario do que foi relatado por Kang et al. (2018) na fotdlise do BPA, o
aumento do pH causou uma diminuicdo na eficiéncia dos processos. O processo
VUV/H20:2 foi mais eficiente, degradando 96,5% do BPA em 5 min em pH 3, do que
o UV-C/Hz20:2, que obteve 8% de degradacéo do BPA nas mesmas condicdes. Estes
resultados sugerem que mais reacdes estiveram envolvidas no VUV/H202, gerando

maiores quantidades de "OH, que levaram a maior taxa de degradacao do BPA.
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2.6.2 Influéncia da temperatura

O processo UV/H202 pode ser intensificado pelo incremento da variavel
temperatura da solugdo. A antiga crenca de que o H202 em altas temperatura se
decompdem em oxigénio e agua tem sido discutida em diversos estudos, isso
porque altas temperatura levam ao uso mais eficiente de H202, possibilitando que os
‘'OH reajam com contaminantes a uma taxa maior do que entre si em reagbes
parasitarias (GARCIA-COSTA; CASAS, 2022). E sO entdo, caso nao tenha
contaminantes no meio, esses radicais vao reagir entre si formando oxigénio e agua
(GARCIA-COSTA; CASAS, 2022).

Um dos primeiros trabalhos a estudar a influéncia da temperatura nos POAs
foi desenvolvido por Zazo et al. (2010) na avaliacdo da degradacdo do fenol pelo
processo Fenton, variando a temperatura entre 25 e 130 °C. Foi verificada uma
reducdo de COT com o aumento da temperatura. Em 25 °C o COT diminuiu menos
de 28%, enquanto que a 90 °C houve uma reducdo de COT de quase 80%. Os
autores concluiram que ndo ocorreu uma melhora significativa da reducéo de COT
em temperaturas acima de 90 °C, apesar da velocidade do processo ter aumentado.

Mais recentemente, Carbajo et al. (2021) investigaram o efeito da temperatura
(25 — 90 °C) no processo foto-Fenton para a degradacdo do fenol e para o
tratamento de um efluente real de lixiviado de aterro sanitario. Também foi
observado que o aumento da temperatura ocasiona uma melhora na remocao de
COT. Enquanto que em 25 °C a remocdo de COT é de cerca de 35% ap6s 120
minutos, em 50 °C essa remocdo atinge mais de 95% em 120 minutos. Essa
remocdo de COT (> 95%) é semelhante as obtidas nas temperaturas de 70 e 90 °C,
mas em tempos mais curtos de tratamento, 60 e 30 minutos, respectivamente.
Tendéncia semelhante foi observada para o lixiviado de aterro sanitario, onde foram
analisadas as temperaturas de 50 e 90 °C. As maximas remog¢bes de COT e
Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) de aproximadamente 80% foram atingidas
em 180 e 45 minutos nas temperaturas de 50 e 90 °C, respectivamente. Dessa
forma, os autores apontaram que primeiramente a temperatura promove a rapida
degradacédo do COT pelos ‘OH gerados pela reacdo de Fenton, que resultam na

diminuicdo da turbidez e cor do efluente. Na sequéncia, a reacdo foto-Fenton

39



promove a mineralizacdo de acidos organicos e outros subprodutos, garantindo a
eficiéncia do processo.

Dentro desse contexto, o estudo da temperatura como um parametro
operacional nos POAs tem se destacado por intensificar esses processos,
melhorando a eficiéncia e reduzindo o tempo de reacdo e a energia necessaria.
Além disso, é pode ser uma alternativa viavel para o tratamento de efluentes

complexos, como o lixiviado de aterro sanitario (CARBAJO et al., 2021).

2.6.3 Influéncia da concentracdao inicial de H202

Um fator importante no UV/H202 é a determinacdo da concentracgéo inicial de
H202, uma vez que valores muito baixos ou elevados podem inibir a taxa de reacao
desse sistema (BUTHIYAPPAN et al., 2015). Stefan (2018) cita que a dose ideal de
H202 no processo UV/H20: depende de fatores como: qualidade da agua, tipo e
poténcia da lampada, configuracdo do reator, reatividade do contaminante em
relacdo ao "OH, nivel de tratamento do contaminante e contribuicdo direta da fotélise
para o tratamento geral.

Xin et al. (2020) investigaram o uso de diferentes concentragdes de H202 (2,
5, 8, 10, 12, 15 e 20 umol L) na remocéo do antibiético sulfadimetoxina em matriz
aquosa pelo processo UV-C/H202. A eficiéncia de remocgédo da sulfadimetoxina
aumentou a medida que a concentracdo de H202 aumentou de 2 para 10 pmol L™
No entanto, os pesquisadores observaram que em concentracdes de H202 acima de
10 pymol L a remocdo de sulfadimetoxina diminuiu. Este fato foi atribuido ao
excesso de H20:2 presente na solucdo, que pode atuar como um sequestrador de
*OH, reduzindo a atividade de oxidagao desse sistema.

O efeito da concentracao inicial de H202 também foi estudado para a remocao
de BPA pelo UV/H202 por Sharma et al. (2015). Quando a concentracéo inicial de
H202 aumentou de 1,47 para 11,76 mM, a remog&o de BPA aumentou linearmente
de 38% para cerca de 85% em 240 minutos de tratamento. Porém, quando uma
concentracdo de 14,7 mM de H20:2 foi aplicada ocorreu reducédo na remocao do BPA,
gue pode ser explicado pela taxa de auto remoc¢é&o de ‘OH ou OH"2 e pelas reagdes
entre os radicais ‘OH e Oz, que sdo responsaveis por diminuir a eficiéncia do

processo.
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Portanto, uma concentragdo ideal de H202 deve ser estudada para
degradacgéo de contaminantes pelo processo UV/H202. Doses muito baixas de H202
nao geram ‘OH suficientes, ndo garantindo bons resultados de remoc¢&o. Por outro
lado, o excesso de H202 na solugdo conduz a um efeito sequestrante de °"OH,

produzindo radical hidroperoxila (OH'2) que é menos reativo (LIU et al., 2013).

2.6.4 Influéncia do pH inicial da solugao

Outro fator importante no sistema UV/H202 que tem grande influéncia sobre
as taxas de degradacdo de contaminantes € o pH inicial da solu¢do. Em geral, pH
mais elevado resulta na decomposicdo do H202, produzindo oxigénio e agua ao
invés de °'OH, o que consequentemente reduz a eficiéncia desse processo
(ALEBOYEH et al., 2005; BUTHIYAPPAN et al., 2015).

O estudo realizado por Xin et al. (2020) avaliou diferentes pHs (entre 5 e 9) na
remocado de sulfadimetoxina pelo processo UV-C/H202. Quando aplicado pHs
alcalinos ocorreram diminui¢cdes nas taxas de degradacdo desse antibiético, que foi
atribuido a instabilidade e decomposi¢do do H202 e ao favorecimento da formacao
de radical hidroperoxila (espécie menos reativa) nessas condi¢cdes. Ja em condicdes
de pHs &cidos houveram variagbes nas eficiéncias de degradacdo da
sulfadimetoxina, relacionadas a estabilidade desse composto. Apesar disso,
solucdes acidas apresentaram melhores taxas de degradacdo do que em condi¢cfes
alcalinas.

O efeito do pH inicial da solucdo também foi avaliado na degradacéo do BPA
pelo processo UV/H202. Sharma et al. (2015) investigaram a influéncia do pH em
uma faixa de 3 a 12 na remog¢dao do BPA em 240 minutos de UV/H20..
Primeiramente foi observada a variacdo do pH durante o tratamento, onde o pH
natural de 6 foi diminuido para 2,94 ao final do processo. Essa diminuicdo do pH foi
atribuida a producdo de protons e a formacdo de subprodutos &cidos. Nos
experimentos realizados com ajuste de pH para os valores estabelecidos, ocorreu a
reducdo da remocédo do BPA quando o pH foi maior que 7, sendo atribuido a
geracédo de radical hidroperoxila (OH2) que pode atuar como um eliminador de ‘OH

e causar a decomposi¢cdo do H202, que perde suas caracteristicas oxidantes. Por
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outro lado, melhores taxas de remocdo de BPA (> 90%) foram obtidas em pH 5,
seguida por pH 3.

Moussavi et al. (2018) também avaliaram o efeito do pH, variando entre 3 a
10, na degradacdo do BPA pelos processos UV-C/H202 e VUV/H202 dentro de 5
minutos. Maiores taxas de degradacdo de BPA foram alcancadas em pHs acidos,
sendo a maxima degradacdo em pH 3. Assim como relatado por Xin et al. (2020) e
Sharma et al. (2015), o aumento do pH da solucdo causou uma reducdo na
degradacédo do BPA em ambos 0s processos. Essa diminuicdo na eficiéncia dos
sistemas em pH alcalino pode ser relacionada a decomposi¢do do H202 em H* e
HO=, onde o HO2 reage com H202 para formar Oz, diminuindo a quantidade de
H20:2 disponivel para participar das reacfes em cadeia de geracdo de ‘OH. Dessa
forma, em pH mais elevados, maior é a dissociacdo do H20:2 e, consequentemente,
menor a quantidade *OH no meio e menor a taxa de degradacdo do contaminante.
Além disso, HO> também pode reagir com o "OH, competindo com moléculas de
BPA. Ainda, os autores atribuiram a reducao da degradacdo do BPA em pH alcalino
a reducao do potencial redox do “OH e a negatividade do BPA (pKa = 9,6), j& que

*OH reage melhor com moléculas nédo idnicas.

2.6.5 Influéncia da concentracao inicial de BPA

A concentracdo inicial do contaminante também interfere na eficiéncia do
sistema UV/H202. Por um lado, um aumento da concentracdo de contaminantes no
meio podera aumentar a possibilidade de colisdo com *OH, melhorando as taxas de
remocao (KASIRI et al., 2008). Em contrapartida, outros pesquisadores constataram
gue o aumento da concentracdo de contaminantes reduz a eficiéncia do processo,
pois requerem maiores quantidades de ‘OH para sua remocéo efetiva (LI et al.,
2015; MICHAEL et al., 2010; MIRZAEI et al., 2017). Além disso, concentracdes mais
altas de contaminantes implicam: (I) limitacdo do numero de sitios ativos, onde
ocorrem as reacOes radicalares; (Il) reducdo da absorcdo de luz pelo H202,
dificultando a geracdo de °'OH; (Ill) maiores tempos de reacdes e/ou maiores
dosagens de reagentes para garantir maiores eficiéncias dos POAs (LI et al., 2015;
MICHAEL et al., 2010; MIRZAEI et al., 2017).

42



Para o BPA, Moussavi et al. (2018) testaram concentracdes de 20, 40, 60, 80
e 100 mg L de BPA no processo VUV/H202 em pH 6timo (3,0). Concentracdes mais
baixas de BPA apresentaram degradacdo completa em tempos mais curtos de
tratamento. Concentragdes mais elevadas de BPA necessitaram de mais tempo de
tratamento para atingir a degradacdo completa. Este fato foi explicado pela maior
guantidade de moléculas de BPA que estavam no meio, gerando maior competicdo
entre elas e os intermediarios da degradacao para reagirem com um determinado
namero de "OH.

Do mesmo modo, Sharma et al. (2016) investigaram diferentes concentracoes
iniciais de BPA (0,04; 0,13; 0,22 e 0,31 mM) pelo processo UV-C/H202. Conforme a
concentracdo do contaminante diminuia, maior foi a eficiéncia do processo (> 80%)
em 360 minutos. Em uma concentracdo de BPA acima de 0,22 mM a eficiéncia do
sistema foi acentuadamente reduzida, chegando proximo a 50% em 360 minutos.
Essa reducédo da eficiéncia foi atribuida a maior concorréncia das moléculas de BPA
para reagirem com o0s ‘OH. Os autores observaram que a medida que razéo
BPA/H202 aumenta, a remocao de BPA pelo processo diminui.

2.7 AVALIACAO DA TOXICIDADE DO BPA

Apés a degradacdo de contaminantes por POAs, como o processo UV/H202,
€ importante avaliar também o nivel de toxicidade das amostras tratadas, pois
podem ser gerados subprodutos intermediarios da reacdo mais toxicos que o0
composto original. Os testes de toxicidade séo utilizados para determinar o efeito de
um produto ou mistura sobre um organismo teste em condigfes experimentais
especificas, que podem ser avaliados pela reacdo desses organismos, tais como
morte, crescimento, proliferacdo, multiplicacdo, alteracdes morfologicas, fisioldégicas
ou histolégicas (MORALES, 2004). Esses efeitos vao depender das propriedades
quimicas e da concentracdo do composto, bem como da sua relagdo com o ciclo de
vida do organismo e da duracéo e frequéncia de exposicdo (MORALES, 2004).

Os testes de toxicidade podem ser: agudos, que apresentam efeitos adversos
(letais ou subletais) nos organismos durante um curto periodo de exposi¢do
(geralmente alguns dias), ou cronicos, que sdo os efeitos toxicos de longo prazo

relacionados a mudancas no metabolismo, crescimento ou capacidade de
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sobrevivéncia (MORALES, 2004). Para tanto, diferentes organismos testes podem
ser utilizados, sendo que a escolha deve levar em conta a sensibilidade,
representatividade no meio ambiente, ciclo de vida e porte do organismo, baixo
custo e de facil obtencdo (HANSON et al.,, 2017; KLAUCK, 2018). Como néo ha
apenas uma espécie que possibilite visualizar todos o0s niveis toxicos dos
contaminantes e que represente todas as espécies, é sugerido realizar ensaios de
toxicidade em diferentes niveis troficos (KLAUCK, 2018).

Como um xenoestrogénio, o BPA apresenta um impacto nocivo nos
organismos vivos e causa genotoxicidade, citotoxicidade, mutagenicidade e efeitos
cancerigenos (TARAFDAR et al., 2022). Diversos estudos tém avaliado a toxicidade
de amostras contendo BPA com indicadores como: cianobactérias (Anabaena
variabilis e Microcystis aeruginosa) (CZARNY et al., 2021), microalgas marinhas
(Tetraselmis suecica, Phaeodactylum tricornutum e Nannochloropsis gaditana)
(SEOANE et al., 2021), microcrustaceos (Daphnia magna) (SHEKOOHIYAN et al.,
2020), mosca (Drosophila melanogaster) (SARKAR et al., 2021), minhoca (Eisenia
fetida) (BABIC et al., 2016), camundongo/ratos (cepa SWR/J e ratos Wistar)
(KAZEMI et al., 2017; MASHAY AL-ANAZI et al., 2021), peixes (Channa punctatus e
Danio rerio) (MARQUENO et al., 2021; SHARMA; CHADHA, 2021; YANG et al.,
2019), plantas (Arabidopsis thaliana, Vicia faba, Lycopersicon esculentum, Triticum
durum, Lactuca sativa e Glycine max L.) (BAHMANI et al., 2020; FERRARA et al.,
2006; XIAO et al., 2019), entre outros. Neste presente trabalho foram realizados
testes de genotoxicidade com Danio rerio e testes de citotoxicidade com Allium cepa
para avaliar o nivel toxico das amostras contendo BPA tratadas pelo processo UV-
solar/Hz20:.

Os testes de genotoxicidade avaliam os efeitos da exposicdo ao contaminante
no material genético do organismo teste por meio da analise de mutacdo genética,
dano cromossdmico ou lesdo no DNA (VALENTE et al., 2017). Quando as células
animais e vegetais entram em contato com contaminantes, podem utilizar diferentes
estratégias para tentar reparar os danos, o que pode resultar em alteragcbes na
expressao genética e no ciclo celular, estresse oxidativo e erros mitoticos (HOU et
al., 2018; MORTUSEWICZ et al., 2005). Nos testes de genotoxicidade, a avaliagao
dos danos causados pode ser realizada pelas analises de anormalidades nucleares
e micronucleos (KLAUCK, 2018). Segundo Rodriguez-Cea et al. (2003), estudos de
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genotoxicidade em peixes devem analisar tanto as anormalidades nucleares quanto
0s micronucleos, pois possibilitam resultados mais confiaveis e completos. O peixe-
zebra (Danio rerio) tem sido bastante utilizado nesse tipo de teste devido as suas
caracteristicas e por apresenta um genoma 70% homodlogo ao genoma humano,
permitindo algumas extrapolacdes para humanos (HOU et al., 2018; HOWE et al.,
2013).

Ja os testes de citotoxicidade possibilitam avaliar alteragdes celulares por
diferentes mecanismos com a utilizacdo de corantes que permitem identificar as
células vivas, danificadas ou mortas (ROGERO et al., 2003). Um bom indicador de
citotoxicidade é a avaliacdo de indice mitético, que consiste na quantificacdo da
frequéncia de divisbes celulares no organismo teste (KLAUCK, 2018). Um
bioindicador bastante utilizado em testes de citotoxicidade € a Allium cepa, devido as
suas condicbes cromossbmicas, elevada sensibilidade, custo reduzido, facil
obtenc&o, armazenamento e manuseio (FISKESJO, 1993). Além disso, os testes
podem ser realizados em um curto periodo de tempo e, em virtude da sua boa
correlagdo com outros sistemas-testes, possibilitam realizar diversas exposicoes a
um mesmo composto para fins de monitoramento (FISKESJO, 1993; PARVAN et al.,
2020). A ativacdo pro-mutagénica das plantas possui grande importancia, ja que os
seres humanos estdo continuamente expostos ao risco de ingerir vegetais
contaminados com CPE, como o BPA (PARVAN et al., 2020).
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3 OXIDATIVE DEGRADATION AND MINERALIZATION OF THE ENDOCRINE
DISRUPTING CHEMICAL BISPHENOL-A BY AN ECO-FRIENDLY SYSTEM
BASED ON UV-SOLAR/H202 WITH REDUCTION OF GENOTOXICITY AND
CYTOTOXICITY LEVELS

Nota: Os resultados deste estudo estdo apresentados sob a forma de artigo
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HIGHLIGHTS

e UV-solar/H202, an eco-friendly approach, was efficient for BPA treatment;

e Operational conditions of the UV-solar/H202 process were optimized by RSM;

e Near neutral solution pH and high temperature presented the best
performance,;

e By-products identification was performed by GC-MS;

e Bio-toxicity was assessed by animal and vegetal bio-indicators.
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ABSTRACT

A solar-driven advanced oxidation process at a lab scale was studied for the
degradation and mineralization of the known endocrine disrupting chemical (EDC),
bisphenol A (BPA). Preliminary tests were performed varying the irradiation source,
BPA/H20: ratio, temperature, initial H202 concentration, initial solution pH, and initial
BPA concentration, then, the operational conditions of the UV-solar/H202 were
optimized by a response surface methodology (RSM), providing the following
responses: UV-solar/H20:2 process at pH 3.0, [BPAJo = 25 mg L%, [H202] = 350 mg L
1, T =50 °C, achieving BPA degradation of 77.4% and BPA mineralization of 38.2%,
H202 consumption of 230 mg L. From the optimized condition, different pH ranges
were tested (3.0; 5.0; 7.0; 9.0; and 11.0), where, at solution pH 5.0 the best removal
rates were achieved (89.2% BPA degradation and 49.0% BPA mineralization). The
BPA amount in solution was monitored by High Performance Liquid Chromatography
(HPLC) and a study of the intermediate reaction by-products was performed by Gas
Chromatography-Mass Spectrometry (GC-MS) analyses, highlighting the lower
amount of by-products identified when the solution pH 5.0 was employed, rather than
the solution pH 3.0. Genotoxicity tests with Zebrafish (Danio rerio) and cytotoxicity
tests with Allium Cepa were performed aiming to evaluate errors in the cells and
nuclear abnormalities of the tested organisms induced by BPA raw samples, as well
as by the BPA samples treated by the UV-solar/H202 process. Therefore, the bio-
toxicity levels for an animal and a vegetal bio-indicator were reduced by applying a
renewable source of energy as the irradiation source for the UV/H202 process,
representing an efficient and eco-friendly alternative for BPA treatment in agueous

solutions.

Keywords: Advanced Oxidation Process; Contaminant of Emerging Concern;

Bioindicators; Transformation by-products.
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3.1INTRODUCTION

In recent decades, human population growth and the synthesis of new
chemical compounds that are used daily and discharged into the environment by
millions of people worldwide, coupled to the development of chemical analytical
techniques able to detect these compounds in very small amounts (ng to ug L) have
given rise to concern about the safety and preservation of human and animal health
(BAYER et al., 2014; STARLING et al., 2019).

Among the common products used in daily life, plastic goods and food
packaging can be cited. Their huge use and the lack of efficient policies for recycling
and reuse result in a high amount of plastics waste in the environment (ELLEN
MACARTHUR FOUNDATION, 2016). During plastic production, endogenous
chemicals are added such as bisphenol A (BPA), phthalates, polybrominated
diphenyl ethers (PBDE), and antioxidants, most of which are not chemically bonded
to the polymer, thus easily migrating to food and water (BENSON, 2009;
CROMPTON, 2007; HERMABESSIERE et al., 2017). The release of BPA is mainly
related to the hydrolyzation of carbonate linkages at high temperatures and neutral to
alkaline pH (BEN-JONATHAN; STEINMETZ, 1998).

BPA is the most frequent contaminant of emerging concern detected in water
sources (SEIBERT et al., 2020), in concentrations ranging from 35.54 to 4,800 ng L
(GOU et al, 2016; RIVA et al., 2018; SALGUEIRO-GONZALEZ et al.,, 2015;
SPOSITO et al., 2018), and in industrial wastewater, with concentrations ranging
from 0.13 to 17,200 pg L1 (SEIBERT et al., 2019), with its presence mainly related to
anthropogenic activity. Human exposure to BPA is not insignificant (BEN-
JONATHAN; STEINMETZ, 1998). It is known that BPA belongs to the xenoestrogens
group, classified as an endocrine-disrupting chemical (EDC) (U.S.
ENVIRONMENTAL PROTECTION AGENCY-US EPA, 2012) with animal and
human adverse effects, such as male and female reproductive problems, breast
development and cancer, prostate cancer, anxiety, depression, thyroid, metabolism
and obesity, cardiovascular, and neuroendocrinology problems (CANLE et al., 2017,
DARBRE, 2015; DIAMANTI-KANDARAKIS et al., 2009).

EDCs compete with hormones for binding to hormone receptors, thus

mimicking or antagonizing hormone action. EDCs also act by altering hormone
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synthesis or competing for binding to carrier proteins, disrupting hormonal activities
(CANLE et al., 2017; DARBRE, 2015). Xenoestrogens are compounds that are able
to mimic estrogen, a human hormone that is mimicked by BPA, thus causing
detrimental effects to animal health (BEN-JONATHAN; STEINMETZ, 1998; CANLE
et al., 2017).

Given its characteristics, micropollutants such as BPA usually undergo
incomplete removal through conventional water and wastewater treatment (LEECH
et al., 2009). Therefore, advanced oxidative processes (AOPs), especially processes
driven by natural sunlight (reduced systems costs) stand out as a promising
alternative for its treatment. Sharma et al. (2015) applied AOPs to treat a solution
with 0.22 mM of BPA achieving 85% removal after 240 min. The degradation of the
BPA molecule is due to the attack of "OH produced by the direct photolysis of the
H202 molecule (SHARMA et al., 2015).

Although AOPs present high removal rates, intermediate by-products may be
generated during the treatment. Sharma et al. (2016) affirmed that after an AOP
process, the treated BPA solution presented residual total organic carbon (TOC)
values, indicating the presence of intermediate substances that could not be
mineralized. Hydroxylated by-products were the main intermediates identified after
oxidation promoted by "OH. Studies reported that BPA intermediate by-products were
more toxic than the parent compound (OLMEZ-HANCI et al., 2015; SANCHEZ-POLO
et al., 2013). Therefore, it is important to identify the generated by-products,
concerning their toxicity potential to treated water samples.

The constant presence of these compounds in biological organisms promotes
recurring events of DNA errors and errors in the cell divisions, inducing changes that
cannot be repaired such as the formation of micronucleus (MN) in eukaryotic cells. In
this regard, the cytotoxicity and genotoxicity assessment can be highlighted as an
important tool to assess AOPs’ potential of degradation toward remaining toxicity,
after the treatment. Allium cepa has been considered as an effective bio-indicator to
test xenobiotics’ mutagenic effects and is commonly used (BORBA et al., 2018;
JADHAV et al., 2012). Jadhav et al. (2012) reported the strong genotoxic effect of
BPA in mitotic cells of Allium cepa. Moussavi et al. (2018) confirmed the strong
cytotoxicity of BPA, furthermore, after an AOP treatment, the cytotoxicity of BPA was
not considerably decreased. On the other hand, only a few studies regarding the

51



impacts of BPA raw samples assessed on adults Zebrafish were reported (CHEN et
al.,, 2017; LI et al., 2017b). And to the best of the authors’ knowledge, the
assessment of genotoxicity on adult Zebrafish of BPA treated by AOPs has not been
previously reported.

With this background, this research aims to evaluate the efficiency of the UV-
solar/H202 process toward BPA degradation and mineralization. A response surface
methodology was employed to obtain the best operational conditions of the UV-
solar/H202 process. Additional experiments evaluated the performance of solution
initial pH and irradiation time which play an important role in maximizing the positive
effects in the efficiency of the UV-solar/H202 process. Genotoxicity assays with adult
Zebrafish (Danio rerio) and cytotoxicity assays with Allium cepa were performed and
the reaction by-products identification was used to assess the adverse effects of the

non-treated and UV-solar/H20: treated BPA solution.

3.2 MATERIAL AND METHODS

3.2.1 Samples, solvents, and reactants

All the chemicals employed presented analytical grade. BPA (CisH160z2;
228.29 g molt; CAS No: 80-05-7) was purchased from (Sigma Aldrich, Poland). The
BPA stock solution was prepared using 5, 25, and 50 mg L BPA dissolved in Milli-Q
water (Merck SA, Germany). Sulfuric acid (H2SOa, Vetec, Brazil, 1.5 M) and sodium
hydroxide (NaOH, Alphatec, Brazil, 6 M) were used for the pH adjustment. Hydrogen
peroxide (H202, Merck Millipore, Germany, 30% (v/v), 34.01 g mol!) was used as an
oxidant to generate ‘OH in the UV/H202 process, according to Eq. 3 (BUXTON et al.,
1988).

H,0, + hv - 2HO"® 3)

To follow up on the BPA degradation, untreated and treated samples were
analyzed by High Performance Liquid Chromatography (HPLC) with Mass
Spectrometry Detector (MS) and ESI (Electrospray lonization) interface (LC-MS2020,
Shimadzu, Japan). For these analyses disk filters of 0.20 um (CHROMAFIL XTRA -
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PTFE) were used to filter samples before injections. The BPA mineralization was
verified by total organic carbon (TOC) analyses, which were performed in a TOC
analyzer. For the calibration of the TOC analyzer, the following solutions were used:
potassium phthalate monobasic (HOOCCeHsCOOK, 0.05 — 10 mg L?), sodium
hydrogen carbonate (NaHCOs, 0.02 — 10 mg L), and sodium carbonate (Na2COs,
0.05-10mg L?).

Aiming to determine the intermediate reaction by-products, Gas
Chromatography-Mass Spectrometry (GC-MS) analyses were performed. For the
sample extraction, dichloromethane (CH2Cl2, Sigma Aldrich, Poland, 99.5 %, PM
84.93 g mol?) and magnesium sulfate (MgSOa, Dinamica, Brazil, 98-102%, 246.48 g
mol*) were used.

To remove the H20:2 residual amount, before the genotoxicity and cytotoxicity
test, 36 mg L' of catalase from bovine liver (lyophilized powder, 2,000-
5,000 units/mg protein, CAS No: 9001-05-2) acquired from Sigma Aldrich was used.

3.2.2 Analytical determinations and method validation

BPA initial and residual concentrations were determined by HPLC-ESI-MS.
The LC separation was carried out in a C18-ec analytical column (250 x 4.6 mm, i.d.
5.0 pm) (NST, SP-Brazil). Analytical instrument control, data acquisition, and
treatment were performed by the software LabSolution 5.65 (Shimadzu, Japan). A
sample volume of 10 puL was injected by an autosampler. The mobile phase was
HPLC grade methanol and ultrapure water in isocratic mode in proportion to 80:30,
vlv, at a constant flow-rate of 0.3 mL mint. The time of analysis was 16 min and
retention times were 12 min. BPA showed more efficient ionization in the negative
mode with m/z 227. The calibration curve was constructed with nine calibration levels
(0.0039; 0.0156; 0.0312; 0.0625; 0.25; 0.5; 1.0; 1.5; and 2.0 mg L), the samples
from experiments with concentrations higher than 2 mg L were diluted. The quality
control of BPA measures by HPLC-ESI-MS was ensured by tests for the method
validation. The linearity was determined through the correlation coefficient (r = 0.997)
and determination coefficient (r> = 0.994), and the calibration equation was y =
197.236x + 35603.5. Instrument LOQ and LOD were 0.0039 mg L* and 0.001 mg L,
which were three and ten times the signal-to-noise ratio respectively. The BPA
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measure was performed as a direct analysis, without sample preparation, for this
reason injections of BPA levels of 0.0156; 0.25; and 2 mg L* were performed in
triplicates within 3 days, with a relative standard deviation (RSD%) lower than 5%,
thus the technique showed reproducibility among injection intra and interdays. For
accuracy (in terms of recovery), BPA solutions were prepared in different types of
water (ultrapure and ambient water) and showed recovery in the range of 92-103%.
For the matrix effect, calibration curves were prepared in surface water and ultrapure
water. The surface water was previously filtered, withdrawn from a local river. Both
curves, in ultrapure water and water from the river, were compared through its slope
coefficients, and the matrix effect was determined with 7% of suppression, being
considered a low matrix effect. To check the selectivity of the method, ultrapure water
and river water solutions were injected and no sign was observed in the BPA
retention time.

A digital pH meter was used for the control of solution pH, measured by the
potentiometric method. For the determination of residual H202 concentration, the
ammonia metavanadate (NH4VO3s) method was followed (NOGUEIRA et al., 2005),
with the use of 1.035 mL of NH4VO3 and 1 mL of sample in a dilution of 1:10. Then
the samples were evaluated using a UV-vis spectrophotometer (Thermo-Scientific,
Evolution 201).

The total organic carbon (TOC) was quantified by a TOC analyzer (Shimadzu
TOC-L series), which performs the TOC analysis by infrared spectroscopy, operating
in an oxidative temperature of 680 °C with limit detection of 4 pug L. The BPA
mineralization was calculated by Equation 4, which takes into account the TOC

amount before (TOC;) and after (TOCy) the treatment of each sample.

TOC;— TOCy

BPA mineralization (%) = —

x 100 (4)

Intermediate by-products generated in the process were identified by GC-MS
(GCMS-QP2010, SHIMADZU) through an NST 05 MS column with a coating
thickness of 30 m, 0.25 mm, 0.25 um composed by dimethyl polysiloxene (95%) and
diphenyl (5%). Before the analyses of the samples, an extraction procedure was

performed employing 3 x 20 mL of CH2Cl2 in 40 mL of samples. Further, the
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combined organic layer was dried with anhydrous MgSO4 and concentrated by rotary
evaporation (Hei-VAP Precision, Heidolph) at 40 °C.

In the GC-MS apparatus, the injector and detector temperature were set at
280 °C, with an interface temperature of 200 °C and an ionization source
temperature of 250 °C. The equipment voltage used was 0.88 kV, with electron
impact ionization at 70 eV for molecular fragmentation and ion production in a
mass/electric field (m/z) from 20 to 600. The intermediate by-products identification
was performed employing the NIST 08 library available in GCMS-QP2010

considering compounds with a similarity percentage above 90%.

3.2.3 Reactors configuration and experimental procedure

The experimental reactor for the UV-C/H202 and UV-vis/H202 processes
consisted of a medium density fiberboard (MDF) box with inner stainless steel
coating (50.4 cm x 62.0 cm x 43.0 cm) with two ultraviolet lamps (13 W, Philips TUV
PL-S), working as a radiation source of 0.3 W m at the wavelength of 254 nm for the
UV-C/H202 process and three mixed bulbs of high-pressure Hg (FLC-E40 500 W) for
the UV-vis/H202 (A 400 -700 nm). In the box, there was a 400 mL beaker, a magnetic
stirrer (Cama, 15/Centauro) for the solution homogenization, and a pH meter (MS
Tecnopon, mPA-210) for pH control. For the UV-solar/H202 process, the sunlight was
employed as the radiation source. Thus, artificial radiation and the MDF box were not
used. Graduated syringe (10 mL) was used to withdraw samples. The schemes of
the experimental module of UV-C/H202, UV-vis/H202, and UV-solar/H202 processes
are shown in Fig. 2.
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Figure 2 — Schemes of the experimental module for the (a) UV-C/H202, (b) UV-

solar/H202 and (c) UV-solar/H202 processes.
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A beaker was filled with an amount of 400 mL of solution with a concentration
of 5-50 mg BPA L1 which was kept under constant stirrer of = 60 rpm. The main
reason for using BPA concentration in the order of magnitude of mg L* was ascribed
to the fact that this contaminant is already detected in higher concentration in
wastewaters, for example 17.2 mg L in sanitary landfill leachate (YAMAMOTO et
al., 2001) and 180 mg L* in wastewater treatment plant (VIECELLI et al., 2011).
Thus, wastewater contaminated with BPA would present a limited efficiency when
submitted to a conventional treatment, in this case representing a potential
contamination source when discharged into the environment. And the second reason
was related to the concern to keep a residual amount of BPA in order to study the
bio-toxicity conditions of the BPA treated samples, since residual BPA concentration
can be found in the environment.

Solutions of NaOH (1 M) and H2SOa4 (1.5 M) were used for pH adjustment in
pre-established values (2.17 — 11). Subsequently, H202 concentration was added for
the required values (50 — 1365.7 mg L?). In the defined irradiation times (0 — 120
min), samples of 10 mL were taken for the analytical determinations of H20:2 residual
concentrations, BPA degradation, and BPA mineralization (TOC). The experimental
runs were performed in the geographic position 28°08'28.5" S and 54°45'22.8" W
during the summer season in Brazil (November 2019 to March 2020), with high
radiation incidence near to 12h (= 69.2 W m?), measured by a radiometer (MU-200,

Apogee Instruments).

3.2.4 Experimental design

To optimize the experimental conditions of the UV-solar/H202 process in the
degradation of BPA, a statistical analysis was proposed based on the central
composite rotatable design (CCRD), presenting more information about the unitary
and/or simultaneous interactions, linear, and quadratic adjustments of the
independent variables (temperature (°C) and H202 (mg L%)). In the CCRD, 11
experimental runs were performed, four factorial points, four central points, and three
more replicates. In this experimental planning, the operational parameters used were
the temperature (21.7 — 78.3 °C) and the initial H2O2 concentration (17.2 — 582.8 mg
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L-1). To determine the temperature and H202 concentration ranges, preliminary tests
were performed, as presented in Fig. 3-c-d, respectively. Satisfactory results of BPA
degradation and mineralization were observed on the tested preliminary experimental
conditions. With the purpose of optimizing and identifying the best performance of the
UV-solar/H202 process as a function of temperature and H202 concentration, the
operational conditions were investigated by a Response Surface Methodology
(RSM). Related searches reported by previous studies (FELIS et al., 2011; SHARMA
et al., 2015, SHARMA et al., 2016; XU et al., 2019; ZHANG et al., 2014) assisted in
the decision-making around the investigated operational parameters. The initial
solution pH was 3.0, the initial BPA concentration at 25 mg L, and the irradiation
time was established in 15 min. The main reason to conduct the experiments at initial
solution pH 3.0 is because it is reported in the literature that at high solution pH,
decomposition of H202 into water and oxygen takes place, since at acid conditions,
more H* is available to react with H202, producing ‘OH (DIVYAPRIYA et al., 2018;
FENG et al., 2003; WANG et al., 2010; WANG; LEMLEY, 2001). Thus, the solution
pH was fixed in order to evaluate the behavior of the other operational parameters,
mainly, the H202 consumption to produce °‘OH toward BPA degradation and
mineralization. A quadratic polynomial regression model (Equation 5) was proposed

to describe BPA degradation/mineralization and H202 consumption.

k k kK
R:ao"'zaiQi+Zaiiqi2+zzaijqiqj (5)
i=1 i-1

i=L %]

where R is the experimental response, gi and g; are the operation parameters,
ao is the constant of the model, aj, aii, and aj are the adjusted coefficients and k is the

number of operating parameters.
3.2.5 Genotoxicity assays

Zebrafish (Danio rerio) (60 to 90 days old; 2.5 £ 0.5 g, 3.7 £ 0.3 cm) of both
genders were acquired from a supplier from the northwest region of Rio Grande do
Sul. The fishes (n = 15) were acclimatized for 24 hat25°C+2andpH 7.0ina5L
glass tank (20 x 10 x 25 cm) containing distilled water and an air pump, as described
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in the guide for the care and use of experimental animals. The animals were exposed
to a photoperiod of 14/10 h (light/dark) following the methodology described by
Xavier et al. (2020). The fishes were fed twice a day with special commercial feed for
that species. The eighteen specimens randomly selected were exposed to positive
control, negative control, BPA raw, and treated samples. Before the tests, all the
samples had the solution pH adjusted to neutral (pH 7.0). Each sample was placed in
5 L volume aquariums with an exposure period of 96 h, in solution pH 7.0, and 20 °C.
The fishes were anesthetized with eugenol, the blood was collected via glass
capillary with EDTA, and then the plates were prepared by smear. According to the
methodology of Hooftman and de Raat (1982), the plates were fixed in methanol for
15 min and dried at room temperature in the absence of light. The plates were
stained in Schiff staining for 2 h at room temperature in the absence of light, then
counterstaining with Fast-Green was performed for 1 min. The plates were analyzed
by optical microscopy (Optical Microscope Olympus® CX31), observing the
micronucleus and nuclear abnormalities, accounting for 2,000 cells/fish with 6,000
cells for each sample. All the experiments were carried out according to the
University Ethics Committee (CEUA/UFFS) under the protocol no. 1010191119.

3.2.6 Cytotoxicity assays

Allium cepa (Baia Periforme) was used as a biological indicator in the
cytotoxicity tests. The bulbs of Allium cepa were exposed to negative control,
positive control, BPA raw, and treated samples for 48 hours.

After exposure, roots with about 2 cm length were collected and stored in
microtubes with Carnoy fixative (75% ethanol and 25% acetic acid) for 24 hours, in
triplicate for each sample. Further, the roots were washed with distilled water and
stored in 70% alcohol under refrigeration. Plates were made following the Feulgen
protocol described by Fiskesjo (1993) and also performed by Borba et al. (2018) and
Pellenz et al. (2020). The plates were observed using optical microscopy (Olympus®
CX31) in order to check the total of nucleated cells, cell divisions, and cell
abnormalities. In this regard, 3,000 cells were counted and analyzed per plate. The
mitotic index (MI) was calculated through Eq. 6 and the abnormal mitoses (AM)
index through Eq. 7.

59



M = (F542) x 100 (6)
AM = (T(ZA) x 100 @)

Where NCgyv is the number of cells in division, TNC is the total number of

counted cells, and TNA is the total number of abnormalities.

3.3RESULTS AND DISCUSSION

3.3.1Preliminary tests

A prepared solution containing distilled water and 25 mg BPA L™ presented a
pH value of 5.7 + 0.1 and a TOC value of 20 £ 0.7 mg L.

The effects of the variables of the UV-solar/H202 process, such as incidence
of UV-solar radiation (= 62.5 W m2), H202 concentration of 300 mg H202 L1, solution
acidification (pH 3.0), and temperature of 70 °C were assessed individually,
presenting an efficiency of only 4.4 — 2.8%, 0.1 - 0%, 17.2 — 5.6%, and 3.5 — 1.9% in
BPA degradation and mineralization, respectively (data not shown), highlighting the
necessity of the arrangement between the operational parameters of the UV-
solar/H20:2 process.

Fig. 3 presents the performance of the following variables, irradiation source
(UV-C (254 nm/0.2 Wm2), UV-solar (= 250 — 2500 nm/ = 55.6 — 69.2 Wm™) and UV-
vis (400 — 700 nm/ 18 Wm=2)), BPA/H202 ratio (5/300, 10/600, and 20/1200),
temperature (25, 45, and 70 °C), initial concentration of H202 (50, 300, and 800
mg H202 L™1), initial solution pH (3.0, 7.0, and 9.0), and initial BPA concentration (5,
25, and 50 mg BPA L) in the function of the BPA degradation, mineralization, and

H202 consumption through the UV-solar/H20:2 process in time breaks of 2 to 45 min.
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Figure 3 — Preliminary tests varying the: (a) irradiation source; (b) BPA/H20:2 ratio; (c)
temperature; (d) initial H202 concentration; (e) initial solution pH; (f) initial BPA

concentration.

Fig. 3-a presents the results for the operational conditions of 5 mg BPA L and
300 mg H202 Lt in pH 3.0, showing similar behaviors for the UV-solar/H202 and UV-
vis/H202 processes, achieving a BPA degradation of 92.2 and 97.0% and BPA
mineralization of 42% and 56% respectively, in 45 minutes of reaction. It is possible
to observe the high efficiency of UV-solar/H202 and UV-vis/H202 with radiation
intensities higher than 18 Wm2, suggesting an improved H202 decomposition into
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hydroxyl radicals ("OH) at higher radiation intensities, leading to positive effects on
BPA degradation and mineralization. In this regard, the UV-solar/H202 process could
be considered the best treatment alternative, compared with UV-vis/H202, since the
former irradiation source is a renewable source of energy.

The main reason for BPA degradation in a system based on ‘OH attack is the
direct photolysis of H202 (SHARMA et al., 2015). Therefore, the BPA/H202 ratio, as
well as the H20:2 effect was studied for the UV-solar/H20:2 process, at solution pH 3.0
(see Fig. 3-b). The increase in the initial H202 concentration resulted in a decrease in
the efficiency of the UV-solar/H202 process, which can be suggested by the excess
of «OH production and by possible recombination of these radicals into less oxidative
and more selective species, such as HO~ and HO;. A significant difference in the
H202 consumption was observed in different H2O2 concentrations of 300, 600, and
1200, reaching a reduction rate of = 46, 33, and 21% respectively. Moreover, it may
be suggested that for efficient H2O2 free molecules decomposition in the solution,
higher radiation intensities are needed. The BPA/H20:2 ratio of 5/300 presented the
best degradation (=93%) and mineralization (=56%) efficiency and needed less H20z2.
On the other hand, an H202 concentration up to 600 mg L™ did not result in increased
BPA degradation rates. This can be explained by "OH scavenging mainly related to
H202 excess (see Eq. 8 - 12 (BIELSKI et al., 1985; BUXTON et al., 1988; SHARMA
et al., 2015)).

OH' + H,0, —» OH} + H,0 & 03 + H* (8)
20H" - H,0, (9)
OH} — H,0, + 0, (10)
OH'+ 05~ - OH™ +0, (11)
OH'+ HOy - H,0+ 0, (12)

The temperature effect on UV-solar/H202 for BPA degradation and
mineralization was also studied at temperatures lower than the BPA boiling point
(360 °C), in the following operational conditions of 5 mg BPA L, 300 mg H202 L7,
and pH 3.0 (see Fig. 3-c). Although it has been reported that high temperatures
present a negative effect on wastewater treatments by AOPs which employ H202,
ascribed to the self-decomposition of hydrogen peroxide to water and oxygen
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(WANG et al., 2010), preliminary tests of BPA removal at different temperatures (25
°C, 45 °C, and 70 °C) presented higher removal rates (36.5%, 58.2%, and 89.3%
respectively in 5 min. of treatment) and mineralization rates (4.5%, 14.2%, and
20.4% respectively in 5 min. of treatment) with the increase of temperature. The
increase in temperatures can be related to the improvement of H202 decomposition
toward "OH radicals production (MIRZAEI et al., 2017; ZAZO et al., 2011). Hence,
increasing temperatures overcomes the activation energy barrier, by increasing the
kinetic energy, thus collisions between contaminant molecules and hydroxyl radicals
are favored (AMBAUEN et al., 2020; TITOUHI; BELGAIED, 2016). In this regard,
Zazo et al. (2011) reported phenol degradation by a Fenton process with a low iron
amount, in which 90 °C showed 77% of TOC reduction compared to 28% of TOC
reduction when employing 25 °C. Lee et al. (2003) also reported a positive effect of
high temperatures on 2,4-D removal by AOPs. Therefore, as 70 °C promoted the
fastest BPA degradation, subsequent preliminary tests were performed at this
temperature.

A proper H202 concentration is important for effective removal rates (Fig. 3-d),
since low amounts will not provide enough *OH, and excess H202 may cause ‘OH
scavenging by undesired side reactions (Eq. 8-12). Thus, the initial H20:2
concentration was studied for the UV-solar/H202 process with 5 mg BPA L2, pH 3.0,
and 70 °C.

When a concentration of 300 mg H202 L was used, BPA was completely
degraded in 9 minutes, whereas with concentrations of 50 and 800 mg H202 L1, 15
and 12 minutes, respectively were needed for the complete contaminant removal.
The mineralization rate of BPA followed the same order of efficiency of the
experiments with 50, 300, and 800 mg H202 L presenting = 58%, 76%, and 62%,
respectively. In this way, taking into account the similar results obtained for BPA
degradation and mineralization and the lower H20:2 residual values (12 mg H202 L1),
aiming to reduce the excessive use of reagents, since H202 presents harmful effects
on the environment, the concentration of 50 mg H202 L' was employed in
subsequent tests.

Furthermore, at the operational conditions of 5 mg BPA L1, 50 mg H202 L1,
and 70 °C, the solution pH effect was evaluated toward the BPA mineralization (see

Fig. 3-e). Acid media (pH 3.0) were shown to be suitable for the process, in solution
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pH 3.0, there was a removal of 100% in 15 minutes and mineralization of =76% in 45
minutes. Neutral and alkaline pH are reported to impair H202 decomposition by
oxygen and water molecules production, losing their characteristics as oxidants,
which in turn, decreases the "OH amount (SHARMA et al., 2015; XUE et al., 2020),
this is in agreement with the results obtained for pH 7.0 (BPA removal of 34.8% and
mineralization of =19% in 45 minutes) and pH 9.0 (BPA removal of 10.1% and
mineralization of =6% in 45 minutes) being not as efficient as in acid media.

The initial contaminant concentration can have a positive or a negative effect
on the removal and mineralization rates (Fig. 3-f). The positive effect can be related
to increasing the possibility of collision between contaminant and *OH, regarding the
short lifetime of hydroxyl radicals, thus, removal rates may be higher in higher
contaminant concentration (KASIRI et al., 2008). The negative effect is ascribed to
the insufficient ‘OH production aiming to remove higher contaminant concentrations
keeping other operational parameters constant (LI et al., 2015; MIRZAEI et al.,
2017). The second situation was observed on BPA degradation and mineralization
rates. The increase in initial BPA concentration caused a decrease in the removal
and mineralization rates, therefore, they are indirectly related. Thus, according to
results shown in Fig. 3-f, 5 mg BPA L provided 100% BPA degradation and =52%
BPA mineralization in 15 minutes, with 25 mg BPA L it was possible to reach *30%
degradation and =21% BPA mineralization, and with 50 mg BPA L only =19%
removal and =9% mineralization was achieved in the UV-solar/H202 process with 50
mg H202 L1, pH 3.0, and 70 °C.

The initial BPA concentration of 25 mg L* was employed in subsequent tests.
Although the higher BPA degradation and mineralization rates were not achieved
with the concentration of 25 mg L?, this concentration was chosen in subsequent
tests to verify the genotoxic and cytotoxic effects, as well as the impact of the

operational variables on the UV-solar/H202 process.

3.3.2RSM and statistical analyses

Eleven experiments were performed according to the CCRD experimental
design shown in Table 1, varying the operational parameters of temperature (21.7 —
78.3 °C) and initial H202 concentration (17.2 — 582.8 mg L™!), with response variables
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the BPA degradation, BPA mineralization, and H202 consumption in 15 minutes of
UV-solar/H20:2 process, which had a variability of 4.5 — 45.87%, 1.7 — 29.3%, and 2.3
— 362.4 mg L, respectively (see Table 1). The reaction time of 15 min was adopted
because it allowed a statistically significant analysis, thus, it was possible to observe
with greater accuracy the effects of the variables involved in the UV-solar/H20:2

process, since higher removal rates could be achieved in higher reaction times.

Table 1 — CCRD experimental design for BPA degradation/mineralization and H20:2

consumption in 15 min of the UV-solar/H202 process.

Temperature
H202 (mg L) BPA H202
(°C) . BPA .
degradation o consumption

Run Real Real _ mineralization N

Coded Coded (%) in 15 _ (mg L7)in 15

value value . (%) in 15min
value value min min
(a1) (92)

1 -1 300 -1 100.0 4.52 1.7 34.3
2 -1 300 1 500.0 39.27 26.2 218.6
3 1 700 -1 100.0 37.21 22.4 75.3
4 1 700 1 500.0 37.05 23.5 389
5 -1.41 217 O 300.0 15.52 9.3 74.8
6 1.41 783 0 300.0 32.92 20.3 279
7 0 50.0 -141 17.2  6.18 2.4 2.3
8 0 50.0 1.41 582.8 45.87 29.3 362.4
9 0 500 O 300.0 31.92 18.7 145.3
10 O 500 O 300.0 32.78 19.1 143.4
11 O 500 O 300.0 31.54 19.3 147.5

The response variables were evaluated through the parameters q: and Qp,
expressed by the quadratic polynomial regression model, presented by Equations
13-15. In the analysis of variance (ANOVA), applied for the model validation, it was
verified that the results obtained were statistically significant, with F(cal) > F(prob) for

the three response variables (see Table 1SM, in supplementary material).
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BPA degradation = —56.91 + 1.71q,

—7.07 x 1073(q,)? + 0.19q, — 4.83 X
1075(g,)? — 2.18 X 1073q, q;

(13)
BPA mineralization = —35.46 + 0.98q, — 3.33 X 1073(q,)? + 0.12¢g, — 2.03 x
107°(q,)? — 1.46 X 1073q,q, (14)
H,0,consumption = 60.81 — 3.21qg; + 3.91 X 1072(q,)? — 5.08 X 107 %q, +
4.60 x 107*(q,)? + 8.09 x 103q,q, (15)

Fig. 4 presents the UV-solar/H202 process optimal settings in the 3-D surface
as a function of the BPA degradation, BPA mineralization, and H202 consumption
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Figure 4 - Response surfaces of the UV-solar/H202 process as a function of

operational parameters in BPA (a) degradation and (b) mineralization and (c)
consumption of H20x.

From Fig. 4-a-b, it is possible to observe that H202 concentrations lower than
300 mg H202 L' and temperatures lower than 45 °C did not show satisfactory
removal rates for BPA degradation and mineralization. The increment on H202
concentration, of more than 350 mg H202 L™, only provided a slight enhancement on
BPA degradation and mineralization, this fact can be explained by the radicals
scavenging effect caused by the excess of H20: in solution (See Eq. 8-12) (LIU et al.,
2018). Differently from the results reported in many studies, temperatures higher than
50 °C showed a positive effect on the removal rates. The main reason for this is that
H202 decomposition was enhanced to form the ‘OH (MIRZAEI et al., 2017; ZAZO et
al., 2011), which is evidenced by the higher H202 consumption, where probably more
H202 was required since the increase in temperature promoted the increase in the
generated amount of “OH (see Fig. 4-c). For these reasons, the optimal settings for
the UV-solar/H202 process were chosen as: 25 mg BPA L, 350 mg H202 L, and
temperature of 50 °C. Further, this optimized experimental condition was tested in
different solution pH, aiming to evaluate if this BPA degradation and mineralization

profile could be repeated in other pH conditions, being presented in the next topic.
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3.3.3Study of initial solution pH and reaction by-products identification

An experimental run of the UV-solar/H202 was performed aiming to verify the
behavior of the operational conditions studied in the BPA degradation/mineralization
and H202 consumption, as well as to identify the by-products formed during the

reaction and the genotoxicity and cytotoxicity levels of treated BPA samples (Fig. 5).
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Figure 5 — Experimental run of the UV-solar/H202 process at pH 3.0, under
experimental conditions: [BPAJo = 25 mg L%, [H202] = 350 mg Lt and T = 50°C for
BPA degradation (m), BPA mineralization (e) and H202 consumption (A).

Fig. 5 shows that in solution pH 3.0, it was possible to obtain BPA degradation
and mineralization of 77.4% and 38.2%, respectively, in 120 minutes of treatment. In
this condition, the following reaction by-products were identified by GC-MS analysis

and are presented in Table 2.

Table 2 - By-products identified at samples 1 (pH 3.0) and 2 (pH 5.0) form during the
UV-solar/H202 process for BPA degradation and mineralization.

Experimental T Molecular CAS

_ Molecular structure
run (min)  formula number
Sample 1 3.93 CeHeS 1918-82-7
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X

8.23 C32H5404 2432-90-8

Note: Sample 1 =25 mg BPA L', 350 mg H202 L', pH 3.0, 50°C, 60 min of treatment; Sample 2 = 25 mg BPA L,
350 mg H202 L, pH 5.0, 50°C, 60 min of treatment.

From these by-products, two are listed as EDCs by the United States
Environmental Protection Agency (U.S. ENVIRONMENTAL PROTECTION AGENCY
- USEPA, 2012) such as diphenyl disulfide (Tr = 8.26 min) and ditridecyl phthalate (Tr
= 12.96 min). The diphenyl disulfide is considered toxic to aquatic organisms when
exposed for long periods, presenting acute toxicity to Daphnia Magna with the
median effective concentration (ECso) value of 0.0085 mg L* in 48 h (EUROPEAN
CHEMICALS AGENCY - ECHA, 2020; JAPAN NATIONAL INSTITUTE OF
TECHNOLOGY AND EVALUATION - NITE, 2020; MINISTRY OF THE
ENVIRONMENT — GOVERNMENT OF JAPAN, 2019; U.S. NATIONAL LIBRARY OF
MEDICINE — NLH, 2020a).

The ditridecyl phthalate belongs to the high molecular phthalic esters group,
used as a plasticizer at an industrial scale (BROSTOW et al., 2018; SAILLENFAIT et
al., 2013). This compound acts as a hormonal sensitizer, impairing normal
physiological mechanisms, being associated with many human diseases (BENJAMIN
et al., 2017). Chen et al. (2008) performed a study with Chinese women in childbirth
and observed ditridecyl phthalate and other organic pollutants in blood samples from
the umbilical cord, related to exposure to these contaminants and the intake of
contaminated food and water. Ditridecyl phthalate also presented toxic effects to
mice, related to changes in the liver, kidneys, and bladder with a concentration
ranging from 50 to 200 mg kg? day?, in addition to reproductive toxicity and
development with NOELs (No Observed Adverse Effect Level) of 250 mg kgt day? in
males, 50 mg kg?! day! in females, and 250 mg kg* day?! in mouse pups

(CARLSON; PATTON, 2011; JAPAN EXISTING CHEMICAL DATA BASE et al.,
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2010). Toxicity in aquatic organisms was also reported, in Daphnia Magna, with
geometric mean maximum acceptable toxicant concentration (GM-MATC) from 0.042
to 0.15 mg L%, and rainbow trout (Oncorhynchus mykiss), with changes in survival
and growth in concentrations ranging from 24 to 0.19 mg L, respectively (RHODES
et al., 1995).

Thiophene, 2-ethenyl- (Tr = 3.93 min) may present potential toxicity due to its
bond with sulfur and is considered a recalcitrant and refractory compound (GONG et
al., 2018). This is in agreement with the results found in the genotoxicity and
cytotoxicity tests (see section 3.3.4.). Compounds derived from thiophene are
employed in the synthesis of pesticides, dyes, petroleum or coal derivatives, and
biological products (anticancer, antimicrobial, anti-inflammatory, antidepressant,
analgesic, anticonvulsant), this is a compound that shares chemical aromatic
properties with benzene and is characterized as dangerous because it is a flammable
product (ARCHNA et al.,, 2020; GONG et al., 2018; MISHRA et al., 2011). The
generation of by-products is a characteristic of oxidative processes catalyzed by acid
media, due to the consumption of ions H* during the contaminant degradation.

Solution pH is an important parameter in the UV-solar/H202 process because
it affects the oxidative activity (XU et al., 2019). Different pH values were studied with
the application of the optimized operational conditions obtained by the RSM, which
were 25 mg BPA L%, 350 mg H202 L, and a temperature of 50 °C for BPA

degradation and mineralization (Fig. 6).
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Figure 6 — BPA degradation (m) and mineralization (o) by the UV-solar/H20:2 process
varying initial solution pH (3.0, 5.0, 7.0, 9.0, 11.0) under experimental conditions of
[BPAJo = 25 mg L1, [H202] = 350 mg L%, T = 50°C and treatment time 120 min.

In neutral (pH 7.0) and alkaline (pH 9.0 and 11.0) solution pH there was a
decrease in BPA degradation and mineralization rates of 62.3% - 34.6%, 41.0% -
26.2%, and 58.2% - 31%, respectively. This could be explained by the lower ‘OH
production and by the presence of a higher amount of hydroperoxide (HO5), which is
responsible for the dissociation of H202, and has weaker oxidative properties
(MOUSSAVI et al., 2018; SHARMA et al., 2015).

The experimental results showed BPA degradation and mineralization of
86.4% and 47.4%, respectively, in solution pH 5.0 within 60 min. The best result
presented in solution pH 5.0 is suggested by the *OH scavenging effect caused by
the higher amount of hydrogen sulfate (HS0,) present in the acid condition (pH 3.0)
originated from the H2SOs4 used for pH adjustment, thus probably more <OH
efficiently attacked the BPA molecule when solution pH 5.0 was employed; another
fact that could influence this result is that at solution pH 5.0, besides the <OH
production which is a powerful oxidant agent, hydroperoxide (HO;), a weaker oxidant
when compared to *OH, was also produced in a lower amount, improving the photon

absorption capacity from €= 18.6 Mt cm™ for H202 to €= 240 Mt cm™ for HO; , then
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through the higher absorptivity of photons, the reset of ‘OH and H202 may occur,
since this reset is favored in acid media (ANDREOZZI et al., 1999; LEGRINI et al.,
1993). Thus the best removal efficiencies achieved in solution pH 5.0 could be
explained by the combination of these two facts.

Therefore, the efficiency of BPA degradation and mineralization by solar
UV/H202 process was as follows: pH 5.0 > pH 3.0 > pH 7.0 > pH 11.0 > pH 9.0,
where in pH 5.0 the generation of *OH radicals was possibly feasible due to the low
presence of substances that work as radicals scavengers and was strengthened by
the optimized operational conditions. This is in agreement with the results of Sharma
et al. (2015) that also verified maximum BPA removal at pH 5.0.

The best performance of BPA degradation and mineralization at solution pH
5.0 was also evidenced by the identification of reaction by-products, where fewer
compounds were observed (see Table 2).

From these compounds, p-isopropenyl phenol (Tr = 5.05 min) was considered
toxic to mice in a study that found that an exposure of 600 mg kg and 1,200 mg kg
led to signs of bradypnea, hypothermia, lateral position, decreased locomotor activity,
and hair coloring around the external urethral orifice occurred, and after 6 h of
exposure the specimen died, with identification of a lethal dose (LDso) of 585.8 mg
kg bw? for all mice (JAPAN EXISTING CHEMICAL DATABASE, 2018). It was also
reported that this compound is toxic to aquatic life, with long-term effects, since it
presented a value of ECso of 4.1 mg L within 48 h for Daphnia Magna (MINISTRY
OF THE ENVIRONMENT — GOVERNMENT OF JAPAN, 2019). Furthermore, p-
isopropenyl phenol was identified and reported in the literature as a by-product of
BPA degradation (BABATABAR et al., 2019; DAS et al., 2018; DE FREITAS et al.,
2017; HONGYAN et al., 2019; LIU et al., 2019, 2018; MOLKENTHIN et al., 2013;
SANCHEZ-POLO et al., 2013).

Likewise, phthalates such as didodecyl phthalate (Tr = 8.23 min) may confer
toxicity to mice, with a value of LDso over 50,000 mg kg (CARLSON, 2010a, 2010b;
U.S. NATIONAL LIBRARY OF MEDICINE — NLH, 2020b). A study evaluated the
effect of three phthalate acid esters, including didodecyl phthalate, in the transport of
water and sodium in vitro in the frog’s bladder, it being observed that these
compounds decreased the transport of sodium and the maximum water flow,

suggesting that the chronic exposure of patients with normal kidney function can
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result in wasted sodium, polyuria, and a concentration defect resistant to arginine
vasopressin (SABATINI et al., 1989). However, these by-products were less toxic
than the compounds presented when solution pH 3.0 was employed in the UV-
solar/H20:2 process, according to the results presented in the next section.

3.3.4Genotoxicity and cytotoxicity assays

The genotoxicity can be expressed through the establishment of MN in a cell,
which is irreparable and, therefore, part of the lost genetic material cannot be
relocated in the nucleus, thus altering gene expression and integrity in the
transcripts, oxidative stress, and changes in the cell cycle (HOU et al.,, 2018). If
during the phases of mitosis in both animal and plant cells, there is contact with
xenobiotics capable of interfering in the processes of chromosome equation, like in
the anaphase, inducing breaks, the cell activates repair path genes, which allow
relocating this material within the nucleus, even if it is allocated in the wrong positions
(MORTUSEWICZ et al., 2005) and in the case of mitotic errors, there is the possibility
of aneuploidies, which are numerical chromosomal changes that are characterized
by the increase or decrease in chromosomes.

These processes result in altered nucleus formations, which are determined
as nuclear abnormalities (NA). In the case of erythrocytes, the NA is classified in
Blebbed, Lobbed, Notched, Vacuolated, Binucleated, and Karyorrhexis according to
Fig. 7-a-b and, in the case of meristem cells (cytotoxicity) the mitotic errors are
classified in C-mitosis, Stickness, and loss of chromatids according to Fig. 7-c-d-e.
Therefore, the harmful effects of BPA go beyond its ability to change the endocrine
system, since BPA has been identified as a substance able to modify the DNA
structure and gene expression which also gives it an epigenetic effect (BERNARDO
et al.,, 2015).
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Figure 7 — Nuclear abnormalities (NA) in Zebrafish erythrocytes: (a) Karyorrhexis, (b)
Notched and Blebbed (*), and in meristematic cells of Allium cepa: (c) C-mitosis, (d)
loss of chromosome in Anaphase, and (e) Anaphase bridge.

The data obtained in the genotoxicity and cytotoxicity assays were validated
by t-Test (see Table 2SM-3SM, in supplementary material). The results from
biological tests evidence that sample 2 was the one that gave the most promising
results for both tests, Zebrafish and Allium cepa.

In the first moment, the fishes exposed to the raw BPA solution died in less
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than 4 h, indicating its high toxicity (see Table 3). These fishes presented random
behavior, with loss of swimming control and balance, suggesting that this
concentration of BPA had effects on the fishes’ central nervous system. Because it is
a lipophilic substance and has the ability to pass through blood-brain barriers, BPA
has been associated with multiple neuropsychological and neurobehavioral disorders
(KARLSGODT et al., 2008).

Table 3 — Number of MN and NA in 6000 Zebrafish erythrocytes.

Samples MN NA
Negative control 0 2349
Positive control 12 2013
Sample 1 22 1170
Sample 2 16 636
Sample 3 Death of the fishes
Raw BPA within 4 h

Note: Negative control = distilled water; positive control = lead nitrate (Pb(NOs)2, 0.5%); sample 1 = 25 mg BPA L-
1,350 mg H202 L, pH 3.0, 50°C, 60 min of treatment; sample 2 = 25 mg BPA L™, 350 mg H202 L', pH 5.0, 50°C,
60 min of treatment; sample 3 = distilled water, 350 mg H202 L'"; raw BPA = 25 mg BPAL™".

Sample 3 also promoted the death of the fishes within 4 h (see Table 3). The
generation of free radicals constitutes a continuous and physiological process,
fulfilling relevant functions in the body. Its production, in the proper amount, makes
ATP generation possible by the electron carrier chain, but its excessive production
leads to oxidative damage (FERREIRA; MATSUBARA, 1997). The H202 reacts with
cell membranes inducing oxidation and loss of functionality due to lipid peroxidation
causing changes in the structure and permeability of cell membranes, with loss of
selectivity in ion exchange and release of organelle content, like the hydrolytic
enzymes of lysosomes, and formation of cytotoxic products (such as
malonaldehyde), leading to cell death as well as genetic toxicity (ADAMAKIS et al.,
2013; BARBOSA et al., 2010; MELLO FILHO et al., 1984).

In the case of the Allium cepa tests, it was observed that the samples
submitted to the raw BPA solution and sample 3 did not show death and unfeasibility
of life, but the mitotic index (MI) was low in both samples with Ml = 1.4% and MI =
1%, respectively (see Table 4). Thus, there are greater chances of chromosomal
aberrations occurring, when low Ml is obtained (LEME; MARIN-MORALES, 2009).
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Table 4 — Cell values in mitosis and mitosis errors in meristematic cells of Allium

cepa.
Abnormal
Mitosis
Sample Mitosis MI (%) AM (%)
Numbers
Numbers
Negative control 398 29 13.2 7.2
Positive control 149 241 4.9 8
Sample 1 248 34 8.2 13.7
Sample 2 290 44 9.6 151
Sample 3 30 8 1 26.6
Raw BPA 43 12 1.4 27.9

Note: Negative control = distilled water; positive control = lead nitrate (Pb(NOs)2, 0.5%); sample 1 = 25 mg BPA L-
1,350 mg H202 L, pH 3.0, 50°C, 60 min of treatment; sample 2 = 25 mg BPA L™, 350 mg H202 L', pH 5.0, 50°C,
60 min of treatment; sample 3 = distilled water, 350 mg H202 L-'; raw BPA = 25 mg BPA L.

Plants are organisms with a different evolutionary aspect when compared to
animals; the plants present injury resistance mechanisms, which allow them to
survive in the medium they are subjected to since they don’t have an escape mode,
as animals do (KASPER et al., 2018). Despite this, in this experiment, the
meristematic root cells were not efficient in the division processes due to the high
concentration of BPA and H202, presenting MN according to Fig. 8-a. Although there
are differences in evolutionary and adaptive processes between plants and animals,
the structure of biological membranes, the DNA molecule, and mitosis events are the
same. According to Ferrara et al. (2006), the plants are able to metabolize BPA into
BPA-glycosides, nevertheless, clastogenic and phytotoxic damage were reported in
plants grown in hydroponics. Jadhav et al. (2012) reported a high rate of
chromosomal aberrations in Allium cepa meristematic cells, however, the effect of
BPA on plants is still being studied (ADAMAKIS et al., 2013).
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Figure 8 — Formation of micronucleus (MN) in (a) meristematic cells of Allium cepa

and (b) Zebrafish erythrocytes.

When comparing to the negative control, a low M| was observed in
meristematic cells submitted to raw BPA and samples treated by the UV-solar/H20:2
process. The meristematic cells are highly sensitive to xenobiotics, which induce
changes in the cell cycle and reduction in mitosis rates (RAMOS et al., 2020).
According to Fachinetto et al. (2007), the high index of cells in the interphase may be
associated with antiproliferative effects, which prevents cells from activating
checkpoints to start mitosis.

The test with fishes submitted to sample 3 (see Table 3) shows significant
toxicity when compared to the negative control, although it was less toxic than
sample 1. During the 96 h of exposure, BPA played an important role in cellular
events, inducing errors in cell division processes and promoting the emergence of
MN (Fig. 8-b) as well as changing the repair pathways. In the blood smears of the
analyzed fishes, the MN values were computed for every 6,000 cells. The
physiologically normal values for the appearance of MN is 1 per 1,000 cells
(OLIVEIRA, 2013). Thus Table 3 shows that the number of cells with MN in samples
1 and 2 was significantly higher than in fishes’ cells submitted to water, nevertheless,
sample 2 presented less error induction than sample 1.

In Table 3, it is possible to observe that, as the incidence of MN increases, the
number of NA in the fish decreases, this can be ascribed to the fact that the repair
pathways were not able to minimize the errors induced by BPA, thus increasing the
number of cells with MN.

Recently, Mu et al. (2018) demonstrated the cytotoxic effect of BPA in
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macrophages of the RAW264.7 strain. These authors observed that BPA was able to
induce necrosis processes, apoptosis, genotoxicity, p53 phosphorylation, and release
of cytochrome C in addition to the generation of reactive oxygen species (ROS) in
macrophages. These results indicated that the toxic effect of BPA was acting on the
oxidative and apoptotic mitochondrial path associated with stress in macrophages
(MU et al., 2018). BPA has the potential to stop mitosis processes in animal and
human cells, interfere with the organization of the centrosome, and act in the
microtubule formation, which has the function to establish the spindle emission,
resulting in the ectopic formation of the spindle pole. It is known that these events
lead to MN production, metaphase stop, multipolar spindles, multipolar division, and
aneuploidies (GEORGE et al., 2008).

BPA is a known EDC and the pathways it takes in animals to trigger tumor
processes have been a challenge for researchers. Meanwhile, Kim et al. (2019) used
HelLa tumor cell lines for BPA testing aiming to validate the hypothesis that this
compound compromises the polymerization and functioning of the mitotic spindle
during cell division. The obtained results showed that BPA interferes with the fixation
of microtubules to kinetochores, consequently, preventing perfect metaphase and
equational anaphase. This study evidenced that BPA promotes a delay at the spindle
checkpoint which allows loss of chromosomes and dragging of chromatids. The
Zebrafish is a well-known genetic model, since its genome has a high degree of
similarity with the genomes of humans and mice (BARBAZUK ET AL., 2000;
LIESCHKE; CURRIE, 2007) and, in this way, the BPA-induced clastogenicity events
that obtained in this study are similar to those that occur in mammalian cells (KIM et
al., 2019).

The potential of BPA to cause biological damage can be evidenced by its
persistence in the environment, with a half-life in water of 15 to 180 days, as reported
by Chen et al. (2016), even presenting greater toxic potential when compared to the
positive control (Pb(NO3)2), a known potentially genotoxic and clastogenic element.
Even after treatment, samples 1 and 2 still have a sufficient amount of BPA to cause
cell damage in addition to the by-products demonstrated in Table 2. Substances such
as ditridecyl phthalate are toxic and present migration potential in the same way as
BPA (BARROS, 2010), once absorbed these substances are distributed by the body

promoting bioaccumulation. In this way, in addition to the residual effect of BPA, both
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models, animal (Zebrafish) and vegetal (Allium cepa) had contact with other
molecules which may interfere with their cellular processes.

The data obtained with meristematic cells of Allium cepa are similar to those
obtained with Zebrafish, according to Tables 3-4. In both tested organisms, sample 2
had a less harmful effect than sample 1 when compared to the negative control, with
the MI of sample 2 slightly higher than sample 1. Likewise, the residual BPA present
in the samples, as well as the by-products, were determinant in the cellular routes.

Therefore, the operational conditions optimized by the RSM (25 mg BPA L™,
350 mg H202 L, and temperature of 50 °C) applied in solution pH 5.0 provided lower
levels of bio-toxicity when compared to the experiment performed in solution pH 3.0,

since reactions catalyzed in an acid media favor the spread of by-products.

3.4CONCLUSION

The persistence of BPA in the environment, mainly associated with human
activities, and its incomplete removal at water/wastewater treatment plants are of
increasing concern regarding its adverse effects on ecosystems, and even in
humans. As an alternative BPA treatment adopting an eco-friendly approach, UV-
solar/H202 was studied. The operational parameters of the process were obtained by
preliminary tests and by an RSM (UV-solar/H202 process at pH 3.0, [BPAJo = 25 mg
LY, [H202] = 350 mg L%, T = 50 °C with BPA degradation of 77.4%, BPA
mineralization of 38.2%, and H202 consumption measured in 230 mg L?). This
condition was applied in different solution pH (3.0; 5.0; 7.0; 9.0; and 11.0), where the
intermediate reaction by-products and the bio-toxicity levels were studied. With the
photo reactor operating at solution pH 5.0, the highest degradation and
mineralization rates were achieved (86.4% and 47.4%, respectively), as well as the
identification of the least reaction by-products. This was suggested by the presence
of hydroperoxide (HO;) which improved the photons absorptivity in solution pH 5.0
and to the "OH scavenging effect caused by hydrogen sulfate (HS0,) species in the
strong acid pH (3.0). Thus, as ‘OH attacked the BPA molecule efficiently in these
conditions, it was possible to reduce the genotoxicity and cytotoxicity levels by the
investigation of MN and NA in Zebrafish and Ml and AM in Allium cepa, where

sample 2 (pH 5.0) presented more promising results, although it was more toxic than
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the positive control for both tests, which was associated with the formation of
potentially toxic by-products, the treated BPA samples were less toxic than the raw
BPA sample. However, even after the treatments, the samples presented a BPA
concentration capable of interfering in cellular events, inducing errors in cell division

processes, and promoting the emergence of MN and abnormalities.
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SUPPLEMENTARY MATERIAL

Table 1SM — ANOVA test for BPA degradation/mineralization and H202 consumption in 15 min. of the UV-solar/H202 process, to a

95% confidence level.

Parameter Source Sum of Degrees of Mean F Level of
squares freedom square Cal. Prob. significance (%)
Regression 1765.36 3 588,45 40.52 4.34
BPA degradation (%) Residues 101.66 7 14.52 0.02
Total 1867.02 10
Regression 794.8 3 264.93 46.63 4.34
BPA mineralization (%) Residues 39.77 7 5.68 0.018
Total 834.57 10
Regression 164843.7 5 32968.74 213.94 5.05
H202 consumption (mg L!) Residues 770.5 5 154.1 0.005
Total 165614.2 10

83



Table 2SM — Statistical comparison by the Test-t (p < 0.05) of the negative and positive controls in relation to samples 1 and 2 for

MN and NA in Zebrafish.

_ MN NA
Comparison
T-value p-value T-value p-value
Negative control - sample 1 7.6667 <0.01 393 <0.01
Negative control - sample 2 6.3333 <0.01 571 <0.01
Positive control - sample 1 3.0000 <0.01 281 <0.05
Positive control - sample 2 1.6667 <0.05 459 <0.01

Note: Negative control = distilled water; positive control = lead nitrate (Pb(NOz)2, 0.5%); sample 1 = 25 mg BPA L', 350 mg H202 L, pH 3.0, 50°C, 60 min of treatment; sample
2 =25mg BPAL", 350 mg H202 L', pH 5.0, 50°C, 60 min of treatment.
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Table 3SM — Statistical comparison by the Test-t (p < 0.05) of the negative and positive controls in relation to samples 1 and 2 for

mitosis numbers, Ml and AM in Allium cepa.

Comparison Mitosis Numbers Mi AM
T-value p-value T-value p-value T-value p-value

Negative control - sample 1 50.0000 <0.01 1.6667 <0.01 1.6667 <0.01
Negative control - sample 2 36.0000 <0.01 1.2000 <0.01 5.0000 <0.05
Negative control - sample 3 122.6667 <0.01 4.2000 <0.01 7.0000 <0.01
Negative control — raw BPA 118.3333 <0.01 3.9467 <0.01 5.3333 <0.01
Positive control - sample 1 33.6667 <0.01 1.1233 <0.01 7.3333 <0.01
Positive control - sample 2 47.6667 <0.01 1.5900 <0.01 10.6667 <0.01
Positive control - sample 3 39.0000 <0.01 1.4100 <0.01 1.3333 ns
Positive control — raw BPA 34.6667 <0.01 1.1567 <0.01 0.3333 ns

Note: Negative control = distilled water; positive control = lead nitrate (Pb(NOs)2, 0.5%); sample 1 = 25 mg BPA L', 350 mg H202 L, pH 3.0, 50°C, 60 min of treatment; sample
2 = 25 mg BPA L, 350 mg H202 L, pH 5.0, 50°C, 60 min of treatment; sample 3 = distilled water, 350 mg H202 L'; raw BPA = 25 mg BPA L', ns = non-significant
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