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RESUMO 

 

Os fármacos são detectados em ambiente aquático em concentrações que variam 

de ng L-1 a g L-1 e não são completamente removidos no tratamento 

convencional de águas residuais. Um dos Processos Oxidativos Avançados 

utilizados para a degradação de contaminantes recalcitrantes, como os fármacos, 

é o processo Fenton. Uma etapa limitante deste processo é a regeneração de 

Fe(II) em um ciclo catalítico Fe(II)/Fe(III) devido à rápida oxidação de Fe(II) a 

Fe(III) que se acumula em solução devido à lenta decomposição do H2O2 pelo 

Fe(III), que diminui a taxa de geração de OH. Estudos revelam que a presença 

de dihidroxibenzenos, intermediários de degradação de compostos fenólicos, 

pode melhorar a eficiência das reações Fenton, uma vez que facilitam a geração 

de Fe(II) pela formação de um complexo onde o Fe(III) é reduzido por um 

mecanismo na esfera de coordenação. O objetivo deste trabalho foi avaliar a 

contribuição de dihidroxibenzenos, adicionados ou formados como produtos de 

degradação de compostos fenólicos, na eficiência de degradação de fenol, 

paracetamol e ciprofloxacino no escuro, em relação à eficiência da irradiação e 

avaliar a presença dos dihidroxibenzenos durante a redução de Fe(III) no escuro 

comparando com a presença da irradiação com ferro livre e complexado. A adição 

de catecol e hidroquinona no início das reações, acelerou significativamente a 

taxa de degradação de fenol, paracetamol e ciprofloxacino com imediata detecção 

de Fe2+, apresentando maior taxa de geração de Fe2+ do que sob irradiação, 

comprovando que os dihidroxibenzenos são capazes de reduzir o Fe3+ de forma 

mais eficiente. No entanto, sob irradiação com ferro livre ou complexado maior 

quantidade de COT foi removida em relação à adição dos dihidroxibenzenos. 

Estes compostos dihidroxibenzenos formados como intermediários de reação 

mudaram drasticamente a cinética de degradação de fenol e paracetamol a partir 

de sua detecção no escuro. Onze produtos de degradação de paracetamol di e 

trihidroxilados e um produto de degradação de ciprofloxacino foram detectados, 

confirmando o ataque do radical hidroxila ao anel aromático de ambos os 

fármacos com ataque também ao grupo amina do paracetamol, ocorrendo a 

substituição do átomo de flúor no ciprofloxacino pela hidroxila. Portanto, a 

presença de contaminantes que contenham grupos fenólicos em águas residuais 

pode afetar a cinética de degradação inicial, aumentando a eficiência do processo 

de tratamento.  

 

Palavras-chave: Fenol, paracetamol, ciprofloxacino, fármacos, hidroquinona, 

catecol, dihidroxibenzenos, Fenton. 

 

 



 

  

ABSTRACT 

Drugs are detected in aquatic environments at concentrations ranging from ng L -1 

to g L-1 but are not completely removed by conventional wastewater treatment. 
One of the Advanced Oxidation Processes used for the removal of recalcitrant 
contaminants, such as the drugs, is Fenton process. A limiting step of this process 
is the regeneration of Fe(II) in the catalytic Fe(II)/Fe(III), cycle due to the quick 
oxidation of Fe(II) to Fe(III), which accumulates in solution, due to the much slower 
reaction between Fe(III) and H2O2, which decreases the generation of •OH. 
Studies reported that the presence of dihydroxybenzenes, degradation 
intermediates of phenolic compounds, can improve the efficiency of Fenton 
reactions, since they facilitate Fe(II) generation by the formation of a complex 
where Fe(III) is reduced by a mechanism in the coordination sphere. The objective 
of this study was to evaluate the contribution of dihydroxybenzenes, added or 
formed as degradation products of phenolic compounds, at phenol, paracetamol 
and ciprofloxacin degradation efficiency in the dark, in relation to irradiation 
efficiency and to evaluate the presence of dihydroxybenzenes in the reduction of 
Fe(III) in the dark, comparing with the presence of irradiation with free and 
complexed iron. The addition of catechol and hydroquinone at the beginning of the 
reactions significantly increased the rate of degradation of phenol, paracetamol 
and ciprofloxacin at immediate detection of Fe2+, showing a higher Fe2+ generation 
rate than under irradiation, proving that dihydroxybenzenes are capable to reduce 
Fe3+ more efficiently. However, under irradiation with free or complexed iron, a 
greater amount of TOC was removed in relation to dihydroxybenzenes addition. 
These dihydroxybenzene compounds formed as reaction intermediates changed 
dramatically a degradation kinetics of phenol and paracetamol from their detection 
in the dark. Ten di and trihydroxylated paracetamol degradation products and one 
ciprofloxacin degradation product were detected, confirming the radical hydroxyl 
attack on the aromatic ring of both drugs also attacking the amine group of 
paracetamol, with a substitution of the fluorine atom in ciprofloxacin by hydroxyl 
radical. Therefore, the presence of contaminants containing phenolic groups in 
wastewater can affect an initial degradation kinetics, increasing the efficiency of 
the treatment process. 

 

Keywords: Phenol, paracetamol, ciprofloxacin, pharmaceuticals, hydroquinone, 

catechol, dihydroxybenzenes, Fenton. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

1.1 Contaminação do ambiente aquático 

 

A contaminação dos recursos hídricos, do ar e de solos decorrentes do 

avanço tecnológico e populacional tem levado à deterioração do ambiente, pois 

após diversas substâncias químicas serem usadas para seus devidos fins, são 

muitas vezes descartadas , sendo os efluentes emitidos sem tratamento prévio, o 

que tem gerado uma preocupação social e ambiental estimulando ações que 

visem minimizar ou até reverter estas alterações no ambiente. Dentre os recursos 

naturais, a água ganha um maior destaque por ser indispensável a todas as 

formas de vida, necessária para o abastecimento público e industrial, à irrigação 

agrícola, produção de energia elétrica, atividades de lazer e recreação, 

preservação da vida aquática, entre outros.  

Normalmente, os problemas com a qualidade das águas subterrâneas são 

grandes na área rural devido à infiltração de biocidas e fertilizantes. No meio 

urbano, esta contaminação se dá principalmente lixiviados de aterros municipais, 

depósitos de descarte de lixo industrial e vazamento de combustíveis de tanques 

de armazenamento. As águas superficiais geralmente recebem muitos 

contaminantes, como esgotos municipais, efluentes industriais, lixo, além dos 

defensivos agrícolas e descarte de dejetos orgânicos proveniente da criação de 

animais. 

Nos últimos vinte anos foram publicados trabalhos que abrangem os 

aspectos dos contaminantes emergentes, como: ocorrência, tratamento, efeitos 

ecológicos e ecotoxicológicos (SANTOS et al., 2010; KLEYWEGT et al., 2011; 

CABEZA et al., 2012; MARTÍN et al., 2012; DONE; HALDEN, 2015; NOGUERA-

OVIEDO; AGA, 2016). Estes contaminantes incluem os produtos de origem 

antropogênica como fármacos, produtos para cuidados pessoais, drogas ilícitas, 

nanomateriais artificiais, entre outros, são nomeados de interesse emergente, 
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pois ainda não foram legislados e assim, não são comumente monitorados no 

ambiente.  

Estes contaminantes são hoje um assunto de grande interesse ambiental e 

de saúde pública, tendo em vista uma gama de compostos orgânicos sintéticos 

que são utilizados pela sociedade em grandes quantidades para uma série de 

finalidades. Portanto, são introduzidos diariamente no ambiente aquático pela 

população. Desta forma, o uso consciente da água, bem como a substituição de 

matérias-primas tóxicas, a minimização da geração de resíduos e o tratamento 

adequado de efluentes são ações importantes para a preservação de sua 

qualidade. 

O constante monitoramento dos ambientes aquáticos juntamente com o 

avanço na sensibilidade das técnicas analíticas, na década de 90, tem permitido a 

detecção de resíduos nos ambientes aquáticos em concentrações cada vez mais 

baixas. As técnicas de cromatografia liquida de alta eficiência e a cromatografia 

gasosa acopladas à espectrometria de massas tornaram possível a detecção de 

contaminantes orgânicos presentes no ambiente aquático em baixas 

concentrações (ng a μg L-1) (BACALONI et al., 2005; ZUCCATO et al., 2006; 

GONZÁLEZ; BARCELÓ; PETROVIC, 2007; VAICUNAS et al., 2013; ZHANG et al. 

2013; CARLSON et al., 2013). 

 

1.2 Contaminação do ambiente aquático por fármacos 

 

Os fármacos são princípios ativos dos analgésicos, antibióticos, 

antidepressivos, antidiabéticos, contraceptivos, reguladores de crescimento, 

tranquilizantes entre outros, e ocupam lugar de destaque como contaminantes por 

serem usados diariamente em larga escala pela população e não serem 

totalmente removidos em estações de tratamento de efluentes (MELO et al., 

2009; KLEYWEGT et al., 2011; LOCATELLI et al., 2011; SUN et al., 2014; BATT 
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et al., 2016.) como consta na Tabela 1, a concentração dos fármacos após o 

tratamento diminui, no entanto, não é totalmente removida. 

 

Tabela 1. Ocorrência de fármacos em diferentes compartimentos aquáticos no 

mundo. 

 
Fármaco 

 
Concentração 

(ng L
-1

) 
Matriz/País Referência 

Ácido 
acetilsalicílico 

619-1036 Água de rio/Brasil 
MONTAGNER; 
JARDIM, 2011. 

Bezafibrato 40-130 Efluente de 
ETE/Espanha 

BUENO et al., 2009. 

Atenolol (-
bloqueador) 

738-2883 Afluente de ETE/Taiwan LIN; YU; LATEEF, 
2009. 

Carbamazepina 152-749 
37-601 

Lagos/Canadá 
Água de 

consumo/Canadá 

KLEYWEGT et al., 
2011. 

KLEYWEGT et al., 
2011. 

Ciprofloxacino 119 Água de rio/Brasil LOCATELLI et al, 2011 
 418,8-667,1 Afluente de 

ETE/Portugal 
SEIFRTOVÁ et al., 

2008 
 100,8-309,2 Efluente de 

ETE/Portugal 
SEIFRTOVÁ et al., 

2008 
 0,05 Águas residuais KARTHIKEYAN e 

MEYER, 2006 
 0,04-0,14 Efluente de ETE/EUA KARTHIKEYAN e 

MEYER, 2006 
 0,05-0,21 Afluente de ETE/EUA KARTHIKEYAN e 

MEYER, 2006 

Paracetamol 95-298 
ND-17 

 
2964 
111,3 

Lagos/Canadá 
 

Água de 
consumo/Canadá 

Efluente de ETE/China 
Água superficial/EUA 

KLEYWEGT et al., 
2011. 

KLEYWEGT et al., 
2011. 

SUN et al, 2014. 
BATT et al, 2016. 

Tetraciclina 4-35 
11-15 

Lagos/Canadá 
Água de 

consumo/Canadá 

KLEYWEGT et al., 
2011. 

KLEYWEGT et al., 
2011. 

Cetoprofeno 95 Afluente de ETE/China SUN et al, 2014. 

Ibuprofeno 48,6 Afluente de ETE/China SUN et al, 2014. 

Fluoxetina 24,8 
31 

Água superficial/EUA 
Efluente de ETE/EUA 

BATT et al, 2016. 
BATT et al, 2016. 

Ranitidina 21 
1400 

Água superficial/EUA 
Efluente de ETE/EUA 

BATT et al, 2016. 
BATT et al, 2016. 

*ND = não determinado, abaixo do limite de detecção. 
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Estes compostos orgânicos considerados de interesse emergente apesar 

de serem encontrados em baixas concentrações (ng L-1 a µg L-1) são introduzidos 

continuamente nas águas e são substâncias biologicamente ativas podendo 

ocasionar uma toxicidade crônica além de outros efeitos ainda não totalmente 

esclarecidos como alterações citológicas, redução de fertilidade, feminilização de 

peixes, entre outros efeitos às espécies aquáticas.  Podendo também relacionar-

se aos efeitos carcinogênicos, mutagênicos e alterações na reprodução dos seres 

humanos (PETROVIC; BARCELÓ, 2006; SANTOS et al., 2010; NARVAEZ; 

JIMENEZ, 2012). 

Na década de 70, Garrison e colaboradores (GARRISON et al., 1976) e 

Hignite e Azarnoff (HIGNITE; AZARNOFF, 1977), realizaram os primeiros estudos 

sobre a ocorrência de fármacos no ambiente aquático. No Brasil, os primeiros 

trabalhos foram publicados por Stumpf e colaboradores em 1999 (STUMPF et al., 

1999).  

Os fármacos, quando consumidos, não são completamente absorvidos 

pelo organismo, sendo uma grande parte é excretada via urina e fezes, pouco 

metabolizados ou até mesmo sem sofrer transformação, como é o caso dos 

marcadores radiológicos (HEBERER, 2002). Após serem excretados passam por 

uma estação de tratamento de esgoto (ETE), no caso das cidades que as 

possuem ou são lançados nos ambientes aquáticos (Figura 1). 

Em regiões com déficit na infra-estrutura de saneamento básico, o 

lançamento de esgoto doméstico em cursos d’ água é a principal rota de aporte 

dos fármacos, devido à excreção metabólica humana e animal. No Brasil mais da 

metade da população não tem tratamento de esgoto. Mais de 3,5 milhões de 

brasileiros residentes nas 100 maiores cidades do Brasil despejam esgoto 

irregularmente, mesmo tendo redes coletoras disponíveis. Apenas 10 das maiores 

cidades brasileiras tratam acima de 80% de seus esgotos. No Brasil, cerca de 

40% do esgoto é tratado, sendo a região Sudeste responsável por quase 44% do 

tratamento do esgoto (SNIS, 2014). Também devem ser levados em consideração 

os efluentes de indústrias farmacêuticas, efluentes rurais, a existência de 

fármacos no esterco animal utilizado na adubação e o descarte inadequado de 
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fármacos após o vencimento do prazo de validade (Figura 1)  (AQUINO et al., 

2013).  

 

Figura 1. Representação esquemática da fonte e destino dos fármacos no 

ambiente aquático (AQUINO et al., 2013) 

 

1.3 Tecnologias disponíveis para o tratamento de águas e suas limitações 

 

As estações de tratamento de esgoto (ETE) são planejadas para tratar 

águas residuárias urbanas e a eficiência dessas estações é normalmente medida 

por parâmetros como remoção de nitrogênio, fosfato, patógenos, demanda 

bioquímica de oxigênio, material particulado e íons metálicos. Nas localidades que 

possuem uma ETE, o esgoto bruto que chega à estação é submetido aos 

processos convencionais de tratamento físicos, químicos e biológicos. No entanto, 

estes são ineficientes na remoção completa de fármacos como anti-inflamatórios, 

analgésicos, antibióticos, anti-epilépticos, visto que a maioria das substâncias 

encontradas nos afluentes é também verificada nos efluentes de ETE (Tabela 

1)(FENT et al., 2006; GOMEZ et al., 2007; ZORITA et al., 2009). 
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Nas ETE da região metropolitana de São Paulo, o método utilizado é por 

lodo ativado, onde há uma fase líquida e outra sólida. O método foi desenvolvido 

na Inglaterra em 1914 e é amplamente utilizado para tratamento de esgotos 

domésticos e industriais. O tratamento consiste num sistema no qual uma massa 

biológica cresce, forma flocos e é continuamente recirculada e colocada em 

contato com a matéria orgânica sempre com a presença de oxigênio (aeróbio). 

Esgoto e lodo são misturados, agitados e aerados. O lodo é enviado ao 

decantador secundário e a parte sólida é separada do esgoto tratado, o lodo 

sedimentado retorna ao tanque de aeração ou é retirado para tratamento 

(SABESP, 2016). 

 

1.4 Processos Oxidativos Avançados 

 

Os processos oxidativos avançados (POA) vêm sendo estudados para 

possível aplicação como complemento aos tratamentos convencionais pela 

eficiência na mineralização de uma variedade de compostos orgânicos (MELO et 

al., 2009; CRUZ et al, 2013). Os POA são baseados na geração do radical 

hidroxila (●OH), agente extremamente oxidante (Eº = 2,73 V versus eletrodo 

normal de hidrogênio, Tabela 2) que reage com diferentes grupos funcionais 

formando radicais orgânicos que são posteriormente oxidados a CO2, H2O e 

ácidos inorgânicos. Os ●OH são formados a partir de oxidantes como H2O2 ou O3, 

tendo sua eficiência aumentada na presença de radiação ultravioleta ou visível, 

ou de catalisadores como íons metálicos e semicondutores (GOGATE; PANDIT, 

2004).  
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Tabela 2. Potencial padrão de redução (Eº) de alguns oxidantes versus ENH. 

Espécie E° (V) 

F2(g) + 2 H+ + 2 e- → 2 HF 3,08 

HO• + H+ + e- → H2O 2,73 

O(g) + 2 H+ + 2 e- → H2O 2,43 

O3(g) + 2 H+ + 2 e- → O2(g) + H2O 2,08 

H2O2 + 2 H+ + 2 e- → 2 H2O 1,76 

MnO4 + 8 H+ + 5 e- → Mn2+ + 4 H2O 1,51 

HClO + H+ + e- → ½ Cl2 + H2O 1,63 

Cl2(g) + 2 e- → 2 Cl- 1,36 

ClO2
• + H+ + e- → HClO2 1,28 

½ O2(g) + 2 H+ + 2 e- → H2O 1,23 

Fonte: BRATSCH, 1989 

 

Nos processos heterogêneos são utilizados catalisadores sólidos sendo o 

mais comum o TiO2, porém, outros podem ser utilizados como CdS, ZnS e ZnO. 

Os POA podem ser aplicados isoladamente ou ainda podem ser 

combinados com outro processo para a degradação de contaminantes. Em 

associação com outro processo, o POA pode ser utilizado visando uma 

degradação parcial, que resulte apenas em transformação oxidativa de 

compostos recalcitrantes a compostos mais biodegradáveis, permitindo a 

combinação a um tratamento biológico (FARRÉ; DOMEÉNECH; PERAL, 2007; 

LAPERTOT et al., 2007). 

A oxidação dos compostos orgânicos pelo radical hidroxila ocorre 

basicamente por três mecanismos dependendo de sua estrutura (LEGRINI; 

OLIVEROS; BRAUN, 1993): 

- Abstração de átomo de hidrogênio: geralmente com hidrocarbonetos alifáticos e 

promovendo a formação de radicais orgânicos (Eq. 1). 
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RH + •OH → •R + H2O                                                 (1) 

- Adição eletrofílica: geralmente com hidrocarbonetos insaturados ou aromáticos. 

Ocorre a adição de •OH a ligações π formando radicais orgânicos (Eq. 2). 

PhX + •OH → HOPhX•                                                                      (2) 

- Transferência eletrônica: geralmente com hidrocarbonetos halogenados (Eq. 3). 

RX + •OH → RX•+ + OH-                                                                    (3) 

Reações radicalares como a recombinação entre radicais hidroxila podem 

ocorrer com a geração de peróxido de hidrogênio, porém, esta reação não é 

desejável, devido à diminuição da eficiência do processo. 

 

1.4.1 Processo Fenton  

 

A reação de Fenton é conhecida desde o final do século XIX quando Henry 

J. Fenton observou a rápida oxidação de compostos orgânicos na presença de 

Fe(II) e peróxido de hidrogênio (FENTON, 1894). O poder oxidante desta reação 

é atribuído aos ●OH provenientes da decomposição catalítica do peróxido de 

hidrogênio em meio ácido (Eq.4) (HABER; WEISS, 1934): 

Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + HO- + HO●       k = 76 L mol-1 s-1                       (4) 

A concentração de Fe(II) diminui rapidamente devido à alta taxa da reação 

de Fenton, e consequentemente a taxa de degradação diminui, devido à 

decomposição de H2O2 por Fe(III) ser muito mais lenta em relação à 

decomposição de H2O2 na presença de Fe(II) (Eq.5 e 6) (NOGUEIRA et al., 

2007). 

Fe3+ + H2O2 → Fe2+ + HO2
• + H+         k = 0,001 a 0,01 L mol-1 s-1         (5) 
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Fe3+ + HO2
•  Fe2+ + O2 + H+                                                                                    (6) 

Em soluções aquosas as espécies de ferro (Fe2+ e Fe3+) existem na forma 

de aquo/hidroxo complexos, cuja proporção depende do pH que influencia o 

equilíbrio ácido base, formando espécies hidroxiladas. A fração de espécies de 

ferro estão representadas de forma simplificada com omissão das águas  

coordenadas (Eq. 7 e 8). 

Fe3+ + OH- →Fe(OH)2+                  k = 6,5 x 1011 L mol-1 s-1               (7) 

Fe(OH)2+ + OH- →Fe(OH)2
+              k = 3,08 x 1010 L mol-1 s-1               (8) 

Em valores de pH abaixo de 2, a espécie de Fe(III) com a maior fração 

molar é Fe(H2O)6
3+, enquanto que abaixo de pH 8 a espécie predominante de 

Fe(II) é da Fe(H2O)6
2+ (Figura 2). Com o aumento do pH, espécies mais 

hidroxiladas tanto de Fe(II) como de Fe(III) são formadas, como Fe(H2O)5(OH)+ e 

Fe(H2O)4(OH)2 (MARTEL; SMITH; MOTEKAITIS, 2004). 

 

Figura 2. Distribuição das espécies de (a) Fe(II) e (b) Fe(III) em água em função 

do pH (mol L-1) (Fonte: MARTEL; SMITH; MOTEKAITIS, 2004). 
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1.4.2 Processo foto-Fenton  

 

A incidência de radiação UV-Vis nos aquo/hidroxo complexos, denominado 

processo foto-Fenton, pode acelerar fortemente a degradação de compostos 

orgânicos. A irradiação promove um elétron de um orbital centrado no ligante para 

um orbital centrado no metal, resultando na redução de Fe(III) e oxidação do 

ligante aumentando a eficiência da oxidação pela regeneração do Fe(II) que dá 

continuidade à reação de Fenton reagindo com H2O2, além de produzir radicais 

hidroxila (Eq. 9) (ANDREOZZI et al., 1999):  

Fe(OH)2+ +  hν  Fe2+ + ●OH                                                                 (9) 

Entre os POA o processo foto-Fenton solar é o que apresenta o menor 

custo operacional (BAUER; FALLMAN, 1997), tendo como vantagens a sua 

simplicidade e a abundância e baixa toxicidade do ferro utilizado como 

catalisador. O principal limitante deste processo é a estreita faixa de pH que 

resulta em máxima eficiência de degradação, que varia de 2,5 a 3,0. Um pH 

acima de 3,0 leva à precipitação do hidróxido de Fe(III), diminuindo a interação 

com o peróxido de hidrogênio e assim, a produção de ●OH. Em um pH inferior a 

2,5, as altas concentrações do íon hidrônio sequestram radicais hidroxila 

(SPINKS, 1990). Outra desvantagem se refere a alguns íons inorgânicos como 

fosfato, sulfato, fluoreto, brometo e cloreto que, dependendo da concentração, 

podem complexar fortemente com os íons ferro ou ainda sequestrar radicais 

hidroxila (PIGNATELLO, 1992). 

 

1.4.2.1 Utilização de complexantes orgânicos 

 

A utilização de complexantes orgânicos para o ferro tem demonstrado 

aumentar a eficiência na degradação de compostos orgânicos sob irradiação 

considerando a estabilização do ferro em uma faixa mais ampla de pH em relação 



Introdução  31 

  

à ausência de complexantes (SAFARZADEH-AMIRI, BOLTON; CATER, 1996; 

SAFARZADEH-AMIRI, BOLTON; CATER, 1997). Como mencionado, o pH ótimo 

para as reações Fenton é em torno de 3 e o processo é limitado a valores de pH 

acima de 3-4. O uso de complexantes permite que o Fe(III) permaneça solúvel em 

valores de pH próximos à neutralidade e com maior absorção da radiação na 

região do visível em relação ao ferro livre, ou seja, ferro complexado por 

moléculas d`água (SILVA, TROVÓ; NOGUEIRA, 2007; BATISTA; NOGUEIRA, 

2012; BATISTA; COTTRELL; NOGUEIRA, 2014). A irradiação de complexos 

orgânicos de Fe(III) em meio aquoso induz a transferência de elétrons do ligante 

para o metal. Esta transferência reduz Fe3+ a Fe2+ com formação do radical 

hidroxila e oxidação do ligante (FAUST; HOIGNÉ, 1990; KAWAGUCHI; INAGAKI, 

1993). Devido à formação de espécies reativas de oxigênio, o ciclo redox 

Fe3+/Fe2+ pode ser usado para a degradação de poluentes orgânicos em soluções 

aquosas (FENG, 2000). 

O ferrioxalato de potássio (FeOx) possui rendimento quântico de formação 

de Fe2+ (Fe(II) = medida da eficiência fotônica de uma reação fotoquímica definido 

como o número de mols de um produto formado ou reagente consumido, por 

número de mols de fótons absorvidos) de 1,24 em 300 nm, enquanto que com a 

irradiação de hidroxo complexos o rendimento é de 0,14 em 313 nm 

(SAFARZADEH-AMIRI; BOLTON;CATER, 1996; FENG; NANSHENG, 2000; 

DOMÈNECH, 2001).  

Bautitz e Nogueira (2010) compararam os sistemas Fe(III)/H2O2/UV e 

FeOx/H2O2/UV durante a foto-degradação de lincomicina e diazepam. Na 

presença do complexante orgânico, os fármacos foram mais rapidamente 

degradados em relação ao sistema com ferro livre. Apesar do maior teor orgânico 

quando utilizado o FeOx devido à contribuição do oxalato, houve a mesma 

concentração de carbono orgânico total (COT) residual no final do experimento. 

Silva e colaboradores (SILVA et al., 2010) relataram uma maior produção 

de Fe(II) quando uma solução de pesticida tebuthiuron 0,5 mmol L-1 foi irradiada 

na presença de 0,1 mmol L-1 de FeOx em relação à 0,1 mmol L-1 de Fe(NO3)3.  
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A possibilidade de utilização de citrato de ferro(III) (Fecit) em reações foto-

Fenton para tratamento de efluentes foi apontada por Zepp e colaboradores 

(ZEPP et al., 1992). Em relação ao oxalato, sua vantagem está no fato de ser 

menos tóxico, possibilitar a reação em altos valores de pH (até pH = 9) e pelo 

ácido cítrico ser bastante disponível.  

Trovó e Nogueira (2011) obtiveram degradação total de diclofenaco e 77% 

de remoção de COT após 45 e 150 minutos, respectivamente, em pH 7 na 

presença de Fecit. No entanto, nem sempre a presença de complexantes 

orgânicos aumenta a eficiência de degradação, algumas vezes pode prejudicar, 

como no caso da degradação de clorofenol na presença de irradiação, a presença 

de Fe(NO3)3 foi mais eficiente na degradação do organoclorado em relação ao 

FeOx, provavelmente pela reciclagem de Fe2+ (NOGUEIRA et al., 2005 ). 

A fotólise do ferrocitrato (Eq. 10 a 14) em solução ácida gera CO2 e íons 

Fe2+ livres que reagem com o H2O2 dando continuidade à reação de Fenton. A 

fotólise das espécies Fe(OH)(Cit)- e ferrocitrato pode produzir oxidantes mais 

eficientemente do que FeOH2+ (GUO et al., 2011). 

Fe(III)cit + hv  Fe(II)cit•  Fe(II) + cit2-•                                                 (10) 

cit2-• + O2 3-oxoglutarato + CO2 + O2-•                                                  (11) 

3-oxoglutarato  propanona + CO2                                                                                       (12) 

H+ + O2-•  HO2•                                                                                      (13) 

HO2• /O2
- + Fe(II)  Fe(III) + H2O2                                                           (14) 

 

1.4.3 Degradação de fármacos por Processo Oxidativos Avançados 

 

Como descrito anteriormente, as ETE não são eficientes na remoção 

completa dos resíduos de fármacos e seus metabólitos durante o processo de 
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tratamento e acabam lançando-os diretamente no ambiente. Assim sendo, a 

concentração em que estas substâncias são encontradas pode causar efeitos 

tóxicos ao ecossistema e também para o homem. Portanto, processos Fenton e 

foto-Fenton e outros POA podem ser aplicados como um tratamento 

complementar aos já empregados nas ETE para eliminação destes resíduos. 

Sob o ponto de vista operacional, os POA podem ser aplicados tanto na 

saída das ETE, evitando a contaminação dos corpos d’água, como em etapas 

iniciais do processo de tratamento de água, garantindo que esses resíduos sejam 

eliminados da água potável. A aplicação de POA na saída da ETE é uma opção 

mais adequada uma vez que se evita que os resíduos cheguem às águas 

superficiais e assim, os efeitos para os organismos aquáticos seriam minimizados 

e a água captada para abastecimento público também estaria menos 

contaminada. 

 

1.4.4 Efeito dos compostos fenólicos na degradação de compostos orgânicos 

  

 O processo Fenton apresentam um elevado poder de oxidação de 

compostos orgânicos. No entanto, uma etapa limitante do processo é a 

regeneração de Fe(II) em um ciclo catalítico Fe(II)/Fe(III) devido à rápida oxidação 

de Fe(II) a Fe(III) que se acumula em solução devido à lenta decomposição do 

H2O2 pelo Fe(III) diminuindo a taxa de geração de OH (Eq. 4 e 5). A 

concentração estequiométrica de OH formada depende da concentração de 

Fe(II). No entanto, a utilização de altas concentrações de Fe(II) não é vantajosa, 

pois leva à formação de lama de hidróxidos de Fe(III). Desta forma, deve-se 

utilizar quantidades catalíticas de íons Fe.  

No processo Fenton, a redução das espécies de Fe(III) depende do 

potencial redox do meio e pode ser significativamente afetada pela presença de 

espécies orgânicas redutoras como intermediários semiquinonas formados pela 

oxidação de fenol que são fortes redutores. Além disso, a maioria dos compostos 
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aromáticos são hidroxilados nas etapas iniciais de degradação, produzindo 

compostos orto e para-substituídos, por exemplo, catecol e hidroquinona na 

degradação de fenol, capazes de reduzir Fe(III) (DU et al., 2006; NICHELA et al., 

2015). A formação dos intermediários hidroxilados na posição meta, caso do 

resorcinol, não é favorecida sendo incapaz de ser oxidado a quinona. No entanto, 

o resorcinol pode sofrer ataque do radical hidroxila nas reações Fenton e gerar 

intermediários orto e para-dihidroxilados que contribuirão na redução de Fe(III).  

O primeiro estágio da degradação dos compostos fenólicos é a hidroxilação 

do anel aromático que ocorre pela adição eletrofílica do radical hidroxila com a 

geração de intermediários dihidroxilados, assim como trihidroxilados que também 

podem contribuir para a redução das espécies de Fe(III) (NICHELA et al., 2015; 

CHEN; PIGNATELLO, 1997; DEVI et al., 2011). 

 Os complexos de Fe(III) com derivados de fenóis, ácido benzoico, ácido 

fenilacético com substituintes cloro, hidroxi e nitro, entre outros, vêm sendo 

estudados por melhorar a eficiência das reações Fenton e foto-Fenton devido à 

capacidade destes compostos em reduzir Fe3+ e assim, produzir OH pela reação 

com H2O2 (PARRA et al., 1998; RODRÍGUIEZ et al., 1999; RIVAS et al., 2001; 

CHEN et al., 2002; NICHELA et al., 2010; HADDOU et al., 2010; DEVI et al., 

2011). A eficiência na degradação pode variar dependendo das posições dos 

ligantes no anel e da formação de intermediários que pode ser favorecida, pela 

formação de intermediários como os dihidroxibenzenos, ou desfavorecida, pela 

formação de derivados alifáticos como ácido fórmico e oxálico que formam 

complexos altamente estáveis com o Fe3+ no escuro (DU et al., 2006; DEVI et al., 

2011).  

Estudos revelam que a presença de dihidroxibenzenos pode aumentar a 

taxa das reações Fenton, uma vez que facilitam a formação de Fe(II) 

(CONTRERAS et al., 2007; NICHELA et al., 2010; CONTRERAS et al., 2011). 

Estes compostos podem ser adicionados no meio reacional a fim de aumentar a 

taxa de degradação como no estudo da adição do ácido 2,3-hidroxibenzoico, 

ácido 3,4-hidroxibenzoico e catecol em que avaliou-se a degradação e remoção 

de toxicidade de compostos organoclorados provenientes de efluente de indústria 
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de celulose e foi verificado o aumento da eficiência no processo pela presença 

dos derivados de ácido benzoico (RODRÍGUEZ et al., 1999). A adição de catecol 

na degradação de dimetil-ftalato foi avaliada em diferentes valores de pH (3,0 até 

9,0)  mostrando que devido à relação de coordenação na formação do complexo 

entre o Fe(III) e o catecol aumentar com o aumento do pH, a precipitação do Fe3+ 

é inibida em pH acima de 3,0 (XIAO et al., 2016). Além da adição de compostos 

dihidroxibenzenos no meio reacional para aumentar a taxa de degradação, a 

formação destes compostos como intermediários de reação também está sendo 

estudada, devido à hipótese da degradação ser catalisada por estes compostos 

dihidroxilados conforme sugerido por Trovó e colaboladores (2012) durante a 

degradação de paracetamol. 

A cinética e o mecanismo de reação entre o ácido 2,3-dihidroxibenzeno e 

Fe(III) foram propostos por Xu e Jordan (1988) que descreveram a redução 

reversível do Fe(III) em dois estágios através da transferência de elétron tendo 

uma quinona como produto. O Fe(III) é estabilizado em solução pelos DHB 

(dihidroxibenzenos) formando um complexo onde o Fe(III) é reduzido por um 

mecanismo na esfera de coordenação, representado com o catecol (Figura 3). Os 

DHB, catecol ou hidroquinona, são oxidados a semiquinonas pela transferência 

de um elétron que reduz um íon Fe3+. Em uma segunda etapa, as semiquinonas, 

derivadas da hidroquinona, são oxidadas a quinonas pela redução de outro íon 

Fe3+ (Eq. 15 a 17) (CONTRERAS et al., 2007). Os complexos se formam quando 

o ferro está livre na solução e não se formam quando o metal está complexado de 

forma estável com ligantes como oxalato (INCZEDY, 1976). O O2 também pode 

atuar como um aceptor de elétrons, sendo reduzido pelo radical semiquinona aos 

radicais O2
•-/HO2

•, que podem ser convertidos em H2O2 (AGUIAR et al., 2007).  

 



Introdução  36 

  

Figura 3. Oxidação de catecol por metais de transição ou O2 e formação de radical 
●
OH 

(M = Fe ou Cu). (Adaptado de AGUIAR et al., 2007). 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

Vários autores têm sugerido que catecol ou hidroquinona podem ser regenerados 

a partir das correspondentes quinonas, formando um ciclo redox catalítico para o 

processo de oxidação (CHEN et al., 2002; CONTRERAS et al., 2007; MA et al., 

2006). O mecanismo simples de ciclo redox foi proposto por Chen e 

colaboradores (2002) (Figura 4). Estes autores mostram que a capacidade de um 

DHB promover a reação de Fenton está diretamente relacionado com a 

viabilidade e a facilidade da transformação em quinona (através da semiquinona).  
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Figura 4. Processo do ciclo redox para regeneração de Fe(II) na reação de 

Fenton catalisada por dihidroxibenzenos. (Adaptado de CHEN et al., 2002) Sendo 

HQ = hidroquinona, SQ = semiquinona e Q = quinona. 

 

1.5 Compostos estudados 

 

Neste trabalho foi avaliado o efeito da presença de dihidroxibenzenos, 

intermediários de degradação de compostos fenólicos, na eficiência de 

degradação. Inicialmente escolheu-se o fenol como composto modelo por ser um 

composto fenólico de estrutura simples. Em seguida, resolveu-se aplicar o estudo 

para um fármaco que também continha o grupo fenólico, mas uma estrutura mais 

complexa em relação ao fenol, o paracetamol. Em contrapartida, o ciprofloxacino 

foi escolhido por não apresentar o grupo fenólico em sua estrutura e assim, 

comparar se os dihidroxibenzenos seriam formados ou quando adicionados à 

degradação, verificar sua eficiência.  

 

1.5.1 Fenol 

 

Fenol (Figura 5) é um composto extremamente tóxico ao ambiente e atinge 

os corpos d`água a partir de sua utilização e de seus derivados em refinarias de 
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petróleo, indústrias farmacêuticas, têxteis, de corantes, de pesticidas, entre 

outras. Devido à sua toxicidade e resistência o tratamento é considerado 

importante para proteção ambiental. Os tratamentos utilizados são: adsorção, 

oxidação química, tratamento biológico, entre outros, no entanto não são capazes 

de remover totalmente e desta forma, pode afetar a vida aquática 

(BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2012; SU et al., 2012; AHMAD et al., 

2012). 

 

 

 

Figura 5. Estrutura molecular do fenol. 

 

1.5.2 Paracetamol 

 

O paracetamol (Figura 6), também conhecido como 4-hidroxiacetanilida é 

pertencente à classe dos derivados dos p-aminofenol e é muito utilizado como 

analgésico-antipirético. Os analgésicos são um grupo de medicamentos utilizados 

para aliviar a dor pela ação nos sistema nervoso periférico e central (FELIS; 

MIKSCH, 2009). A ocorrência no ambiente pode ser explicada pelo seu uso 

popular, como tratar sintomas de resfriados. Atualmente, o paracetamol é 

componente de mais de cem medicamentos e é princípio ativo do Tylenol®, 

analgésico vendido em todo o mundo. Sua ingestão não causa irritação gástrica, 

mas se ingerido em excesso ou com álcool propicia danos ao fígado podendo 

levar à morte (MOCTEZUMA et al., 2012). Sua toxicidade é atribuída à produção 

do metabólito N-acetil-p-benzoquinona imina, formado pela oxidação enzimática 

no fígado.  

OH

http://link.springer.com/article/10.1007/s11356-016-6835-6#CR4
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Figura 6. Estrutura molecular do paracetamol 

 

1.5.3 Ciprofloxacino 

 

 Milhares de toneladas de antibióticos são usadas na medicina humana e 

veterinária, como na aquicultura, bem como na agricultura e os resíduos são 

descartados nas águas superficiais e solo e portanto tem se tornado uma 

preocupação ambiental (JALIL et. al, 2015). O ciprofloxacino (Figura 7) é um 

antibiótico do grupo das fluoroquinolonas utilizado no tratamento de infecções 

bacterianas pela medicina humana e veterinária. Sua presença foi verificada em 

águas residuárias, solos e efluentes hospitalares em concentrações da ordem de 

0,04 a 0,21 ng L-1 (KARTHIKEYAN; MEYER, 2006; GITHINJI et al., 2011). 

Considerando a baixa biodegradabilidade de ciprofloxacino, a remoção 

relativamente elevada em estações de tratamento de efluentes (ETE) é atribuída 

principalmente à sorção no lodo, e não à degradação (AL-AHMAD et al., 1999; 

LINDBERG et al., 2006). 

 

Figura 7. Estrutura molecular do ciprofloxacino. 
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2 OBJETIVO 
 

 

2.1 Objetivo geral 

 

Avaliar a contribuição de dihidroxibenzenos, adicionados ou formados 

como produtos de degradação de compostos fenólicos, na eficiência de 

degradação de fenol, paracetamol e ciprofloxacino e na redução de Fe(III) no 

escuro comparando com as degradações na presença de irradiação na presença 

e ausência de complexos orgânicos de ferro. 

 

2.2 Objetivos específicos 

 

- Avaliar os principais parâmetros que influenciam a eficiência do processo Fenton 

na degradação dos compostos estudados, como concentração de peróxido de 

hidrogênio, ferro livre e complexado; 

- Comparar o efeito da irradiação, na eficiência das degradações de fenol, 

paracetamol e ciprofloxacino, na presença e ausência de complexos de ferro, com 

o efeito da presença dos dihidroxibenzenos, formados como intermediários e 

adicionados no meio reacional, no escuro;  

- Avaliar a eficiência dos dihidroxibenzenos, formados e adicionados, na redução 

de Fe(III) no escuro com o efeito da irradiação na redução de Fe(III), na presença 

e ausência de complexos de ferro; 

- Identificar os principais produtos da degradação de paracetamol e ciprofloxacino 

pela técnica de cromatografia líquida de alta eficiência acoplada à espectrometria 

de massas. 
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3 MATERIAIS E MÉTODOS  

 

3.1. Reagentes 

 

Acetonitrila (grau HPLC) J.T. Baker >99% 

Ácido acético Chemis >99% 

Ácido fórmico Tedia 96% 

Ácido sulfúrico Chemis 95-98% 

Catalase bovina Sigma-Aldrich 2300 unidades mg-1 

Catecol Sigma-Aldrich >99% 

Ciprofloxacino: 1-ciclopropil- 6-fluoro-

1,4dihidro-4 oxo-7-(1-piperazinil)-3-ácido 

quinolinecarboxílico 

Farma Nostra 98% 

Fenol Vetec 99% 

Hidroquinona CAAL 99% 

Hidróxido de sódio Chemis 97% 

Metanol (grau HPLC) J.T. Baker >99% 

Nitrato Férrico nonahidratado Mallinckrodt >99% 

Paracetamol: N-(4-hidroxifenil)etanamida Farma Nostra 100,29% 

Peróxido de hidrogênio Synth 29% (m/m) 

Sulfato Ferroso heptahidratado Fmaia 99% 

 

3.2. Processo Fenton e foto-Fenton 

 

Os experimentos Fenton e foto-Fenton foram realizados em um reator 

descrito anteriormente (NOGUEIRA e GUIMARÃES, 2000). No processo Fenton a 

lâmpada permaneceu desligada. O reator consiste em um cilindro de vidro com 

3,8 cm de diâmetro interno, 42 cm de altura e volume irradiado de 280 mL (Figura 

8). O reator opera em modo de recirculação usando uma bomba peristáltica 
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(Masterflex 7518-12) e vazão de 80 mL min-1. A fonte de irradiação é uma 

lâmpada de luz negra de 15 W de potência, com emissão máxima no 

comprimento de onda em 365 nm. 

 

Figura 8. Esquema do reator fotocatalítico utilizando irradiação artificial. 

 

3.2.1 Degradação de fenol, paracetamol e ciprofloxacino 

 

A concentração de peróxido de hidrogênio utilizada nas degradações por 

processo Fenton e foto-Fenton variou entre 2,5 e 5,0 mmol L-1 realizando-se 

testes para verificar a melhor concentração para os estudos. As concentrações de 

ferro utilizadas foram entre 0,1 e 0,2 mmol L-1, concentrações abaixo do limite 

para descarte de ferro em efluente, de 15 mg L-1 o que corresponde a 0,27 mmol 

L-1 segundo a resolução CONAMA n° 430 de 13 de maio de 2011 (CONAMA, 

2011). As concentrações iniciais foram escolhidas a partir de trabalhos anteriores 

do grupo de pesquisa. 

Todas as soluções foram preparadas a partir da dissolução de fenol, 

paracetamol e ciprofloxacino em 500 mL de água destilada, a concentração de 

fenol variou entre 20 e 40 mg L-1 (0,2 e 0,4 mmol L-1) para verificar qual seria a 

melhor para o estudo e a concentração de paracetamol e ciprofloxacino foi de 0,4 
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mmol L-1. Após a adição de 200 L de uma solução 0,25 mol L-1 de Fe(NO3)3 ou 

FeSO4 ao volume total e o pH foi ajustado para 2,5 com H2SO4 (3,0 mol L-1). O 

início da reação aconteceu com a adição de peróxido de hidrogênio.  

O complexo ferrocitrato foi utilizado como fonte de ferro na degradação de 

fenol e paracetamol para comparar a eficiência do ferro livre ou complexado em 

solução. Após a adição de fenol ou paracetamol e de Fe3+ foi adicionado o ácido 

cítrico obtendo uma concentração final em solução igual à de Fe3+ (proporção de 

1:1) formando o ferrocitrato in situ e então, adicionou-se o H2O2 para início do 

experimento. A concentração inicial de 0,1 mmol L-1 de citrato foi confirmada por 

CLAE-DAD. 

Para verificar a eficiência dos dihidroxibenzenos nas degradações, catecol 

e hidroquinona foram adicionados no início dos experimentos às soluções de 

fenol em concentrações entre 0,05 a 1,5 mmol L-1. Às soluções de paracetamol, 

as concentrações adicionadas de hidroquinona foram de 0,05 a 1,5 mmol L-1 e de 

0,05 mmol L-1 de catecol. Na degradação de ciprofloxacino, a concentração 

adicionada de hidroquinona foi de 0,10 mmol L-1.  

Nos experimentos por processo foto-Fenton, realizou-se o mesmo 

procedimento que para o processo Fenton e, quando o reator foi completamente 

preenchido pela solução, o peróxido de hidrogênio foi adicionado, a lâmpada foi 

ligada e o tempo do experimento foi cronometrado.  

Alíquotas de 5,0 mL foram retiradas da reação, em tempos pré-

estabelecidos, para determinação do carbono orgânico total e de peróxido de 

hidrogênio. Outra alíquota de mesmo volume foi retirada, o pH ajustado para 6-7 

com adição de NaOH (0,1 mmol L-1) e foram adicionados 35 μL de catalase (0,1 g 

L-1) deixando em agitação por 10 min, a fim de interromper a reação de Fenton 

pela decomposição do peróxido de hidrogênio pela enzima e precipitação do ferro 

em forma de hidróxido de ferro (III) para quantificação dos compostos. Em 

seguida, as amostras foram filtradas em membrana de fluoreto de polivinilideno 

(PVDF) (Millipore) (0,45 μm de poro, 17 mm de diâmetro) e analisadas por 

cromatografia líquida de alta eficiência (HPLC). 
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3.3. Análises Químicas 

 

3.3.1 Carbono Orgânico Total 

 

A eficiência do processo de mineralização, a conversão do carbono 

orgânico proveniente dos compostos a CO2 e H2O, foi avaliada pela medida do 

decaimento da concentração do carbono orgânico total (COT), utilizando um 

analisador de carbono orgânico (TOC-5000A-Shimadzu). O analisador de carbono 

faz medidas de carbono total (CT) e carbono inorgânico (CI) em água. O COT é 

dado pela diferença entre CT e CI. O carbono orgânico total é proveniente, além 

do composto alvo, dos produtos de degradação formados, bem como da 

contribuição dos ligantes, quando foram utilizados. 

As determinações foram feitas logo após a retirada de alíquotas de 4,00 mL 

da solução, sem qualquer tratamento prévio.  

 

3.3.2 Espectros de absorção 

 

Os espectros de absorção de fenol, catecol e hidroquinona foram obtidos 

em espectrofotômetro (Shimadzu UV mini-1240) para verificar o comprimento de 

onda na absorção máxima para posterior utilização nas análises de CLAE-DAD. 

Também foi verificado o comprimento de onda máximo de fenol na ausência e 

presença de ferro, enzima catalase assim como na adição de várias 

concentrações de ferro na presença de catecol e hidroquinona. 
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3.3.3 Cromatografia Líquida de Alta Eficiência acoplada ao detector de arranjo de 

diodos (CLAE-DAD) 

 

3.3.3.1 Concentrações de fenol, paracetamol, ciprofloxacino, catecol e 

hidroquinona 

 

As concentrações de fenol, paracetamol e ciprofloxacino foram 

determinadas por cromatografia líquida de alta eficiência em fase reversa 

acoplada a detector de arranjos de diodos. O equipamento utilizado foi um 

cromatógrafo a líquido Shimadzu LC 20AT Prominence com detector de arranjo 

de diodos SPD-M20A, coluna Gemini 5 μm C-18 fase reversa (150 x 4,6 mm) 

(Phenomenex). 

As condições cromatográficas utilizadas para a determinação de fenol, 

catecol e hidroquinona em uma mesma corrida foram:  

- Fase móvel: água acidificada com ácido acético (1% v/v) e metanol (75:25). 

- Vazão: 1,0 mL min-1. 

- Temperatura do forno da coluna: 40 °C. 

- Comprimento de onda de detecção: 270 nm para fenol, 276 nm para catecol e 

289 nm para hidroquinona. 

Nos experimentos de degradação de paracetamol as condições 

cromatográficas utilizadas para a determinação do fármaco, de catecol e 

hidroquinona em uma mesma corrida foram: 

- Fase móvel: água acidificada com ácido fórmico (0,1% v/v) e acetonitrila (85:15). 

- Vazão: 0,4 mL min-1. 
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- Temperatura do forno da coluna: 40 °C. 

- Comprimento de onda de detecção: 242 nm para paracetamol, 276 nm para 

catecol e 289 nm para hidroquinona. 

No experimento de degradação de ciprofloxacino as condições 

cromatográficas utilizadas para a determinação do fármaco e hidroquinona em 

uma mesma corrida foram: 

- Fase móvel: água acidificada com ácido fórmico (0,1% v/v) e acetonitrila (80:20). 

- Vazão: 0,4 mL min-1. 

- Temperatura do forno da coluna: 40 °C. 

- Comprimento de onda de detecção: 278 nm para ciprofloxacino e 289 nm para 

hidroquinona. 

 

3.3.3.2 Concentração de ácido cítrico 

 

A concentração de ácido cítrico foi determinada por cromatografia líquida 

de alta eficiência em fase reversa acoplada a detector de arranjos de diodos. O 

equipamento utilizado foi um cromatógrafo a líquido Shimadzu LC 20AT 

Prominence com detector de arranjo de diodos SPD-M20A, coluna Rezex ROA-

Organic Acid H+ (8%) (300 x 7,8 mm) (Phenomenex). 

As condições cromatográficas utilizadas para a determinação de ácido 

cítrico foram:  

- Fase móvel: 2,5 mmol L-1 H2SO4 

- Vazão: 0,5 mL min-1. 

- Volume de injeção: 40 L 
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- Temperatura do forno da coluna: 40 °C. 

- Comprimento de onda de detecção: 210 nm. 

 

3.3.4 Determinação de peróxido de hidrogênio 

 

A concentração do peróxido de hidrogênio residual durante a degradação 

de fenol, paracetamol e ciprofloxacino é de extrema importância, portanto é 

necessário verificar sua concentração para avaliar quando é necessário fazer uma 

nova adição de H2O2. A decomposição do H2O2 foi monitorada 

espectrofotometricamente (Shimadzu UV mini-1240) pela geração de 

peroxovanádio em reação com metavanadato de amônio (Eq. 17) (NOGUEIRA; 

OLIVEIRA; PATERLINI, 2005): 

VO3
- + 4H+ + H2O2 VO2

3+ + 3H2O                                                                     (17) 

A solução de vanadato foi preparada pela mistura de ácido sulfúrico (9 mol 

L-1) adicionado lentamente à solução de metavanadato de amônio (NH4VO3 0,06 

mol L-1), sob agitação magnética a 50 ºC até completa dissolução (NOGUEIRA; 

OLIVEIRA; PATERLINI, 2005). Para análise, foram adicionados 5,00 mL da 

amostra a 1,00 mL de metavanadato de amônio e o volume restante completado 

com água deionizada para 10,00 mL e a absorbância foi lida em 450 nm. 

 

3.3.5 Determinação de Fe(II) 

 

A quantificação do íon ferroso durante a degradação foi monitorada pelo 

método espectrofotométrico baseado na reação com 1,10-ortofenantrolina, 

originando como produto desta reação um complexo de cor vermelha muito 

estável com absorção em 510 nm (SANDELL, 1995). Para análise, foi adicionada 
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uma alíquota de 1,0 mL de amostra em 1,0 mL de acetato de sódio 1,2 mol L-1 e 

1,0 mL de 1,10-ortofenantrolina 0,005 mol L-1, completando o volume com água 

deionizada para 10,00 mL. A absorbância foi medida após 10 min para a completa 

reação. 

As fontes de ferro utilizadas foram os sais FeSO4 e Fe(NO3)3 para as 

degradações por processo Fenton e foto-Fenton, nas concentrações de 0,2 e 0,1 

mmol L-1. 

 

3.3.6 Extração em fase sólida (EFS) 

 

As extrações em fase sólida foram feitas antes das análises de CLAE-

MS/MS. Cartuchos Sep-Pak-C18 (360 mg) e Oasis HLB (60 mg) (Waters, Milford, 

MA, USA) foram utilizados para as extrações de PCT e CIP, respectivamente.  

Os cartuchos Sep-Pak-C18 (360 mg) para as análises de PCT foram 

previamente condicionados com 5 mL de metanol seguidos de 5 mL de água com 

vazão de 5 mL min-1, sugerida pelo fabricante. Em seguida, eluiu-se 5,0 mL da 

amostra, descartando a fase aquosa e, os compostos retidos foram eluídos em 5 

mL de metanol na mesma vazão de condicionamento. 

Os cartuchos Oasis HLB (60 mg)  para as análises de CIP foram 

previamente condicionados com 1 mL de metanol seguidos de 1 mL de água com 

vazão de 1 mL min-1, sugerida pelo fabricante. Em seguida, eluiu-se 1 mL da 

amostra, descartando a fase aquosa e, os compostos retidos foram eluídos em 1 

mL de metanol / ácido fórmico 0,1% (50:50) na mesma vazão de 

condicionamento. 
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3.3.7 Determinação dos produtos de degradação de paracetamol e ciprofloxacino 

por LC-MS 

 

Para a identificação dos produtos de degradação de paracetamol e 

ciprofloxacino foram feitas análises por cromatografia líquida acoplada à 

espectrometria de massas (LC-ESI/MS-MS QTrap; - Agilent Technologies). O 

sistema cromatográfico estava conectado à um espectrômetro de massas ion trap 

linear (QTrap; Applied Biosystems) equipado com um TurboIonSpray. Para 

obtenção dos dados espectrais, a temperatura do vaporizador foi de 500 ºC e a 

voltagem de 4,5 kV no TurboIonSpray foi aplicada no modo de ionização positivo 

e negativo para identificar mais produtos de degradação. O potencial de 

dessolvatação foi ajustado para 50 V e N2 foi usado como gás de colisão. 

As análises de SRM (select reaction monitoring), foram realizadas por 

serem análises sensíveis que permitem a detecção (via transição mais intensa de 

cada composto) e confirmação (através da segunda transição), mesmo que em 

baixas concentrações referente ao íon precursor>íon fragmento. 

 

3.3.8 Voltametria Cíclica 

 

Análises de voltametria cíclica foram feitas para verificar a formação de um 

complexo entre os DHB e o Fe3+ usando um Autolab PGSTAT-30 

potenciostato/galvanostato controlado por software ―General Purpose 

Eletroquímica System‖ (GPES) (EcoChemie BV) equipado com uma célula de três 

eletrodos convencionais à temperatura ambiente. Um eletrodo de Carbono Vítreo 

com uma área de 0,070 cm2, um eletrodo de Ag/AgCl (KCl 3,0 mol L-1) e um 

eletrodo de fio de platina (3,0 x 0,1 cm), foram utilizados como eletrodo de 

trabalho, referência e eletrodo auxiliar, respectivamente. Antes dos experimentos 

eletroquímicos, a célula eletroquímica foi saturada com N2 durante 5 min.
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

4.1 Avaliação do método cromatográfico 

 

As condições cromatográficas como vazão e composição da fase móvel e 

volume de injeção para determinação de fenol foram baseadas nas condições 

relatadas por Nogueira e Modé (2002) com algumas modificações devido ao 

menor comprimento da coluna cromatográfica utilizada neste trabalho (150 mm). 

Como catecol e hidroquinona também foram monitorados, uma solução padrão de 

cada DHB foi injetada a partir das condições de fenol para verificar o tempo de 

retenção.  

Os espectros de absorção no UV-Vis de fenol, catecol e hidroquinoa foram 

registrados, primeiramente, para verificar o comprimento de onda na absorção 

máxima em água, solvente utilizado nas degradações, os quais foram utilizados 

posteriormente para detecção nas análises por cromatografia líquida. Os valores 

dos comprimentos de onda para absorção máxima foram 270, 276 e 289 nm 

(Figura 9), respectivamente. 
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Figura 9. Espectro de absorção no UV-Vis de (a) fenol, (b) catecol e (c) 

hidroquinona em água destilada com concentração de 20,0 mg L-1. 

 

As fases móveis testadas foram água acidificada com ácido acético (1% 

v/v) e metanol na proporção 60:40 e 75:25 com vazão de 1,0 mL min-1. A Figura 

10A apresenta o cromatograma em 270 nm obtido para a proporção 60:40 da fase 

móvel apresentando os picos de hidroquinona, catecol e fenol nos tempos de 

retenção de  2,2 min e 3,1 min e 4,7 min, respectivamente. Para a proporção 

75:25 da fase móvel (Figura 10B), os tempo de retenção foram de  2,6 min, 4,6 

min e 8,3 min para hidroquinona, catecol e fenol, respectivamente. Os picos 

minoritários presentes no cromatograma referente à Figura 10B podem estar 

relacionados às impurezas nas soluções de catecol e hidroquinona que com a 

proximidade dos tempos de retenção na Figura 10A, aparecem próximos aos 
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picos dos compostos fenólicos. Utilizando menor proporção de metanol, a 

interação dos fenóis que são polares, com a fase móvel foi diminuída. Desta 

forma, a fase móvel 75:25 foi adotada para a identificação dos intermediários 

formados no processo de degradação.  
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Figura 10. Cromatograma obtido por CLAE-DAD de hidroquinona, catecol e fenol 

em fase móvel água acidificada com ácido acético (1%) e metanol nas proporções 

(a) 60:40 e (b) 75:25. Vazão 1,0 mL min-1, 40 µL de volume de injeção, 40 °C e 

270 nm 

 

As condições cromatográficas para paracetamol foram baseadas nas 

condições relatadas por Trovó e colaboradores (2012) com algumas 

modificações. Um padrão de catecol e hidroquinona também foi monitorado para 

verificar o tempo de retenção.  

O comprimento de onda com absorção máxima para a solução aquosa de 

paracetamol 0,40 mmol L-1 foi de 242 nm como pode ser verificado na Figura 11. 
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Figura 11. Espectro de absorção de paracetamol em água destilada com 

concentração de 0,4 mmol L-1. 

 

As fases móveis testadas para a detecção de paracetamol foram água 

acidificada com ácido fórmico (0,1% v/v) e acetonitrila na proporção 70:30, 80:20 

e 85:15 com vazão de 0,4 mL min-1 e 20 µL de volume de injeção. A Figura 12A 

apresenta o cromatograma em 242 nm obtido quando utilizada a fase móvel ácido 

fórmico (0,1% v/v) e acetonitrila na proporção de 70:30 apresentando o pico de 

paracetamol no tempo de retenção de 4,9 min. Na proporção 80:20 (Figura 12B) o 

tempo de retenção foi de 5,4 min e na proporção 85:15 (Figura 12C), o tempo de 

retenção foi de 7,9 min. Utilizando menor quantidade de acetonitrila a interação do 

paracetamol com a fase móvel foi diminuída, aumentando o tempo de retenção. 

Desta forma, preferiu-se a fase móvel 85:15 que resultou em maiores tempos de 

retenção para facilitar a detecção dos intermediários formados no processo de 

degradação do paracetamol que, normalmente, são mais polares.  
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Figura 12. Cromatograma obtido por CLAE-DAD de paracetamol em fase móvel 

água acidificada com ácido fórmico (0,1%) e acetonitrila nas proporções (a) 70:30, 

(b) 80:20 e (c) 85:15. Vazão 0,4 mL min-1, 20 µL de volume de injeção, a 40 °C e 

242 nm. 

 

Como o objetivo do estudo é verificar a formação de dihidroxibenzenos, 

injetou-se uma solução de hidroquinona e catecol nas mesmas condições 

cromatográficas escolhidas do paracetamol para verificar seus tempos de 

retenção que foram de 7,9 e 13,0 min, respectivamente (Figura 13). 
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Figura 13. Cromatograma de (A) hidroquinona e (B) catecol nas condições 

cromatográficas de paracetamol na fase móvel água acidificada com ácido 

fórmico (0,1% v/v) e acetonitrila (85:15). 

 

As condições cromatográficas para ciprofloxacino foram baseadas nas 

condições relatadas por Perini e colaboradores (2013) com algumas 

modificações.  

O comprimento de onda com absorção máxima para a solução aquosa de 

ciprofloxacino 0,10 mmol L-1 foi de 278 nm como pode ser verificado na Figura 14. 
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Figura 14. Espectro de absorção no UV-Vis de ciprofloxacino em água destilada 

com concentração de 0,1 mmol L-1. 
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As fases móveis testadas para a detecção de ciprofloxacino foram água 

acidificada com ácido fórmico (0,1% v/v) e acetonitrila nas proporções 80:20 e 

85:15 com vazão de 0,4 mL min-1 e 20 µL de volume de injeção (Figura 15) 

resultaram  no pico de ciprofloxacino nos tempos de retenção de 5,2 e 8,9 min, 

respectivamente. A proporção de fase móvel escolhida foi 80:20 por apresentar 

melhor simetria de pico e picos mais estreitos que na proporção 85:15. 

  

Figura 15. Cromatograma de CLAE-DAD de ciprofloxacino nas fases móveis 

água acidificada com ácido fórmico (0,1% v/v) e acetonitrila (A) 80:20 e (B) 85:15. 

Vazão 0,4 mL min-1, 20 µL de volume de injeção, a 40 °C e 278 nm. 

 

Como o objetivo do estudo é verificar a eficiência de hidroquinona na 

degradação de ciprofloxacino, injetou-se uma solução padrão nas mesmas 

condições cromatográficas e o tempo de retenção foi de 6,4 min (Figura 16). 
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Figura 16. Cromatograma de hidroquinona nas condições cromatográficas de 

ciprofloxacino na fase móvel água acidificada com ácido fórmico (0,1% v/v) e 

acetonitrila (80:20). 

 

As soluções-estoque de fenol, paracetamol, catecol e hidroquinona e 

ciprofloxacino para a curva analítica foram preparadas em água destilada, mesmo 

solvente utilizado no experimento de degradação. As injeções foram feitas em 

triplicata, sendo o tempo do volume morto de 1,24 min para as condições 

cromatográficas de fenol e 3,11 min para as condições cromatográficas 

paracetamol e ciprofloxacino.  

 O cálculo do limite de detecção (LD), que é a mínima concentração do 

analito detectada pelo equipamento, foi calculada conforme RIBANI et al., 2004 

utilizando-se os dados da curva analítica. 

LD = 3 x s/S                                                                                                       (17) 

em que, s é a estimativa do desvio-padrão da curva e S é o coeficiente angular da 

curva analítica. 

 O limite de quantificação (LQ), que é a mínima concentração do analito que 

pode ser quantificada com confiabilidade, corresponde a 3,3 vezes o LD. 

LQ = 3,3 x LD                                                                                                    (18) 
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As Tabelas 3 - 5 apresentam os tempos de retenção, as equações das 

curvas analíticas, linearidade, coeficientes de determinação, limites de detecção e 

de quantificação para fenol, paracetamol e ciprofloxacino, catecol e hidroquinona 

para as diferentes condições de fase móvel usadas. 

 Segundo Ribani e colaboradores (2004), a linearidade corresponde à 

capacidade do método em fornecer resultados proporcionais à concentração do 

fármaco, dentro de uma determinada faixa de concentração de trabalho. A 

linearidade foi calculada a partir da representação gráfica da relação do sinal 

analítico/concentração do fármaco versus a concentração para diferentes níveis 

de concentração admitindo-se uma variação entre 95 e 105%. 

 

Tabela 3. Equação da curva analítica, faixa linear, coeficiente de determinação 

(R2), limite de detecção (LD) e limite de quantificação (LQ) para os compostos 

fenólicos (CF) hidroquinona (HQ), catecol (CAT) e fenol. 

CF 
tr 

(min) 
Curva analítica* 

Faixa linear 

(mol L-1) 
R2 

LD    

(µmol L-1) 

LQ  

(µmol L-1) 

HQ 2,6 A = 5x106xC - 4642,60 0,5 - 150 0,999 2,78 9,17 

CAT 4,6 A = 5x106xC + 865,74 0,25 - 150 0,999 0,71 2,13 

Fenol 8,3 A = 3x106xC – 945,72 1,25 - 420 0,999 1,02 3,36 

*A = área e C = concentração 
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Tabela 4. Equação da curva analítica, faixa linear, coeficiente de determinação 

(R2), limite de detecção (LD) e limite de quantificação (LQ) para os compostos 

fenólicos (CF) para paracetamol (PCT), catecol (CAT) e hidroquinona (HQ). 

CF 

tr 

(min) 

Curva analítica* 

Faixa linear 

(mol L-1) 

R2 

LD 

(µmol L-1) 

LQ 

(µmol L-1) 

HQ 7,2 A = 5x106xC - 18064 20 - 200 0,999 8,58 28,31 

PCT 7,9 A = 3x107xC - 12319 2,5 - 500 0,999 0,87 2,86 

CAT 13,0 A = 5x106xC - 3421 5,0 - 200 0,999 1,00 3,30 

A = área e C = concentração 

 

Tabela 5. Equação da curva analítica, faixa linear, coeficiente de determinação 

(R2), limite de detecção (LD) e limite de quantificação (LQ) para os compostos 

(CP) ciprofloxacino (CIP) e hidroquinona (HQ). 

CP 

tr 

(min) 

Curva analítica* 

Faixa linear  

(mol L-1) 

R2 

LD 

(µmol L-1) 

LQ 

(µmol L-1) 

CIP 5,2 A = 4x107xC + 4x106 300 - 600 0,995 46,8 154,32 

  A = 1x108xC + 1x105 10 - 200 0,999 3,49 11,50 

HQ 6,4 A = 7x106xC – 5x103 10 - 200 0,999 1,04 3,42 

*A = área e C = concentração 

 

4.2 Enzima catalase 

 

 A enzima catalase foi utilizada para interromper a reação de Fenton, pois é 

capaz de promover a decomposição do peróxido de hidrogênio em água e 

oxigênio (MALATO et al., 2002; ARSLAN-ALATON, 2007).  Este procedimento foi 
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utilizado para eliminar o H2O2 residual das amostras provenientes de degradação 

por processo Fenton e foto-Fenton monitoradas por cromatografia líquida de alta 

eficiência e consequentemente interromper a reação de Fenton que ocorre no 

escuro. Sem esta interrupção, as amostras não seriam representativas no 

momento da análise.  

Um teste foi realizado durante a degradação de fenol 20 mg L-1 com adição 

de 2,5 mmol L-1 de H2O2 para verificar a eficiência da enzima catalase em 

interromper a reação pelo consumo de H2O2.  

A enzima catalase utilizada contém 2300 unidades mg-1, sendo que 1 

unidade decompõe 1 µmol de H2O2 por minuto, convertendo-o a água e oxigênio 

molecular (Eq. 19). 

2 H2O2 + catalase  2 H2O + O2                                                                                 (19) 

Na degradação estudada, retirou-se uma alíquota de 5,0 mL contendo 2,5 

mmol L-1 de H2O2. Portanto, a quantidade de H2O2 presente é: 

2,5 mmol L-1 x 0,005 L x 1000 µmol mmol-1 = 12,5 µmol de H2O2 

Foi adicionado um volume de 35 µL de catalase, na concentração de 0,1 g 

L-1 com prévio ajuste de pH (6-7). 

0,035 mL catalase x 0,1 g L-1 x 1 L 1000 mL-1 x 1000 mg g-1 =  3,5 x 10-3 

mg catalase 

A enzima catalase utilizada possui 2300 unidades por mg. Portanto, em 3,5 

x10-3 mg de catalase tem-se: 

3,5 x10-3 mg de catalase x 2300 unidades mg-1 = 8,05 unidades 

 A solução contendo a enzima foi agitada por 10 min, assim as 8,05 

unidades decompõem: 

8,05 unidades de catalase x 1 µmol unidade-1 de H2O2 x 10 min = 80,5 

µmol de H2O2 
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Portanto, foi adicionada quantidade de catalase mais de 6 vezes maior que 

a necessária para eliminar o H2O2 presente nas amostras.  

Para avaliar a eficiência da enzima catalase na interrupção da reação de 

Fenton injetou-se uma amostra retirada após 3 min de degradação Fenton e foto-

Fenton e comparou-as injetando novamente após 20 dias de armazenamento sob 

refrigeração. A concentração de fenol variou de 1,80 e 1,82 mg L-1, 

respectivamente e pelo processo foto-Fenton de 2,44 e 2,45 mg L-1, 

respectivamente, o que mostra a eficiência para interromper a reação de Fenton, 

sendo um método simples e de fácil execução, para a preservação da amostra.  

 

4.3 Efeito da adição de dihidroxibenzenos na degradação de fenol 

 

 O fenol foi estudado primeiramente como um composto-modelo, para 

verificar o efeito dos dihidroxibenzenos em sua taxa de degradação. Como 

previamente observado, catecol e hidroquinona são isômeros formados como 

produtos de degradação devido ao ataque do radical hidroxila (SCHECK, 1995; 

CHEN; PIGNATELLO, 1997). 

Para verificar se havia interferência da catalase ou ferro na determinação 

da concentração de fenol, realizou-se uma comparação entre as diferentes 

soluções: fenol, fenol com catecol, fenol com Fe(III) 0,1 mmol L-1 com catalase. É 

possível verificar que a concentração de fenóis nas soluções não apresentou 

diferença significativa (p<0,05) (Tabela 7). 
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Tabela 6. Concentração de fenol em diferentes soluções com catalase e Fe3+. 

Soluções Concentração fenol (mg L-1) 

Fenol 12,75a ± 0,01 

Fenol + Catalase 12,77ª ± 0,02 

Fenol + Catalase + Fe3+ 0,1 mmol L-1  13,04ª ± 0,02 

Letras iguais indicam que não há diferença significativa (teste t; pareado, n = 3, 

ttab = 2,78 , p = 0,05). 

 

Para verificar se a presença do Fe(III) deslocaria o comprimento de onda 

na absorção máxima de fenol caso ocorresse a formação de um complexo, 

obteve-se o espectro de absorção no UV-Vis das soluções contendo Fe(III) em 

diferentes concentrações e na presença da enzima catalase (Figura 17). O 

comprimento de onda permaneceu em 270 nm para todas as soluções de fenol, 

confirmando que não houve formação de um complexo entre Fe(III) e fenol o que 

permitiu a utilização deste comprimento de onda nas análises por CLAE. 

300 400
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s
.
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Figura 17. Espectros de absorção de soluções contendo fenol e diferentes 

concentrações de ferro e catalase. 
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A concentração inicial de fenol para avaliar sua degradação foi de 20 mg L-

1 utilizando 0,2 mmol L-1 de Fe2+ e 5,0 mmol L-1 de H2O2 pelo processo Fenton e 

foto-Fenton. A concentração de fenol foi reduzida em 98%, ficando abaixo do 

limite de quantificação após 5 min devido à rápida oxidação do composto nestas 

condições (Figura 18). A remoção de COT pelo processo Fenton foi de 36%, 

restando 1,13 mmol L-1 de H2O2 após 90 min de tratamento. No processo foto-

Fenton a degradação foi mais rápida, com remoção completa de COT em 45 min 

de reação restando 0,20 mmol L-1 de H2O2 após os 60 min de degradação. Em 

ambos os processos o fenol foi oxidado. No entanto, na presença de irradiação os 

intermediários de reação formados também oxidaram, o que não ocorreu pelo 

processo Fenton. 

 A concentração de H2O2 utilizada em ambos os processos foi suficiente 

para a degradação de fenol, pois mesmo após total oxidação havia H2O2 residual. 

No processo foto-Fenton, o consumo de H2O2 foi superior devido à sua reação 

constante com Fe2+ que é regenerado pela irradiação. 
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Figura 18. Influência da irradiação na (A) oxidação, (B) remoção de COT e (C) 

consumo de H2O2 na degradação de Fenol por processo Fenton e foto-Fenton. 

Condições iniciais: Cfenol = 20 mg L-1, CFe2+= 0,2 mmol L-1, CH2O2 = 5,0 mmol L-1, 

pH = 2,5. 

 

A concentração elevada dos reagentes Fe2+ e H2O2  fez com que a 

degradação de fenol fosse rápida, não sendo possível a detecção e quantificação 

dos intermediários formados nem acompanhar a cinética de degradação de fenol. 

Desta forma, realizou-se um experimento com concentrações inferiores dos 

reagentes, 2,5 mmol L-1 de H2O2 e 0,1 mmol L-1 de Fe2+ e mantendo a 

concentração de fenol em 20 mg L-1.  

Nestas condições, a degradação de fenol pelo processo Fenton foi superior 

a 98% após 20 min, tempo 15 min maior quando comparado com a degradação 

obtida com o dobro da concentração de H2O2 e de Fe2+. Desta forma, foi possível 
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acompanhar a cinética de degradação e a formação de intermediários como 

catecol e hidroquinona (Figura 19).  
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Figura 19. Cromatograma de degradação de fenol por processo Fenton de 

alíquotas de (A) 0 min e (B) 3 min em fase móvel água acidificada com ácido 

acético (1% v/v) e metanol (75:25). Condições iniciais: Cfenol = 20 mg L-1, CFe2+= 

0,1 mmol L-1, CH2O2 = 2,5 mmol L-1, pH = 2,5. 

 

Como o objetivo deste trabalho é avaliar a contribuição de 

dihidroxibenzenos na redução de Fe(III) e na eficiência de degradação de fenóis, 

realizou-se uma degradação pelo processo Fenton utilizando Fe(III) no lugar de 

Fe(II), em concentração de 0,1 mmol L-1 e 2,5 mmol L-1 de H2O2 em 20 mg L-1 de 

uma solução de fenol. A oxidação de fenol na presença de Fe2+ foi superior em 

relação ao Fe3+, pois o Fe2+ reage diretamente com o H2O2, enquanto que o Fe3+ 

precisa ser reduzido a Fe2+ primeiramente. Após 90 min de degradação, o fenol 

foi removido em cerca de 30% e a remoção de COT foi de 22% restando  0,77 

mmol L-1 de H2O2 após 90 min de tratamento (Figura 20).  
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Figura 20. Influência da fonte de ferro na (A) oxidação e (B) remoção de COT 

durante a degradação de fenol por processo Fenton. Condições iniciais: Cfenol = 20 

mg L-1, CFe= 0,1 mmol L-1, CH2O2 = 2,5 mmol L-1, pH = 2,5. 

 

A diminuição da concentração de ferro e H2O2 fez com que a degradação 

de fenol fosse mais lenta em relação aos experimentos iniciais com o dobro da 

concentração o que permitiu acompanhar a cinética da degradação. No entanto, 

não foi detectado intermediários durante o experimento utilizando Fe3+, não sendo 

possível avaliar a contribuição dos DHB na degradação. Portanto, decidiu-se 

dobrar a concentração de fenol (40 mg L-1). 

Foram realizados nove experimentos-controle da degradação de fenol 40 

mg L-1: 1) na presença apenas de irradiação (fotólise), 2) apenas de H2O2, 3) 

apenas de Fe2+, 4) apenas de Fe3+, 5) irradiação com Fe2+, 6) irradiação com 

Fe3+, 7) irradiação com H2O2, 8) catecol com Fe3+ e 9) catecol com Fe2+.  O 

experimento com irradiação e Fe2+ resultou em 10% de oxidação de fenol em 90 

min e o experimento na presença de catecol e Fe3+ em 8%. Nenhum experimento 

resultou em mineralização de fenol. Inicialmente, foram discutidos os resultados 

sem adição de catecol e hidroquinona e posteriormente, os resultados com adição 

dos dihidroxibenzenos foram comparados. 

A degradação de fenol (40 mg L-1) no escuro na presença de Fe2+ (0,1 

mmol L-1) e H2O2 (2,5 mmol L-1) iniciou-se com baixa taxa resultando em uma 
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oxidação de 0,8 mg L-1 min-1 nos primeiros 10 min. No entanto, a partir de 15 min 

ocorreu um aumento na taxa de degradação (calculada pela tangente da porção 

linear inicial da curva de concentração em função do tempo de reação) de cerca 

de 3 vezes atingindo 2,5 mg L-1 min-1. Um comportamento similar foi observado na 

presença de irradiação com Fe2+, porém com uma taxa inicial de degradação 

superior à ausência de irradiação devido à constante regeneração de Fe2+, 

atingindo 1,4 mg L-1 min-1 após 7 min e 3,1 mg L-1 min-1 após 15 min. Em ambos 

os casos mais de 98% do fenol foi degradado após 30 min tanto no escuro quanto 

na presença de irradiação (Figura 21A). 
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Figura 21. Influência da irradiação na (A) oxidação (B) mineralização do fenol (C) 

consumo de H2O2 e (D) Formação dos dihidroxibenzenos por processo Fenton e 

foto-Fenton. Condições iniciais: Cfenol = 40 mg L-1, CFe = 0,1 mmol L-1, CH2O2 = 2,5 

mmol L-1, pH=2,5. 
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A degradação de fenol na presença de Fe3+ e H2O2 sob irradiação iniciou-

se também com uma baixa taxa até 13 min, atingindo 0,7 mg L-1 min-1, enquanto 

que após 20 min a taxa aumentou para 3,8 mg L-1 min-1. Portanto, podemos 

diferenciar três fases durante a degradação de fenol: fase inicial, quando a 

degradação ainda é lenta, a fase rápida, quando o fenol é rapidamente oxidado e 

a fase de terminação no final da degradação. Este mesmo comportamento na 

degradação de fenol foi observado anteriormente (Du et al., 2006). No entanto, no 

escuro não ocorreu degradação de fenol na presença de Fe3+ devido à lenta 

decomposição de H2O2 pelo Fe3+ em relação ao Fe2+ (Figura 21A). Um 

comportamento similar foi observado durante o mesmo tempo de experimento 

iniciando com 2 mmol L-1 (192 mg L-1) de fenol (CHEN; PIGNATELLO, 1997). 

Com relação à remoção de COT, um comportamento diferente foi 

observado na ausência e presença de irradiação com Fe2+. Na ausência, 16% de 

remoção foi atingido após 90 min devido à total conversão de Fe2+ a Fe3+ que 

decompõe lentamente o H2O2 para formar •OH. Por outro lado, a remoção de COT 

na presença de irradiação atingiu 76% e 60% após 90 min utilizando Fe2+ e Fe3+, 

respectivamente (Figura 21B). A presença da irradiação durante todo o 

experimento fez com que o Fe3+ fosse constantemente reduzido dando 

continuidade à reação de Fenton e assim, à mineralização dos compostos 

orgânicos. 

O consumo de H2O2 apresentou comportamento similar quando comparado 

com a oxidação de fenol (Figura 21C). No entanto, o consumo relativo de H2O2 

(mol de H2O2 consumido por mol de fenol oxidado) quando o Fe2+ foi utilizado na 

presença de irradiação é levemente maior (5 vezes) em relação ao escuro (4,3 

vezes) após 20 min. Isto indica que na presença de irradiação parte do H2O2 foi 

termicamente decomposta sem a geração do radical hidroxila.  

Catecol (CAT) e hidroquinona (HQ) foram monitorados durante a 

degradação de fenol para investigar se a geração destes produtos em solução 

poderia estar relacionada com a mudança na taxa de degradação de fenol (Figura 



Resultados e Discussão  69 

  

20A). Quando o Fe2+ foi utilizado no escuro, a HQ foi primeiramente detectada 

após 5 min atingindo um máximo de concentração (4,5 mmol L-1) após 7 min, 

enquanto que o CAT atingiu 0,015 mmol L-1 depois de 10 min (Figura 21D). A 

concentração de CAT corresponde a aproximadamente 4% da conversão de 

fenol. Na presença de irradiação e Fe2+, CAT foi detectado após 3 min atingindo 

um máximo de concentração em 7 min (0,0077 mmol L-1) e depois de 10 min a 

HQ foi detectada atingindo 0,0027 mmol L-1 após 13 min. É importante mencionar 

que CAT e HQ podem ser formados e degradados continuamente. 

Na presença de irradiação com adição inicial de Fe3+, apenas HQ foi 

detectada como intermediário atingindo 0,0027 mmol L-1 após 20 min e assim, 

aumentando a taxa degradação de fenol até 30 min quando a hidroquinona 

começou a ser degradada. Pode ser observado que após o máximo de 

concentração de CAT e HQ ser atingido, a taxa de degradação de fenol 

aumentou, sugerindo que os dihidroxibenzenos influenciam fortemente a 

degradação de fenol, provavelmente pela regenação de Fe2+ (Figura 21A). Na 

presença inicial de Fe3+ o processo foi mais lento, pois inicialmente o Fe3+ precisa 

ser reduzido pela irradiação para a decomposição do H2O2, e assim, a formação 

da HQ ocorreu somente em 20 min.  

Considerando que a detecção de CAT e HQ durante a degradação de fenol 

indicam suas influências no aumento da taxa de degradação de fenol, o efeito da 

adição destes dihidroxibenzenos na solução inicial de fenol foi avaliado em 

concentrações que variaram entre 0,05 e 1,5 mmol L-1. 

Após a adição de CAT e HQ na solução de fenol, outros picos foram 

detectados nas análises cromatográficas imediatamente após a adição dos DHB, 

com tempo de retenção de 3,4 min e de 3,7 min, respectivamente (Figura 22A e B 

indicado por uma seta), sendo que sua área aumentava com o aumento da 

concentração de Fe3+ adicionada. Ademais, a área referente ao pico do catecol (tr 

= 4,5 min) ou hidroquinona (tr = 2,6 min) não correspondia à concentração 

adicionada inicialmente à solução.  
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Espectros de absorção no UV-Vis de soluções de catecol e hidroquinona 

com diferentes concentrações de Fe3+ (0,025 – 0,100 mmol L-1) mostraram um 

aumento da absorbância em 380 nm e 246 nm, respectivamente, e uma 

diminuição da absorbância em 276 nm e 289 nm, (Figura 22C e D), indicando 

menores concentrações de catecol e hidroquinona do que foi adicionado 

inicialmente. De acordo com o site do NIST (National Institute of Standards and 

Technology) os espectros de absorção de 1,2-benzoquinona e 1,4-benzoquinona 

apresentam bandas de absorção máxima com comprimentos de ondas de 386 e 

246 nm, respectivamente, sugerindo a oxidação dos DHB às correspondentes 

quinonas no escuro e na ausência de H2O2, pois o espectro de absorção de 1,2-

benzoquinona e 1,4-benzoquinona apresenta banda com máximo de absorção 

nos comprimento de onda de 385 nm e 248 nm, respectivamente (Figura 22C e 

D). Por outro lado, as bandas características de catecol (276 nm) e hidroquinona 

(289 nm) diminuiram (Figura 22C e D) indicando menores concentrações de 

catecol e hidroquinona, o que está de acordo com as menores áreas nos 

cromatogramas. 
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Figura 22. Cromatogramas de catecol 0,1 mmol L-1 (CAT) (A), hidroquinona 0,1 

mmol L-1 (HQ) (B), espectro de absorção de CAT (C) e HQ (D) com aumento das 

concentrações de Fe3+: 0; 0,025; 0,050; 0,075 e 0,100 mmol L-1, pH 2,5, 1,2-BQ = 

1,2-benzoquinona e 1,4-BQ = 1,4-benzoquinona. Inserção: Aproximação do 

espectro de 300 até 450 nm. 

 

Estes resultados indicam que os DHB foram oxidados às respectivas 

quinonas com a adição de Fe3+. Portanto, possivelmente ocorreu a formação do 

complexo entre o dihidroxibenzeno e Fe(III). Assim, medidas por voltametria 

cíclica foram realizadas para verificar a formação de um complexo (Figura 23). 

 O comportamento voltamétrico do catecol e hidroquinona mostrou um par 

de picos quase reversíveis correspondentes à transferência de dois elétrons 

oxidando os grupos fenólicos à semiquinona e quinona (SHAROKHIAN e 
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HAMZEHLOEI, 2003). A adição de Fe3+ provocou um aumento nas correntes 

anódicas e catódicas da hidroquinona, indicando um efeito catalítico na oxidação 

(Figura 23). Na varredura anódica observou-se que o par de picos na presença do 

Fe3+ sofreu um deslocamento para valores maiores de potencial no caso do 

catecol, e para valores menores no caso da hidroquinona, referindo-se à 

formação de complexo entre catecol ou hidroquinona com o Fe3+ (ZANTA et al., 

2010). A quinona pode ser formada pela oxidação dos grupos fenólicos de catecol 

ou hidroquinona por dois mecanismos: na superfície do eletrodo pela 

transferência de dois elétrons ou ainda por íons Fe3+, onde são reduzidos a Fe2+. 

 

Figura 23. Voltamogramas cíclicos de 0,15 mmol L-1 de catecol e hidroquinona 

em KCl 0,3 mol L-1 na ausência e presença de 0,15 mmol L-1 de Fe3+. Taxa de 

varredura: 50 mV s-1. 

 

A degradação de fenol com a adição inicial de catecol e hidroquinona na 

presença de Fe3+ seguiu cinética de primeira ordem e as constantes de taxa 

calculadas indicaram que a adição de 0,05; 0,10 e 0,15 mmol L-1 aumentou a taxa 

de oxidação de fenol independentemente da concentração de DHB adicionada no 

início da degradação (Tabela 7).  

 

-0,4 0,0 0,4 0,8 1,2
-8

-6

-4

-2

0

2

4

6

8

i /
 

A

E / V

 Hidroquinona

 Hidroquinona + Fe
3+

 Catecol

 Catecol + Fe
3+



Resultados e Discussão  73 

  

Tabela 7. Constantes de taxa de degradação de fenol (40 mg L-1) no escuro na 

presença de catecol (CAT) e hidroquinona (HQ). CFe3+ = 0,1 mmol L-1; CH2O2 = 2,5 

mmol L-1; pH 2,5. 

DHB Concentração 

(mmol L-1) 

Constante de taxa 

(min-1) 

Coeficiente de 

determinação (r2) 

 0,05 0,18 ± 0,10 0,991 

CAT 0,10 0,32 ± 0,04 0,999 

 0,15 0,31 ± 0,02  0,991 

 0,05 0,31 ± 0,05 0,991 

HQ 0,10 0,34 ± 0,01 0,998 

 0,15 0,34 ± 0,02 0,999 

 

A adição de CAT e HQ resultou em uma oxidação acima de 95% após 13 

min e 20 min, respectivamente (Figura 24A). Com adição dos DHB no início do 

experimento, a fase inicial que é mais lenta na ausência dos DHB não ocorre e já 

se inicia a fase rápida. Durante esta fase lenta, o H2O2 reage com o Fe2+, que é 

reduzido a Fe2+ e ocorre a formação de OH que irá oxidar o fenol e formar os 

intermediários hidroxilados. A partir da geração destes produtos de degradação 

hidroxilados, como o catecol e hidroquinona, o Fe3+ é rapidamente reduzido e 

volta a ocorrer a reação de Fenton com a degradação de fenol e formação de 

outros intermediários (DU et al., 2006). 
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Figura 24. Influência de catecol (CAT) e hidroquinona (HQ) na (A) oxidação, (B) 

mineralização de fenol, (C) consumo de H2O2 e (D) concentração de DHB. 

Condições initiais: Cfenol = 40 mg L-1; CFe3+ = 0,1 mmol L-1; CÁcido Cítrico = 0,1 mmol 

L-1; CH2O2 = 2,5 mmol L-1; pH 2,5. (barras de erros referem-se a desvios de  

experimentos em triplicata). 

 

O complexo ferrocitrato foi utilizado como fonte de ferro para comparar a 

eficiência na redução de Fe3+ quando este está livre em solução ou complexado e 

para verificar se a presença do ferro complexado afeta a formação dos DHB. A 

degradação de fenol na presença de ferrocitrato e irradiação iniciou com baixa 

taxa de degradação nos primeiros 7 min atingindo 0,8 mg L-1 min-1, porém após 20 

min atingiu 2,3 mg L-1 min-1, maior taxa de degradação em relação ao Fe3+ livre, 

no entanto, menor em relação a adição dos DHB (Figura 24A).   
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Na presença de citrato, CAT foi detectado apenas após 20 min, atingindo 

0,25 mmol L-1 indicando que a formação de CAT iniciou-se depois da degradação 

parcial de citrato, como pode ser observado pela concentração do COT (Figura 

24D). 

Com relação à remoção de COT, resultados similares foram observados na 

presença tanto de CAT quanto de HQ (Figura 24B). Cerca de 10 e 15% de 

remoção do COT foram observados para CAT e HQ depois de 10 min, não 

ocorrendo mais mineralização provavelmente devido à total conversão desses 

compostos a outros que não reduzem o Fe(III) (Figura 24D).  

O consumo de H2O2 apresentou comportamento similar à oxidação de fenol 

(Figura 24C). A degradação de compostos orgânicos na presença de citrato e 

irradiação em pH 2,5 ± 0,2 pode ser atribuído à formação de complexos como 

Fe(III)-citrato e Fe(III)H-citrato, que representam 80% e 5% do total de espécies 

de ferro, respectivamente (calculado pelo programa Visual Minteq 3.1). Na 

presença de citrato, o Fe(III) é reduzido na presença de irradiação pela 

transferência de carga do ligante paro o metal com alta atividade fotocatalítica 

para produzir OH na presença de irradiação em relação a ausência de citrato 

(GUO et al., 2011). 

A concentração de Fe2+ foi determinada durante a degradação de fenol 

para comparar a redução de Fe3+ sob irradiação, com ferro livre e complexado, e 

no escuro na presença de DHB. Os experimentos foram realizados na ausência 

de H2O2 para não ocorrer a oxidação de Fe2+ (Figura 25). O Fe3+ presente 

inicialmente foi completamente e imediatamente reduzido depois da adição dos 

DHB formando Fe2+ como previamente observado (DU et al., 2006; JIANG et al., 

2013). Sob irradiação o Fe3+ livre ou complexado também foi reduzido, no 

entanto, em uma taxa inferior em relação à presença dos DHB. A irradiação do 

ferrocitrato resultou em uma maior taxa de geração de Fe2+ quando comparada 

ao ferro livre. Estes resultados evidenciam uma maior habilidade de CAT e HQ 

em converter Fe3+ em Fe2+ no escuro quando comparado à presença de 

irradiação. 
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Figura 25. Concentração de Fe2+ formado durante degradação de fenol na 

presença e ausência de catecol, hidroquinona, irradiação e ferrocitrato. Condições 

iniciais: Cfenol = 40 mg L-1, CCAT = CHQ = 0,1 mmol L-1, CFe = 0,1 mmol L-1, Cácido cítrico 

= 0,1 mmol L-1, pH=2,5. 

 

 Uma comparação entre as espécies de Fe2+ e Fe3+ foi feita na presença de 

catecol durante a degradação de fenol com adição inicial de H2O2 para verificar se 

o mesmo efeito catalítico observado na presença de Fe3+ também ocorreria na 

presença de Fe2+. 

A degradação de fenol no escuro na presença de Fe2+ iniciou-se com 

menor taxa de degradação em relação ao mesmo experimento na presença de 

catecol, assim como ocorreu na presença de Fe3+ e catecol. No entanto, após 15 

min ocorreu um aumento na taxa de degradação e mais de 95% da concentração 

inicial de fenol foi oxidada após 20 min na ausência de catecol (Figura 26A).  

A taxa de degradação inicial de fenol foi maior (4,10 mg L-1 min-1) na 

presença de CAT e Fe3+ em relação a CAT e Fe2+ (2,61 mg L-1 min-1) até 13 min 

resultando em uma oxidação de fenol acima de 95% e 86%, respectivamente 

(Figura 26A).  
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Figura 26. Efeito da fonte de ferro na (A) oxidação de fenol e na (B) remoção de 

COT na presença de catecol por processo Fenton. Condições iniciais: Cfenol = 40 

mg L-1, CH2O2 = 2,5 mmol L-1, CFe = 0,1 mmol L-1, CCAT = 0,1 mmol L-1, pH=2,5. 

 

Cerca de 11% de remoção do COT (Figura 26B) foram observados na 

presença de Fe3+ e Fe2+ com CAT nos primeiros 10 min, sendo que a adição de 

CAT agregou COT inicialmente. No entanto, após este período não ocorreu mais 

mineralização provavelmente devido à total conversão de CAT. Na presença de 

Fe2+ e ausência de CAT, a remoção de COT foi cerca de 16% após 90 min. 

Portanto, a adição de CAT não contribuiu para uma maior remoção de COT em 

relação à sua ausência inicial.  

O consumo de peróxido de hidrogênio seguiu, aproximadamente, o mesmo 

comportamento da oxidação de fenol, sendo que na presença de CAT com Fe3+ e 

Fe2+ o consumo foi superior (66 e 43%, respectivamente) à ausência de CAT na 

presença de Fe2+ (33%) nos primeiros 10 min (Figura 26C). O catecol reduz o 

Fe3+ inicialmente adicionado ou que foi formado a partir da oxidação de Fe2+, 

decompondo o H2O2. Após este período, devido à conversão do CAT, o Fe3+ não 
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foi mais reduzido e o consumo de H2O2 diminuiu. Na ausência de CAT o Fe3+ não 

foi reduzido e assim, o H2O2 não foi decomposto.  

Uma comparação entre a ausência e a presença de irradição com a adição 

inicial de catecol e hidroquinona foi realizada para verificar se ocorreria um efeito 

sinérgico pelo efeito da presença de ambos na degradação de fenol. 

As degradações de fenol na presença de Fe3+
 e do DHB, na presença ou 

ausência de irradiação apresentaram comportamento similar (Figura 27A). 

Iniciaram com alta taxa de degradação e mais de 95% de fenol foi oxidado em 17 

min. A alta taxa de degradação de fenol na presença dos DHB ocorre devido à 

formação do complexo entre os DHB e Fe(III) que reduz o Fe(III) a Fe(II) 

decompondo o H2O2, o que não permite verificar o efeito adicional da irradiação 

na taxa de degradação. No entanto, como já apresentado, comparando-se a 

presença de DHB e da irradiação na degradação de fenol, separadamente, a 

presença dos DHB no escuro levou a uma maior taxa de degradação de fenol em 

relação à irradiação. O Fe(III) é reduzido a Fe(II) de forma eficiente e assim, o 

fenol é oxidado acima dos 95% até a degradação dos DHB, não sendo necessária 

a presença de irradiação para a redução de ferro. 
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Figura 27. Efeito da irradiação na (A) oxidação de fenol, na (B) remoção de COT 

e no (C) consumo de H2O2 na presença de catecol e hidroquinona. Condições 

iniciais: Cfenol = 40 mg L-1, CFe = 0,1 mmol L-1, CCAT = CHQ = 0,1 mmol L-1, CH2O2 = 

2,5 mmol L-1. pH=2,5. 

 

Com relação à remoção de COT, foi possível observar um comportamento 

diferente com e sem irradiação (Figura 27B). Na ausência de irradiação, a 

remoção de COT foi cerca de 13% com HQ ou CAT até 10 min, não ocorrendo 

mais mineralização após o período provavelmente devido à total conversão dos 

DHB. No entanto, na presença de irradiação a remoção de COT foi maior durante 

todo o experimento devido à contínua redução de Fe3+ com decomposição do 

H2O2 e formação do •OH. Assim sendo, após 90 min cerca de 25% de COT foi 

removido na presença de CAT e HQ. A remoção de COT não foi maior de 90%, 

como na oxidação de fenol devido à formação dos intermediários, que contribuem 

na carga orgânica total.  
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O consumo de H2O2 apresentou comportamento similar quando comparado 

com a oxidação de fenol (Figura 27C). Tanto na presença quanto ausência de 

irradiação, acima de 78% de H2O2 foram consumidos após 10 min na presença de 

CAT ou HQ, uma vez que os DHB reduzem o Fe3+ mais rapidamente que a 

irradiação, e então o Fe2+ decompõe o H2O2. 

 

4.4 Efeito da adição de dihidroxibenzenos na degradação de paracetamol 

 

 O paracetamol foi escolhido para estudo para verificar o efeito da formação 

de produtos dihidroxilados na taxa de degradação, uma vez que intermediários 

hidroxilados são formados na reação (TROVÓ et al., 2012; MOCTEZUMA et al., 

2012). Inicialmente, foram discutidos os resultados sem adição de catecol e 

hidroquinona verificando a formação dos intermediários de reação e 

posteriormente, os resultados com adição dos dihidroxibenzenos foram 

comparados. 

Os experimentos controle da degradação de paracetamol foram realizados: 

1) na presença apenas de irradiação, 2) na presença de irradiação e Fe3+, 3) na 

presença apenas de Fe3+, 4) na presença de catecol e Fe2+ e 5) na presença de 

catecol e Fe3+. O experimento na presença de catecol e Fe3+ resultou em uma 

oxidação de 2% de PCT após 90 min e o experimento na presença de irradiação 

e Fe3+ resultou em 7% de oxidação de paracetamol não ocorrendo mineralização.  

O ferrocitrato foi usado como fonte de ferro na presença de irradiação para 

comparar com o efeito da HQ e de CAT na redução de Fe(III) no escuro.  

Na ausência de DHB, uma fase lenta de degradação de PCT sob irradiação 

é observada até 20 min tanto com adição inicial de Fe3+ livre quanto com 

ferrocitrato resultando em uma taxa de 0,042 e 0,064 mmol L-1 min-1, 

respectivamente, sendo ambas maior do que a taxa de degradação no escuro 

com adição de Fe3+ inicialmente (0,013 mmol L-1 min-1) (Figura 28A). No entanto, 

a taxa de degradação no escuro com Fe3+ começou a aumentar, atingindo 0,019 
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mmol L-1 min-1 após 60 min de reação, cerca de 1,5 vezes maior, degradando 

mais de 99% de PCT, assim como na presença de irradiação. 

Na presença de Fe2+, a degradação de paracetamol iniciou com uma alta 

taxa nos primeiros 3 min atingindo 17,4 mmol L-1 min-1, sendo supeior em relação 

à presença inicial de Fe3+, pois a reação de Fe2+ com o H2O2 é mais rápida. Em 

20 min ocorreu um aumento na taxa de degradação atingindo mais de 99% de 

degradação de paracetamol após 90 min (Figura 28A).  
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Figura 28. Influência da adição de dihidroxibenzenos na (A) oxidação (B) 

mineralização do paracetamol (C) consumo de H2O2 e (D) oxidação dos 

dihidrozibenzenos por processo Fenton. Condições iniciais: Cparacetamol = 0,4 mmol 

L-1, CFe3+ = 0,1 mmol L-1, CH2O2 = 2,5 mmol L-1, pH=2,5. 
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O aumento da taxa de degradação de PCT no escuro com Fe3+ depois de 

20 min ocorreu provavelmente pela formação de HQ (Figura 28D), que é capaz de 

reduzir o Fe3+ a Fe2+ que decompõe H2O2 formando OH. Devi e colaboradores 

(DEVI et al., 2011) também relataram que a formação de intermediários como os 

álcoois aromáticos aumentaram a taxa de degradação do corante amaranto, 

porém os intermediários álcoois alifáticos não produziram o mesmo efeito. A 

geração de intermediários DHB, como a HQ, foi previamente observada durante a 

oxidação de PCT e fenol pelo processo Fenton e influenciaram a taxa de 

degradação (MOCTEZUMA et al. 2012; VILLOTA et al., 2016). 

Para confirmar qual intermediário foi formado, hidroquinona ou catecol, 

experimentos de LC-MS foram realizados. Como ambos os DHB possuem a 

mesma massa molar, foram feitas otimizações das condições de fragmentação e 

ionização por infusão direta de uma amostra com o padrão de cada DHB. Após a 

obtenção de todos os potenciais para a hidroquinona e catecol, partiu-se para as 

análises de SRM (selected reaction monitoring), pois são análises mais sensíveis 

que permitem a detecção (via transição mais intensa de cada composto) e 

confirmação (através da segunda transição), mesmo que em baixas 

concentrações. As transições obtidas para a hidroquinona foram 109>45 e 

109>79 e para o catecol de 109>91 e 109>81 referente ao íon precursor>íon 

fragmento. A Figura 29 apresenta os cromatogramas de íons totais e de íons 

extraídos para hidroquinona e catecol da amostra de 30 min por apresentar maior 

concentração de HQ formada como produto de degradação. É possível verificar 

que apenas a HQ foi detectada como intermediário de reação na amostra (Figura 

29B) pela presença das transições que são ausentes no cromatograma de catecol 

(Figura 29C). 
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Figura 29. (A) Cromatograma de íons totais da alíquota de 30 min de degradação 

de paracetamol por processo Fenton, (B) Cromatograma de íon extraído das 

transições da hidroquinona (azul: 109>45 e vermelho: 109>79, íon precursor>íon 

fragmento) e (C) Cromatograma de íon extraído (XIC) das transições de catecol 

(azul: 109>91 e vermelho: 109>81, íon precursor>íon fragmento). 
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Para verificar a eficiência dos dihidroxibenzenos na degradação de 

paracetamol a partir da redução de Fe3+, o catecol foi adicionado à solução na 

concentração de 0,1 mmol L-1, pois foi a que apresentou maior constante de taxa 

no experimento de degradação de fenol. Em outro experimento, a hidroquinona 

também foi adicionada para avaliar o efeito de sua concentração na degradação 

de PCT, nas concentrações de 0,05 a 0,15 mmol L-1 (Figura 28). 

Na degradação de PCT no escuro com adição inicial de CAT e HQ, a taxa 

de degradação aumentou significativamente seguindo cinética de primeira ordem, 

independentemente da concentração de DHB adicionada (Tabela 8). Como 

resultado, mais de 96% de PCT foram oxidados na presença de DHB após 30 

min. O aumento na taxa de degradação de PCT na presença de DHB em relação 

à ausência confirma o efeito catalítico dos DHB na oxidação de PCT. Além disso, 

a taxa de degradação na presença de DHB é maior em relação à presença de 

irradiação com ferro livre ou complexado, indicando sua alta contribuição na 

redução de Fe3+ em relação à irradiação. No entanto, este efeito foi restrito ao 

início da reação, pois em 7 min os DHB começaram a ser também degradados e 

sua concentração em solução diminuiu para valores inferiores ao limite de 

detecção, 8,56 µmol L-1 e 1,00 µmol L-1 para HQ e CAT, respectivamente (Figura 

28D). 
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Tabela 8. Constantes de taxa de primeira ordem das degradações de 

paracetamol (PCT) 0,40 mmol L-1 com adição inicial de catecol (CAT) e 

hidroquinona (HQ) na presença de Fe3+ por processo Fenton. 

Solução Constante de taxa          

(min-1) 

Coeficiente de 

determinação (r2) 

0,05 mmol L-1 de CAT 0,22 0,994 

0,05 mmol L-1 de HQ 0,22 0,997 

0,10 mmol L-1 de HQ 0,26 0,994 

0,15 mmol L-1 de HQ 0,34 0,991 

 

Em relação à remoção de COT, a irradiação teve um efeito positivo 

independentemente do ferro estar livre ou complexado, atingindo 59% de 

remoção após 90 min de reação (Figura 28B). Por outro lado, apesar da presença 

de CAT e HQ aumentarem significativamente a degradação de PCT no escuro, a 

remoção de COT atingiu 7% após 10 min e 12% após 90 min, provavelmente 

devido à conversão destes compostos depois de 7 min. Na presença de Fe2+ a 

remoção de COT foi de 8% após 90 min devido à oxidação de Fe2+ a Fe3+ que 

decompõe de forma mais lenta o H2O2 produzindo menos OH. Apesar da 

oxidação de PCT ser superior a 95% em todos os processos, a remoção de COT 

não foi superior a 60% pela formação dos intermediários que também contribuem 

no somatório da carga orgânica total. 

Baixo consumo de H2O2 (1%) foi observado durante a degradação de PCT 

no escuro com Fe3+ até 20 min sem adição dos DHB (Figura 28C). No entanto, 

quando a HQ começou a ser formada como intermediário de degradação, o 

consumo de H2O2 aumentou significativamente sugerindo que a HQ contribuiu 

para a formação de Fe2+ que decompôs 70% do H2O2 após 90 min. Na presença 

de Fe2+, como a reação é mais rápida com o H2O2 o consumo após 90 min foi de 

80%. Na presença de irradiação, acima de 96% de PCT foi decomposto após 45 

min independentemente da fonte de ferro (livre ou complexado), consumo muito 

maior em relação à degradação no escuro devido à continua redução de Fe3+ pela 
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irradiação. Neste caso, a detecção de CAT e HQ no meio reacional promoveu a 

redução de Fe3+ mais eficientemente em relação à irradiação. Quando DHB foram 

adicionados à reação, o consumo de H2O2 entre 0 e 20 min foi muito maior 

comparado à irradiação, resultado de uma significativa redução de Fe3+ e 

decomposição de H2O2. 

As determinações da concentração de Fe2+ foram realizadas durante a 

degradação de PCT para comparar o efeito da irradiação, com ferro livre (Fe3+) e 

complexado (ferrocitrato), com o efeito da adição de CAT e HQ na redução de 

Fe2+ (Figura 30). Os experimentos foram realizados na ausência de H2O2 para não 

ocorrer a oxidação de Fe2+. É possível observar que na presença de DHB, a 

redução de Fe3+ ocorreu imediatamente, gerando quantidades estequiométricas 

de Fe2+. A irradiação de Fe3+ e ferrocitrato também reduziu Fe3+, no entanto, a 

uma taxa inferior. Quando se compara o ferro complexado com o ferro livre, uma 

maior taxa de formação de Fe2+ é observada na presença de ferrocitrato, mas que 

atinge um patamar devido à degradação de citrato, que atinge 85% em 10 min, 

decaindo até abaixo do limite de detecção após 90 min, enquanto que a geração 

de Fe2+ na presença de Fe3+ é mais lenta, porém contínua.  
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Figura 30. Concentração de Fe2+ formado durante a degradação de paracetamol 

na ausência e presença de radiação utilizando Fe3+ livre e complexado. 

Condições iniciais: Cparacetamol = 0,4 mmol L-1, CFe3+ = 0,1 mmol L-1, pH=2,5; CHQ = 

CCAT = 0,1 mmol L-1. 
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A geração de Fe2+ no escuro com adição inicial de Fe3+ atingiu 0,021 mmol 

L-1 (Figura 30) devido à formação da hidroquinona como intermediário de reação 

que reduziu o ferro. Um comportamento diferente do observado na degradação de 

fenol com Fe3+, quando não foi gerado Fe2+ no escuro, pois não foram detectados 

intermediários dihidroxilados de reação para contribuir com a redução de Fe3+. 

Este resultado sugere que intermediários dihidroxibenzenos da degradação de 

PCT tenham contribuído para a redução de ferro.  

Nas degradações de PCT com adição inicial de DHB, assim como na 

degradação do fenol, além dos picos referentes ao catecol e hidroquinona, foi 

verificado o aparecimento de um pico com tempo de retenção de 11,2 min (Figura 

31 indicado por uma seta). A diferença no tempo de retenção de catecol e 

hidroquinona em relação aos observados nos experimentos de degradação de 

fenol e paracetamol é devida às diferentes condições cromatográficas utilizadas 

na determinação de fenol e paracetamol. Como descrito anteriormente, esses 

picos cromatográficos referem-se às correspondentes quinonas, produto da 

oxidação de catecol e hidroquinona no escuro na presença de Fe3+ e na ausência 

de H2O2. 
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Figura 31. Cromatogramas de soluções de paracetamol, contendo nitrato férrico e 

dihidroxibenzenos: (A) 0,1 mmol L-1 de catecol; (B) 0,05 mmol L-1 de hidroquinona; 

(C) 0,10 mmol L-1 de hidroquinona; (D) 0,15 mmol L-1 de hidroquinona; (E) 

ausência de dihidroxibenzeno. Condições iniciais: Cparacetamol = 0,4 mmol L-1, CFe3+ 

= 0,1 mmol L-1, CH2O2 = 2,5 mmol L-1, pH=2,5. a seta indica o pico formado após a 

adição de catecol ou hidroquinona à solução. 
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A comparação entre as espécies de Fe2+ e Fe3+ na presença de catecol 

também foi feita durante a degradação de paracetamol para verificar se o mesmo 

efeito catalítico observado na presença de Fe3+ também ocorreria na presença de 

Fe2+, comparando os resultados com a degradação de fenol. 

As degradações de PCT no escuro na presença tanto de Fe2+ como de 

Fe3+ tiveram um comportamento similar, pois, iniciaram com baixa taxa de 

degradação (0,007 e 0,002 mmol L-1 min-1, respectivamente) em relação à 

presença de CAT (0,018 e 0,017 mmol L-1 min-1, respectivamente) até 20 min 

(Figura 32A). Como discutido anteriormente, a presença de CAT aumenta a taxa 

de degradação em relação a sua ausência. Após 20 min, ocorreu um aumento na 

taxa de degradação no experimento na ausência de CAT e o PCT foi oxidado 

acima de 98% após 60 min mesmo valor observado na presença de catecol, 

possivelmente pela formação de intermediários dihidroxilados que contribuem 

para a degradação de paracetamol (Figura 28D e 35). A maior taxa de 

degradação inicial de PCT ocorreu na presença de CAT não ocorrendo diferença 

entre as fontes de ferro, que apresentaram o mesmo comportamento, ou seja, 

Fe(III) e Fe(II) são estabilizados pelo CAT, e após 20 min 95% do PCT foi 

oxidado. 
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Figura 32. Efeito da fonte de ferro na (A) oxidação de paracetamol, na (B) 

remoção de COT e (C) no consumo de H2O2 na presença de catecol por processo 

Fenton. Condições iniciais: Cparacetamol = 40 mg L-1, CFe = 0,1 mmol L-1, CH2O2 = 2,5 

mmol L-1; Ccatecol = 0,1 mmol L-1, pH=2,5. 

 

A remoção do COT (Figura 32B) também apresentou um comportamento 

similar entre as fontes de ferro na ausência de CAT e entre as fontes de ferro na 

presença de CAT. Na presença do DHB o valor de COT inicial é maior devido à 

sua contribuição, resultando em 7% de remoção de COT até 10 min sem 

mineralização posterior, provavelmente devido à total conversão do CAT, 

verificado nos cromatogramas. Na ausência de CAT, a remoção de COT ocorreu 

lentamente durante os 90 min atingindo cerca de 7% na presença de Fe3+ e Fe2+, 

mesma proporção na presença de CAT. A presença do DHB não contribuiu para 

uma maior mineralização.  
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A remoção de H2O2 na presença de CAT foi superior ao consumo na sua 

ausência (Figura 32C). O consumo de H2O2 na presença de CAT e Fe3+ (57%) foi 

superior ao de Fe2+ (10%) nos primeiros 10 min, mas em 30 min o consumo 

praticamente se igualou, devido à decomposição do catecol que não mais reduz o 

Fe(III). Na ausência de CAT o consumo de H2O2 foi superior na presença de Fe2+, 

pois decompõe o H2O2 imediatamente, em relação à presença de Fe3+, que 

decompõe do H2O2 mais lentamente. 

O efeito da irradiação na presença dos DHB também foi realizada durante 

a degradação de PCT para verificar se haveria um efeito sinérgico pela 

contribuição dos DHB e da irradiação. 

A degradação de PCT na presença de Fe3+ e CAT ou HQ, no escuro ou 

sob irradiação apresentou comportamento similar (Figura 33A), com alta taxa no 

início atingindo acima de 90% de oxidação de PCT em 15 min. Portanto, como a 

taxa de degradação de PCT na presença dos DHB foi rápida, não foi possível 

verificar o efeito da contribuição da irradiação.  

Com relação à remoção de COT (Figura 33B), foi possível observar um 

comportamento diferente na presença e ausência de irradiação. Na ausência de 

irradiação, a remoção de COT ocorreu até 10 min. No entanto, na presença de 

irradiação a remoção de COT ocorreu durante todo o experimento devido à 

redução de Fe3+ dando continuidade à reação de Fenton com remoção de COT 

pela degradação de PCT e dos intermediários formados atingindo após 90 min 

58% e 46% de remoção na presença de CAT e HQ, respectivamente.  

O consumo de H2O2 na presença de irradiação e CAT ou HQ foi superior 

(acima de 97%) quando comparado ao consumo de H2O2 no escuro (88%) 

também na presença dos DHB após 90 min (Figura 33C). No entanto, o consumo 

até 10 min foi de 57% na presença dos DHB tanto na presença quanto ausência 

de irradiação. Esta diferença ocorreu após 10 min, devido aos DHB serem 

degradados, mas a presença de irradição permanece reduzindo o Fe3+ a Fe2+ 

mantendo o consumo de H2O2. 
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Figura 33. Efeito da irradiação na (A) oxidação de paracetamol e na (B) remoção 

de COT e (C) consumo de H2O2 na presença de catecol e hidroquinona. 

Condições iniciais: CPCT = 40 mg L-1, CFe = 0,1 mmol L-1, CCAT = CHQ = 0,1 mmol L-

1, CH2O2 = 2,5 mmol L-1, pH=2,5. 

 

4.4.1 Principais produtos de degradação de paracetamol 

 

 As análises de LC-MS/MS do PCT detectaram um íon de razão massa 

carga (m/z) 150 ([M-H]-) quando analisado no modo negativo e 152 ([M+H]+) no 

modo positivo. Os experimentos de MS/MS de m/z 150 e 152 foram realizados 

para avaliar a fragmentação do composto inicial. Um fragmento de m/z 134 foi 
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detectado referente à perda de água e um de m/z 110 referente à perda de cetona 

(-CH2CO). 

 Três isômeros de m/z 168 ([M+H]+) foram detectados por análises de LC-

MS/MS durante a degradação de PCT na ausência de hidroquinona, com tempos 

de retenção de 4,74; 6,37 e 6,85 min nas alíquotas de 20, 30 e 45 min e nas 

alíquotas a partir de 5 min com adição de hidroquinona, formados devido ao 

ataque do radical hidroxila no anel benzênico nas posições orto e meta e pelo 

ataque no grupo amina. O experimento de MS/MS para m/z 168 mostrou um 

fragmento de m/z 126 que corresponde à perda de cetona (-CH2CO) confirmando 

a estrutura do intermediário. Dois isômeros com m/z 168 foram previamente 

relatados na degradação de PCT pelo processos foto-Fenton, fotocatálise com 

TiO2 e ozonização (ANDREOZZI et al. 2003; TROVÓ et al. 2012; MOCTEZUMA et 

al. 2012; VILLOTA, 2016). 

Quatro isômeros com m/z 154 ([M+H]+) também foram detectados nos 

tempos de retenção de 4,49; 5,75; 7,45 e 10,09 min, nas alíquotas de 20, 30 e 45 

min na ausência de hidroquinona referente à eliminação de –CH2 a partir do 

fragmento m/z 168. Nos experimentos com adição de hidroquinona não foram 

detectados possivelmente pela maior taxa de degradação de paracetamol. O 

experimento de MS/MS para m/z 154 mostrou um fragmento de m/z 126 que 

corresponde à perda de CO, confirmando a estrutura do intermediário.  

Um fragmento m/z 164 ([M-H]-) correspondente a um produto de 

degradação foi detectado apenas na ausência de hidroquinona nas alíquotas de 

30 e 45 min referente a duas hidroxilações a partir do m/z 168. O experimento de 

MS/MS para m/z 164 mostrou um fragmento de m/z 149 que corresponde à perda 

do grupo metil (-CH3), confirmando a estrutura do intermediário.  

Dois isômeros de m/z 198 ([M+H]+) foram detectados nas alíquotas a partir 

de 5 min com tempos de retenção 7,37 min e 8,88 min apenas na ausência de 

hidroquinona referente às duas hidroxilações a partir do fragmento m/z 164. A 

Figura 34 apresenta uma proposta para a rota de degradação de paracetamol via 

processo Fenton sem adição de hidroquinona. A Figura 35 apresenta a formação 
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e degradação dos intermediários de paracetamol via processo Fenton na 

ausência e presença de hidroquinona, com diferentes diluições para a análise de 

LC-MS.   
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Figura 34. Proposta da rota inicial de degradação de paracetamol via processo 

Fenton sem adição de hidroquinona. 
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Figura 35. Formação e degradação dos intermediários de paracetamol via 

processo Fenton sem (A) e com (B) adição de hidroquinona em diferentes valores 

de diluição. Condições iniciais: CPCT = 0,4 mmol L-1, CFe3+ = 0,1 mmol L-1, CH2O2 = 

2,5 mmol L-1, pH=2,5. 

 

4.5 Efeito da adição de dihidroxibenzenos na degradação de ciprofloxacino 

 

O fármaco ciprofloxacino foi escolhido por não apresentar um grupo 

fenólico em sua estrutura, que desfavorece a formação de intermediários di-

hidroxilados e assim, permite comparar sua taxa de degradação com a do 

paracetamol que o apresenta. A degradação de CIP também foi comparada com 

e sem adição de HQ para verificar o efeito sobre a taxa de degradação. 

Não foi observada degradação de CIP pelo processo Fenton na presença 

de Fe3+, nem decomposição de H2O2 na ausência de hidroquinona devido à 

formação de complexos como Fe(CIP)2 e FeCIP anteriormente relatados (ELDIN 

et al 1996; FRATINI e SCHAPOVAL 1996) (Figura 36A). Comparando o mesmo 

processo, a degradação de PCT iniciou-se lentamente, porém, com a formação 

da HQ em 20 min a taxa de reação aumentou oxidando o PCT acima de 99% em 

90 min. No entanto, não houve degradação do CIP, pois este se complexa com o 

Fe3+. 
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A degradação de CIP por processo foto-Fenton iniciou-se com baixa taxa, 

mas após 20 min a taxa de degradação começou a aumentar, possivelmente pela 

foto-decomposição dos complexos Fe(CIP)2 e FeCIP, atingindo uma taxa de 

degradação de 0,0055 mmol L-1 min-1 e pela regeneração constante de Fe(II) na 

presença da irradiação o CIP foi totalmente degradado após 90 min (Figura 36). 

Em relação à degradação de PCT pelo processo foto-Fenton, a taxa inicial de 

degradação foi maior (0,042 mmol L-1 min-1) pela ausência de complexos entre o 

PCT e Fe3+ e assim, a degradação na presença de irradiação iniciou com a 

adição do H2O2. 

A adição de HQ no início da reação provocou um aumento da taxa de 

degradação de CIP (0,015 mmol L-1 min-1) confirmando o efeito catalítico da 

hidroquinona na degradação de CIP também, que atingiu mais de 95% de 

oxidação após 90 min no escuro (Figura 36A). Na degradação do PCT, a adição 

inicial de HQ, assim como de catecol, também aumentou significativamente a taxa 

de degradação com um efeito ainda mais pronunciado em relação à adição na 

degradação de CIP e após 30 min mais de 96% de PCT foram oxidados em 30 

min, confirmando que a presença de DHB contribuiu para a degradação de ambos 

os fármacos. 

A HQ também foi adicionada no tempo de 30 min para avaliar seu efeito 

durante o experimento. Antes da adição de HQ, o CIP não foi degradado, mas 

após sua adição no escuro ocorreu um aumento drástico na taxa de degradação 

de CIP atingindo 0,0056 mmol L-1 min-1 após sua adição até 90 min, confirmando 

o efeito catalítico da hidroquinona e que a presença de um dihidroxibenzeno 

durante a degradação se complexa de forma mais eficiente com o ferro do que o 

ciprofloxacino. Um aumento significativo também ocorreu na taxa de degradação 

do PCT até 45 min (17,86 mmol L-1 min-1), no entanto, a HQ também é formada 

como intermediário de reação neste tempo, tendo assim ambas contribuições.  

Um comportamento similar foi observado na remoção do COT na 

degradação de CIP na presença de Fe3+ e irradiação e na presença de 

hidroquinona com remoção de 9% e 4%, respectivamente, após 90 min de 

experimento. Apresar da oxidação de CIP durante o processo foto-Fenton, 
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intermediários são formados e não foram removidos. A presença de HQ contribuiu 

para a remoção até 10 min, pois após este período ocorre sua degradação. Não 

ocorreu remoção de COT no escuro na presença inicial de Fe3+, mas após a 

adição de hidroquinona em 30 min ocorreu um aumento nos valores COT (Figura 

36B). Na presença de irradiação 59% de PCT foram removidos em 90 min, 

diferente da degradação de CIP que inicialmente estava complexado. Na 

presença dos DHB a remoção de COT foi de 10% após 90 min, possivelmente 

pelo PCT ser mais facilmente degradado em relação ao CIP. 

O consumo de H2O2 mostrou um comportamento similar quando 

comparado à degradação de CIP que mostrou uma rápida decomposição inicial 

quando a HQ foi adicionada no início da reação (56% após 10 min) (Figura 36C). 

No experimento em que a HQ foi adicionada em 30 min, 20% do H2O2 foi 

consumido após 90 min. A presença da irradiação aumentou levemente o 

consumo de H2O2 (5,6%) após 20 min no escuro devido à decomposição dos 

complexos Fe(CIP)2 e FeCIP, inicialmente, mas após 90 min, 72% do H2O2 foi 

consumido. Portanto, um maior consumo de H2O2 foi observado na presença de 

HQ em relação à presença de irradiação e no escuro sem adição de HQ devido à 

geração de Fe2+. Na degradação de PCT na presença inicial de HQ o consumo de 

H2O2 foi de 58% em 10 min, próximo ao consumido por CIP nas mesmas 

condições. Na presença de irradiação o consumo foi maior, todo H2O2 foi 

consumido em 90 min. No experimento de degradação de PCT com adição de HQ 

em 30 min, o consumo de H2O2 (70%) foi maior em relação ao CIP, porém a 

formação da HQ como intermediário possivelmente também contribuiu.  
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Figura 36. Influência da adição de hidroquinona na (A) oxidação de paracetamol 

e ciprofloxacina, (B) remoção de COT e (C) consumo de H2O2 na presença e 

ausência de radiação. Condições iniciais: CPCT = CCIP = 0,4 mmol L-1, CFe = 0,1 

mmol L-1, CH2O2 = 2,5 mmol L-1, CHQ = 0,1 mmol L-1, pH=2,5. 

 

A geração de Fe2+ foi completa e instantânea durante a degradação de CIP 

no escuro, após a adição inicial de HQ e na ausência de H2O2 assim como na 

degradação de PCT (Figura 37). Na presença de irradiação, a taxa de redução de 

Fe3+ foi menor em relação à presença de HQ após 90 min enquanto que no 

escuro na presença de Fe3+ não foi observada regeneração de Fe2+. No entanto, 

na degradação de PCT, a HQ formada como intermediário de reação foi capaz de 

reduzir ferro. 
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Figura 37. Concentração de Fe2+ formado durante a degradação de paracetamol  

e ciprofloxacino com e sem adição inicial de hidroquinona (HQ) na ausência e 

presença de irradiação. Condições iniciais: CPCT = CCIP = 0,4 mmol L-1, CFe = 0,1 

mmol L-1, CHQ = 0,1 mmol L-1, pH=2,5. 

 

4.5.1 Produto de degradação de ciprofloxacino 

 

 A análise de LC-MS/MS da amostra de ciprofloxacino detectou um íon de 

m/z 332 ([M+H]+). Os experimentos de MS/MS de m/z 332 foram realizados para 

avaliar a fragmentação do composto inicial. Um fragmento de m/z 314 foi 

detectado referente à perda de água, um de m/z 288 referente à perda do grupo 

carboxilico (COO-), m/z 245 devido à clivagem piperazina e m/z 231 referente à 

eliminação do anel ciclopropil. 

O único produto de degradação foi observado durante oxidação de 

ciprofloxacino na presença de hidroquinona nas alíquotas de 5 até 30 min com 

m/z 330 devido ao ataque de radical hidroxila ao anel benzênico e consequente 

substituição do átomo de flúor, liberando-o como fluoreto (Figura 38). Este 

produto também foi observado na degradação de CIP mediada por ferro zero 
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(Perini et al., 2014). A substituição do átomo de flúor por um grupo hidroxila 

também foi observado na degradação de ofloxacina via processo foto-Fenton, 

antibiótico da classe das fluoroquinolonas (MICHAEL et al., 2013). O experimento 

MS/MS de m/z 330 revelou os fragmentos principais m/z 312 (perda de água) e 

m/z 286 (perda de COO-) comprovando a estrutura do intermediário. Na ausência 

hidroquinona não ocorreu a redução de Fe3+ devido ao complexo com CIP e 

consequentemente, não ocorreu degradação e nenhum intermediário detectado. 

No entanto, a presença de hidroquinona reduziu o Fe3+ que reagiu com o H2O2 

formando os radicais hidroxila que oxidaram o CIP.  

 

 

Figura 38. Produto inicial de degradação de ciprofloxacino via processo Fenton 

com adição de hidroquinona. 
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5 CONCLUSÕES 

 

Os resultados deste trabalho indicam que a degradação de fenol e 

paracetamol no escuro é fortemente afetada pela formação de hidroquinona e 

catecol. A formação de compostos di e trihidroxibenzenos como intermediários 

mudaram drasticamente a cinética de reação de paracetamol a partir de sua 

detecção no escuro. A degradação de ciprofloxacino não teve o mesmo 

comportamento, pois intermediários dihidroxibenzenos não foram formados.  

A adição de catecol e hidroquinona no início da reação, acelerou a taxa de 

degradação de fenol, paracetamol e ciprofloxacino significativamente devido à 

capacidade de redução do Fe3+ por estes compostos confirmada pela imediata 

detecção de Fe2+ após a adição de Fe3+ em solução contendo os 

dihidroxibenzenos. Apesar da rápida oxidação de fenol, paracetamol e 

ciprofloxacino na presença dos dihidroxibenzenos, sob irradiação com ferro livre 

ou complexado maior quantidade de COT foi removida, indicando a importância 

do efeito contínuo da irradiação na redução de Fe3+ e na mineralização.  

A taxa de degradação de fenol, paracetamol e ciprofloxacino na ausência 

de irradiação com catecol e hidroquinona foi superior em relação à presença de 

irradiação com ferro livre ou complexado. 

A geração de Fe2+ foi verificada durante a degradação de fenol, 

paracetamol e ciprofloxacino na presença de irradiação com ferro livre ou 

complexado e no escuro com adição de catecol e hidroquinona. No entanto, a 

redução de Fe3+ no escuro e na presença de catecol e hidroquinona, adicionados 

ou formados como intermediários, apresentou maior taxa em relação à redução 

sob irradiação, comprovando que os dihidroxibenzenos são capazes de reduzir o 

Fe3+ de forma mais eficiente. 

O efeito da irradiação na degradação de fenol e paracetamol na presença 

de catecol ou hidroquinona não foi verificado, pois a taxa de degradação na 

presença dos dihidroxibenzenos é alta.  
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A degradação de fenol com adição de catecol foi superior na presença de 

Fe3+ em relação à presença de Fe2+. O consumo de H2O2 também foi superior na 

presença de Fe3+ durante a degradação de fenol e paracetamol devido à oxidação 

dos compostos ser maior na presença do dihidroxibenzeno. 

As medidas de voltametria realizadas na ausência e presença de catecol e 

hidroquinona demonstraram um deslocamento de potencial referente à formação 

do complexo entre Fe(III) e dihidroxibenzeno. No entanto, o complexo não é 

estável e os dihidroxibenzenos são oxidados às respectivas 1,2 e 1,4-

benzoquinonas. 

A formação de 1,2-benzoquinona e 1,4-benzoquinona foi verificada por 

espectros de UV-Vis. Conforme a concentração de Fe3+ aumentou, a 

concentração de catecol e hidroquinona diminuiu devido à oxidação com 

formação das quinonas. 

Onze produtos de degradação de paracetamol, di e trihidroxilados, foram 

detectados na ausência de hidroquinona e três destes na presença de 

hidroquinona devido à rápida degradação de paracetamol na presença do 

dihidroxibenzenos contribuindo para o aumento da taxa de degradação do 

paracetamol.  

Um produto de degradação de ciprofloxacino na presença de hidroquinona 

foi identificado referente à substituição do átomo de flúor pela hidroxila.  

A presença dos dihidroxibenzenos formados como intermediários de 

reação, assim como, os adicionados no meio reacional, catecol e hidroquinona, 

mudaram drasticamente a cinética de reação acelerando a taxa de degradação 

dos compostos estudados no escuro, de forma superior em relação à presença de 

irradiação na ausência destes compostos, independentemente da fonte de ferro. 

A presença dos dihidroxibenzenos também resultou em maior taxa de geração de 

Fe2+ no meio reacional em relação à irradiação. 

A presença de contaminantes com grupos fenólicos ou outros compostos 

orgânicos que promovam a redução de ferro pode afetar fortemente a cinética de 
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degradação inicial, aumentando significativamente a eficiência do processo de 

tratamento de águas residuais.  
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ANEXO 
 

 

Anexo A1. (a) Cromatograma LC-MS do íon extraído de m/z 168 após 20 min da 

degradação de paracetamol pelo processo Fenton, (b) Espectro MS/MS do íon 

fragmento m/z 168 de tempo de retenção 4,94 min, (c) 6,41 min e (d) 6,80 min. 
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Anexo A2. (a) Cromatograma LC-MS do íon extraído de m/z 154 após 20 min da 

degradação de paracetamol pelo processo Fenton, (b) Espectro MS/MS do íon 

fragmento m/z 154 de tempo de retenção 4,49 min, (c) 5,75 min, (d) 7,45 min e (e) 

10,09 min. 
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Anexo A3. (a) Cromatograma LC-MS do íon extraído de m/z 198 após 20 min da 

degradação de paracetamol pelo processo Fenton, (b) Espectro MS/MS do íon 

fragmento m/z 198 de tempo de retenção 7,43 min e (c) 8,86 min. 
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Anexo A4. (a) Cromatograma LC-MS do íon extraído de m/z 330 após 10 min da 

degradação de ciprofloxacino pelo processo Fenton e (b) Espectro MS/MS do íon 

fragmento m/z 330 de tempo de retenção 3,30 min. 

 

 

 

 

 


