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RESUMO

Os farmacos séo detectados em ambiente aquéatico em concentragdes que variam
de ng L* a ug L' e ndo sdo completamente removidos no tratamento
convencional de &aguas residuais. Um dos Processos Oxidativos Avancados
utilizados para a degradacao de contaminantes recalcitrantes, como os farmacos,
€ 0 processo Fenton. Uma etapa limitante deste processo é a regeneracdo de
Fe(ll) em um ciclo catalitico Fe(ll)/Fe(lll) devido a rapida oxidacdo de Fe(ll) a
Fe(lll) que se acumula em solucdo devido a lenta decomposicdo do H,O, pelo
Fe(lll), que diminui a taxa de geracdo de ‘OH. Estudos revelam que a presenca
de dihidroxibenzenos, intermediarios de degradacdo de compostos fendlicos,
pode melhorar a eficiéncia das rea¢cées Fenton, uma vez que facilitam a geracéo
de Fe(ll) pela formacdo de um complexo onde o Fe(lll) é reduzido por um
mecanismo na esfera de coordenacdo. O objetivo deste trabalho foi avaliar a
contribuicdo de dihidroxibenzenos, adicionados ou formados como produtos de
degradacdo de compostos fenolicos, na eficiéncia de degradacdo de fenol,
paracetamol e ciprofloxacino no escuro, em relacdo a eficiéncia da irradiagéo e
avaliar a presenca dos dihidroxibenzenos durante a reducdo de Fe(lll) no escuro
comparando com a presenca da irradiacdo com ferro livre e complexado. A adi¢ao
de catecol e hidroquinona no inicio das reacdes, acelerou significativamente a
taxa de degradacao de fenol, paracetamol e ciprofloxacino com imediata deteccéo
de Fe®', apresentando maior taxa de geracdo de Fe* do que sob irradiacao,
comprovando que os dihidroxibenzenos s&o capazes de reduzir o Fe** de forma
mais eficiente. No entanto, sob irradiacdo com ferro livre ou complexado maior
guantidade de COT foi removida em relacdo a adicdo dos dihidroxibenzenos.
Estes compostos dihidroxibenzenos formados como intermediarios de reacao
mudaram drasticamente a cinética de degradacao de fenol e paracetamol a partir
de sua deteccédo no escuro. Onze produtos de degradacdo de paracetamol di e
trinidroxilados e um produto de degradacao de ciprofloxacino foram detectados,
confirmando o ataque do radical hidroxila ao anel aromatico de ambos os
farmacos com ataque também ao grupo amina do paracetamol, ocorrendo a
substituicdo do atomo de fldor no ciprofloxacino pela hidroxila. Portanto, a
presenca de contaminantes que contenham grupos fendlicos em aguas residuais
pode afetar a cinética de degradacdo inicial, aumentando a eficiéncia do processo
de tratamento.

Palavras-chave: Fenol, paracetamol, ciprofloxacino, farmacos, hidroquinona,
catecol, dihidroxibenzenos, Fenton.



ABSTRACT

Drugs are detected in aquatic environments at concentrations ranging from ng L™
to pg L™ 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(ll) in the catalytic Fe(ll)/Fe(lll), cycle due to the quick
oxidation of Fe(ll) to Fe(lll), which accumulates in solution, due to the much slower
reaction between Fe(lll) and H,0O,, 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(ll) generation by the formation of a complex
where Fe(lll) 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(lll) 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 Fe?*, showing a higher Fe** generation
rate than under irradiation, proving that dihydroxybenzenes are capable to reduce
Fe** 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 INTRODUCAO

1.1 Contaminacdo do ambiente aquético

A contaminacdo dos recursos hidricos, do ar e de solos decorrentes do
avanco tecnolégico e populacional tem levado a deterioracdo do ambiente, pois
apos diversas substancias quimicas serem usadas para seus devidos fins, sédo
muitas vezes descartadas , sendo os efluentes emitidos sem tratamento prévio, o
gue tem gerado uma preocupacdo social e ambiental estimulando acbes que
visem minimizar ou até reverter estas alteracbes no ambiente. Dentre 0s recursos
naturais, a agua ganha um maior destaque por ser indispensavel a todas as
formas de vida, necessaria para o abastecimento publico e industrial, a irrigacao
agricola, producdo de energia elétrica, atividades de lazer e recreacéo,

preservacao da vida aquatica, entre outros.

Normalmente, os problemas com a qualidade das aguas subterraneas séo
grandes na area rural devido a infiltracdo de biocidas e fertilizantes. No meio
urbano, esta contaminacéo se da principalmente lixiviados de aterros municipais,
depdsitos de descarte de lixo industrial e vazamento de combustiveis de tanques
de armazenamento. As aguas superficiais geralmente recebem muitos
contaminantes, como esgotos municipais, efluentes industriais, lixo, além dos
defensivos agricolas e descarte de dejetos organicos proveniente da criacdo de

animais.

Nos ultimos vinte anos foram publicados trabalhos que abrangem os
aspectos dos contaminantes emergentes, como: ocorréncia, tratamento, efeitos
ecolégicos e ecotoxicolégicos (SANTOS et al.,, 2010; KLEYWEGT et al., 2011;
CABEZA et al., 2012; MARTIN et al., 2012; DONE; HALDEN, 2015; NOGUERA-
OVIEDO; AGA, 2016). Estes contaminantes incluem os produtos de origem
antropogénica como farmacos, produtos para cuidados pessoais, drogas ilicitas,

nanomateriais artificiais, entre outros, sdo nomeados de interesse emergente,
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pois ainda nao foram legislados e assim, ndo sdo comumente monitorados no

ambiente.

Estes contaminantes sao hoje um assunto de grande interesse ambiental e
de saude publica, tendo em vista uma gama de compostos organicos sintéticos
gue sdo utilizados pela sociedade em grandes quantidades para uma série de
finalidades. Portanto, sdo introduzidos diariamente no ambiente aquatico pela
populacdo. Desta forma, o uso consciente da agua, bem como a substituicdo de
matérias-primas toxicas, a minimizacdo da geracdo de residuos e o tratamento
adequado de efluentes sdo acbes importantes para a preservacdo de sua

gualidade.

O constante monitoramento dos ambientes aquaticos juntamente com o
avanco na sensibilidade das técnicas analiticas, na década de 90, tem permitido a
deteccédo de residuos nos ambientes aquaticos em concentracdes cada vez mais
baixas. As técnicas de cromatografia liquida de alta eficiéncia e a cromatografia
gasosa acopladas a espectrometria de massas tornaram possivel a deteccao de
contaminantes organicos presentes no ambiente aquatico em baixas
concentracdes (ng a pg L) (BACALONI et al., 2005; ZUCCATO et al., 2006;
GONZALEZ; BARCELO; PETROVIC, 2007; VAICUNAS et al., 2013; ZHANG et al.
2013; CARLSON et al., 2013).

1.2 Contaminacédo do ambiente aquatico por farmacos

Os farmacos séo principios ativos dos analgésicos, antibioticos,
antidepressivos, antidiabéticos, contraceptivos, reguladores de crescimento,
tranquilizantes entre outros, e ocupam lugar de destaque como contaminantes por
serem usados diariamente em larga escala pela populacdo e ndo serem
totalmente removidos em estacfes 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 concentracdo dos farmacos apés o

tratamento diminui, no entanto, ndo é totalmente removida.

Tabela 1. Ocorréncia de farmacos em diferentes compartimentos aquéticos no

mundo.
Farmaco Concentracéo Matriz/Pais Referéncia
(ng L™
Acido < , : MONTAGNER;
acetilsalicilico 619-1036 Agua de rio/Brasil JARDIM, 2011.
Bezafibrato 40-130 Efluente de BUENO et al., 2009.
ETE/Espanha
Atenolol (B- 738-2883 Afluente de ETE/Taiwan LIN; YU; LATEEF,
bloqueador) 2009.
Carbamazepina 152-749 Lagos/Canada KLEYWEGT et al.,
37-601 Agua de 2011.
consumo/Canadéa KLEYWEGT et al.,
2011.
Ciprofloxacino 119 Agua de rio/Brasil LOCATELLI et al, 2011
418,8-667,1 Afluente de SEIFRTOVA et al.,
ETE/Portugal 2008
100,8-309,2 Efluente de SEIFRTOVA et al.,
ETE/Portugal 2008
0,05 Aguas 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 Lagos/Canada KLEYWEGT et al.,
ND-17 2011.
Agua de KLEYWEGT et al.,
2964 consumo/Canada 2011.
111,3 Efluente de ETE/China SUN et al, 2014.
Agua superficial/lEUA BATT et al, 2016.
Tetraciclina 4-35 Lagos/Canada KLEYWEGT et al.,
11-15 Agua de 2011.
consumo/Canada 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 Agua superficial/EUA BATT et al, 2016.
31 Efluente de ETE/EUA BATT et al, 2016.
Ranitidina 21 Agua superficial/EUA BATT et al, 2016.
1400 Efluente de ETE/EUA BATT et al, 2016.

*ND = ndo determinado, abaixo do limite de detecc¢éo.
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Estes compostos organicos considerados de interesse emergente apesar
de serem encontrados em baixas concentracdes (ng L™* a pg L™?) séo introduzidos
continuamente nas aguas e sdo substancias biologicamente ativas podendo
ocasionar uma toxicidade crénica além de outros efeitos ainda ndo totalmente
esclarecidos como alteracdes citolégicas, reducao de fertilidade, feminilizacao de
peixes, entre outros efeitos as espécies aquaticas. Podendo também relacionar-
se aos efeitos carcinogénicos, mutagénicos e alteracdes na reproducao dos seres
humanos (PETROVIC; BARCELO, 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 ocorréncia de farmacos no ambiente aquatico. No Brasil, os primeiros
trabalhos foram publicados por Stumpf e colaboradores em 1999 (STUMPF et al.,
1999).

Os farmacos, quando consumidos, ndo sao completamente absorvidos
pelo organismo, sendo uma grande parte € excretada via urina e fezes, pouco
metabolizados ou até mesmo sem sofrer transformacédo, como € o caso dos
marcadores radiologicos (HEBERER, 2002). Apds serem excretados passam por
uma estacdo de tratamento de esgoto (ETE), no caso das cidades que as

possuem ou sao lancados nos ambientes aquaticos (Figura 1).

Em regibes com déficit na infra-estrutura de saneamento basico, o
langamento de esgoto doméstico em cursos d’ agua € a principal rota de aporte
dos farmacos, devido a excre¢do metabdlica humana e animal. No Brasil mais da
metade da populacdo ndo tem tratamento de esgoto. Mais de 3,5 milhdes de
brasileiros residentes nas 100 maiores cidades do Brasil despejam esgoto
irregularmente, mesmo tendo redes coletoras disponiveis. Apenas 10 das maiores
cidades brasileiras tratam acima de 80% de seus esgotos. No Brasil, cerca de
40% do esgoto é tratado, sendo a regido Sudeste responsavel por quase 44% do
tratamento do esgoto (SNIS, 2014). Também devem ser levados em consideracéo
os efluentes de industrias farmacéuticas, efluentes rurais, a existéncia de

farmacos no esterco animal utilizado na adubacéo e o descarte inadequado de
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farmacos ap6s o vencimento do prazo de validade (Figura 1) (AQUINO et al.,
2013).

Origem humana Origem na agropecuéria Origem industrial
+Uso de medicamentos 4 gso ve_ter:jna::o de‘dr'ogas ; « IndUstria farmacéutica
« Excrecao de horménios naturais ' Axc]lregaf) de OIMonios nzturaus . . + Produgo de plasticos
 Produtos de limpeza e higiene + Aplicaéo de promotores de crescimento anima « Produtos de limpeza
pessoal + Uso de pesticidas ) + Outras industrias
+ Retiso de lodo de ETE na agricultura
‘—|_/_’
! - ! !
Relsll"c(ijuos Esgoto Reffduos Dfaspejos
salices Alimentos e bebidas Produtos s6lidos liquidos
contaminados industriais
| Aterros ‘ | ETE H Lodo | Kl I Aterros | ETDI I
Exposi¢ao humana .
contaminada
| Lixiviado | | Efluente ‘ T | Lixiviado ‘ | Efluente |
I Escoamento superficial ETA
.

| Contaminagao dos corpos d'dgua |

ETE e ETDI: Estagoes de Tratamento de Esgoto e de Despejos Industriais; ETA: Estagéo de Tratamento de Agua

Figura 1. Representacdo esquematica da fonte e destino dos farmacos no
ambiente aquatico (AQUINO et al., 2013)

1.3 Tecnologias disponiveis para o tratamento de aguas e suas limitacfes

As estacOes de tratamento de esgoto (ETE) sédo planejadas para tratar
aguas residuarias urbanas e a eficiéncia dessas estacdes é normalmente medida
por parametros como remocdo de nitrogénio, fosfato, patdégenos, demanda
bioquimica de oxigénio, material particulado e ions metalicos. Nas localidades que
possuem uma ETE, o esgoto bruto que chega a estacdo é submetido aos
processos convencionais de tratamento fisicos, quimicos e bioldgicos. No entanto,
estes sdo ineficientes na remocao completa de farmacos como anti-inflamatérios,
analgésicos, antibioticos, anti-epilépticos, visto que a maioria das substancias
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 regido metropolitana de Sdo Paulo, o método utilizado é por
lodo ativado, onde ha uma fase liquida e outra sélida. 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
biolégica cresce, forma flocos e é continuamente recirculada e colocada em
contato com a matéria organica sempre com a presenca de oxigénio (aerobio).
Esgoto e lodo sdo misturados, agitados e aerados. O lodo € enviado ao
decantador secundéario e a parte solida € separada do esgoto tratado, o lodo
sedimentado retorna ao tanque de aeracdo ou € retirado para tratamento
(SABESP, 2016).

1.4 Processos Oxidativos Avancados

Os processos oxidativos avancados (POA) vém sendo estudados para
possivel aplicacdo como complemento aos tratamentos convencionais pela
eficiéncia na mineralizacdo de uma variedade de compostos organicos (MELO et
al.,, 2009; CRUZ et al, 2013). Os POA sao baseados na geracdo do radical
hidroxila (*°OH), agente extremamente oxidante (E° = 2,73 V versus eletrodo
normal de hidrogénio, Tabela 2) que reage com diferentes grupos funcionais
formando radicais organicos que sao posteriormente oxidados a CO,, H,O e
acidos inorganicos. Os *OH séo formados a partir de oxidantes como H,O; ou O3,
tendo sua eficiéncia aumentada na presenca de radiacdo ultravioleta ou visivel,
ou de catalisadores como ions metalicos e semicondutores (GOGATE; PANDIT,
2004).



Introducdo 27

Tabela 2. Potencial padrao de redugéo (E°) de alguns oxidantes versus ENH.

Espécie E° (V)

Fag+2H +2e > 2HF 3,08
HO +H" + e — H,0 2,73

Og +2H"+2e — H,0 2,43
Oz + 2 H" +2 e — Oy + H0 2,08
H,0,+2H" +2e — 2H,0 1,76
MnO; + 8 H" + 5 & — Mn?* + 4 H,0 1,51
HCIO +H" + e — % Cl, + H,0 1,63
Clyg +2e —2CI 1,36

ClO," + H" + & — HCIO, 1,28

15 Oy + 2 H' + 2 € — H,0 1,23

Fonte: BRATSCH, 1989

Nos processos heterogéneos sao utilizados catalisadores solidos sendo o

mais comum o TiO,, 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 degradacdo de contaminantes. Em
associacdo com outro processo, o POA pode ser utilizado visando uma
degradacdo parcial, que resulte apenas em transformacdo oxidativa de
compostos recalcitrantes a compostos mais biodegradaveis, permitindo a
combinacdo a um tratamento biologico (FARRE; DOMEENECH; PERAL, 2007;
LAPERTOT et al., 2007).

A oxidacdo dos compostos organicos pelo radical hidroxila ocorre
basicamente por trés mecanismos dependendo de sua estrutura (LEGRINI;
OLIVEROS; BRAUN, 1993):

- Abstracdo de atomo de hidrogénio: geralmente com hidrocarbonetos alifaticos e

promovendo a formacao de radicais organicos (Eq. 1).
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RH+'OH — 'R + H,0O (1)

- Adicao eletrofilica: geralmente com hidrocarbonetos insaturados ou aromaticos.

Ocorre a adicao de "OH a ligagdes 1 formando radicais organicos (Eq. 2).
PhX + ‘'OH — HOPhX (2)
- Transferéncia eletronica: geralmente com hidrocarbonetos halogenados (Eq. 3).
RX + 'OH — RX™ + OH (3)

Reacdes radicalares como a recombinagao entre radicais hidroxila podem
ocorrer com a geracado de peroxido de hidrogénio, porém, esta reacdo nao €
desejavel, devido a diminuicdo da eficiéncia do processo.

1.4.1 Processo Fenton

A reacado de Fenton € conhecida desde o final do século XIX quando Henry
J. Fenton observou a rapida oxidacdo de compostos organicos na presenca de
Fe(ll) e peroxido de hidrogénio (FENTON, 1894). O poder oxidante desta reacéo
é atribuido aos °*OH provenientes da decomposicdo catalitica do perdxido de
hidrogénio em meio acido (Eq.4) (HABER; WEISS, 1934):

Fe?" + H,0, » Fe** + HO + HO®* k=76 L mol’s? (4)

A concentracao de Fe(ll) diminui rapidamente devido a alta taxa da reacgéo
de Fenton, e consequentemente a taxa de degradacdo diminui, devido a
decomposicdo de H,0O, por Fe(lll) ser muito mais lenta em relacdo a
decomposicdo de H,O, na presenca de Fe(ll) (Eq.5 e 6) (NOGUEIRA et al.,
2007).

Fe** + H,0, — Fe* + HO, + H* k=0,001a0,01Lmol"s" (5)
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Fe* + HO, > Fe™ + O, + H' (6)

Em solugBes aquosas as espécies de ferro (Fe?* e Fe*") existem na forma
de aquo/hidroxo complexos, cuja proporcdo depende do pH que influencia o
equilibrio acido base, formando espécies hidroxiladas. A fracdo de espécies de
ferro estdo representadas de forma simplificada com omissdo das aguas
coordenadas (Eq. 7 e 8).

Fe®* + OH  —>Fe(OH)* k=6,5x10" L mol*s* 7)
Fe(OH)?* + OH —Fe(OH)," k=3,08x10° L molts™ (8)

Em valores de pH abaixo de 2, a espécie de Fe(lll) com a maior fracao
molar é Fe(H.0)s*", enquanto que abaixo de pH 8 a espécie predominante de
Fe(ll) é da Fe(H,0)s*" (Figura 2). Com o aumento do pH, espécies mais
hidroxiladas tanto de Fe(ll) como de Fe(lll) sdo formadas, como Fe(H,0)s(OH)" e
Fe(H20)4(OH), (MARTEL; SMITH; MOTEKAITIS, 2004).
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Figura 2. Distribuicdo das espécies de (a) Fe(ll) e (b) Fe(lll) em adgua em funcao
do pH (umol L™) (Fonte: MARTEL; SMITH; MOTEKAITIS, 2004).
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1.4.2 Processo foto-Fenton

A incidéncia de radiacdo UV-Vis nos aquo/hidroxo complexos, denominado
processo foto-Fenton, pode acelerar fortemente a degradacdo de compostos
organicos. A irradiacdo promove um elétron de um orbital centrado no ligante para
um orbital centrado no metal, resultando na reducdo de Fe(lll) e oxidagdo do
ligante aumentando a eficiéncia da oxidacdo pela regeneracdo do Fe(ll) que da
continuidade a reacdo de Fenton reagindo com H,O,, além de produzir radicais
hidroxila (Eq. 9) (ANDREOZZI et al., 1999):

Fe(OH)?* + hv > Fe*" + *OH (9)

Entre os POA o processo foto-Fenton solar é 0 que apresenta o menor
custo operacional (BAUER; FALLMAN, 1997), tendo como vantagens a sua
simplicidade e a abundancia e baixa toxicidade do ferro utilizado como
catalisador. O principal limitante deste processo € a estreita faixa de pH que
resulta em maxima eficiéncia de degradacdo, que varia de 2,5 a 3,0. Um pH
acima de 3,0 leva a precipitacdo do hidroxido de Fe(lll), diminuindo a interacéo
com o peréxido de hidrogénio e assim, a producéo de *OH. Em um pH inferior a
2,5, as altas concentragcdes do ion hidrénio sequestram radicais hidroxila
(SPINKS, 1990). Outra desvantagem se refere a alguns ions inorganicos como
fosfato, sulfato, fluoreto, brometo e cloreto que, dependendo da concentracéo,
podem complexar fortemente com os ions ferro ou ainda sequestrar radicais
hidroxila (PIGNATELLO, 1992).

1.4.2.1 Utilizacdo de complexantes organicos

A utilizacdo de complexantes organicos para o ferro tem demonstrado
aumentar a eficiéncia na degradacdo de compostos organicos sob irradiacéo

considerando a estabilizacao do ferro em uma faixa mais ampla de pH em relacao
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a auséncia de complexantes (SAFARZADEH-AMIRI, BOLTON; CATER, 1996;
SAFARZADEH-AMIRI, BOLTON; CATER, 1997). Como mencionado, o pH 6timo
para as reacfes Fenton € em torno de 3 e o processo € limitado a valores de pH
acima de 3-4. O uso de complexantes permite que o Fe(lll) permaneca solivel em
valores de pH proximos a neutralidade e com maior absor¢do da radiagdo na
regido do visivel em relacdo ao ferro livre, ou seja, ferro complexado por
moléculas d*agua (SILVA, TROVO; NOGUEIRA, 2007; BATISTA; NOGUEIRA,
2012; BATISTA; COTTRELL; NOGUEIRA, 2014). A irradiacdo de complexos
organicos de Fe(lll) em meio aquoso induz a transferéncia de elétrons do ligante
para o metal. Esta transferéncia reduz Fe** a Fe?* com formacdo do radical
hidroxila e oxidagdo do ligante (FAUST; HOIGNE, 1990; KAWAGUCHI; INAGAKI,
1993). Devido a formacdo de espécies reativas de oxigénio, o ciclo redox
Fe**/Fe?* pode ser usado para a degradacao de poluentes organicos em solucées
aquosas (FENG, 2000).

O ferrioxalato de potassio (FeOx) possui rendimento quantico de formacao
de Fe** (dreqry = medida da eficiéncia fotonica de uma reacéo fotoquimica definido
como o numero de mols de um produto formado ou reagente consumido, por
numero de mols de fétons absorvidos) de 1,24 em 300 nm, enquanto que com a
irradiacdo de hidroxo complexos o rendimento € de 0,14 em 313 nm
(SAFARZADEH-AMIRI; BOLTON;CATER, 1996; FENG; NANSHENG, 2000;
DOMENECH, 2001).

Bautitz e Nogueira (2010) compararam os sistemas Fe(lll)/H,O,/UV e
FeOx/H,O,/UV durante a foto-degradacdo de lincomicina e diazepam. Na
presenca do complexante organico, os farmacos foram mais rapidamente
degradados em relacdo ao sistema com ferro livre. Apesar do maior teor organico
guando utilizado o FeOx devido a contribuicdo do oxalato, houve a mesma

concentragdo de carbono organico total (COT) residual no final do experimento.

Silva e colaboradores (SILVA et al., 2010) relataram uma maior producéo
de Fe(ll) quando uma solucdo de pesticida tebuthiuron 0,5 mmol L™ foi irradiada

na presenca de 0,1 mmol L™ de FeOx em relac&o & 0,1 mmol L™ de Fe(NO3)s.
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A possibilidade de utilizacao de citrato de ferro(lll) (Fecit) em reacdes foto-
Fenton para tratamento de efluentes foi apontada por Zepp e colaboradores
(ZEPP et al., 1992). Em relacdo ao oxalato, sua vantagem esta no fato de ser
menos toxico, possibilitar a reacdo em altos valores de pH (até pH = 9) e pelo

acido citrico ser bastante disponivel.

Trovo e Nogueira (2011) obtiveram degradacéo total de diclofenaco e 77%
de remocdo de COT apds 45 e 150 minutos, respectivamente, em pH 7 na
presenca de Fecit. No entanto, nem sempre a presenca de complexantes
organicos aumenta a eficiéncia de degradacédo, algumas vezes pode prejudicar,
como no caso da degradacao de clorofenol na presenca de irradiacdo, a presenca
de Fe(NO3); foi mais eficiente na degradacdo do organoclorado em relacdo ao
FeOx, provavelmente pela reciclagem de Fe* (NOGUEIRA et al., 2005 ).

A fotolise do ferrocitrato (Eq. 10 a 14) em solucéo acida gera CO; e ions
Fe?* livres que reagem com o H,0, dando continuidade & reacéo de Fenton. A
fotdlise das espécies Fe(OH)(Cit)" e ferrocitrato pode produzir oxidantes mais
eficientemente do que FeOH*" (GUO et al., 2011).

Fe(ll)cit + hv > Fe(ll)cits > Fe(ll) + cit®s (10)
cit*s + O,~> 3-oxoglutarato + CO, + O- (11)
3-oxoglutarato - propanona + CO; (12)
H* + Op-» > HOpe (13)
HO,e /O, + Fe(ll) > Fe(lll) + H,0, (14)

1.4.3 Degradacédo de farmacos por Processo Oxidativos Avancados

Como descrito anteriormente, as ETE ndo sao eficientes na remocéo

completa dos residuos de farmacos e seus metabdlitos durante o processo de
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tratamento e acabam lancando-os diretamente no ambiente. Assim sendo, a
concentragdo em que estas substancias sao encontradas pode causar efeitos
toxicos ao ecossistema e também para o homem. Portanto, processos Fenton e
foto-Fenton e outros POA podem ser aplicados como um tratamento
complementar aos ja empregados nas ETE para eliminacéo destes residuos.

Sob o ponto de vista operacional, os POA podem ser aplicados tanto na
saida das ETE, evitando a contaminagdo dos corpos d’agua, como em etapas
iniciais do processo de tratamento de agua, garantindo que esses residuos sejam
eliminados da agua potavel. A aplicacdo de POA na saida da ETE é uma opc¢ao
mais adequada uma vez que se evita que os residuos cheguem as aguas
superficiais e assim, os efeitos para 0s organismos aquaticos seriam minimizados
e a agua captada para abastecimento publico também estaria menos

contaminada.

1.4.4 Efeito dos compostos fenélicos na degradacdo de compostos organicos

O processo Fenton apresentam um elevado poder de oxidacdo de
compostos organicos. No entanto, uma etapa limitante do processo é a
regeneracao de Fe(ll) em um ciclo catalitico Fe(ll)/Fe(lll) devido a rapida oxidacao
de Fe(ll) a Fe(lll) que se acumula em solucdo devido a lenta decomposicdo do
H.,O, pelo Fe(lll) diminuindo a taxa de geracdo de °OH (Eg. 4 e 5). A
concentracdo estequiométrica de "OH formada depende da concentracdo de
Fe(ll). No entanto, a utilizacdo de altas concentracdes de Fe(ll) ndo € vantajosa,
pois leva a formacdo de lama de hidroxidos de Fe(lll). Desta forma, deve-se

utilizar quantidades cataliticas de ions Fe.

No processo Fenton, a reducdo das espécies de Fe(lll) depende do
potencial redox do meio e pode ser significativamente afetada pela presenca de
espécies organicas redutoras como intermedidrios semiquinonas formados pela

oxidacao de fenol que sédo fortes redutores. Além disso, a maioria dos compostos
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aromaticos sdo hidroxilados nas etapas iniciais de degradacdo, produzindo
compostos orto e para-substituidos, por exemplo, catecol e hidroquinona na
degradacéao de fenol, capazes de reduzir Fe(lll) (DU et al., 2006; NICHELA et al.,
2015). A formacdo dos intermediérios hidroxilados na posicdo meta, caso do
resorcinol, ndo é favorecida sendo incapaz de ser oxidado a quinona. No entanto,
o resorcinol pode sofrer ataque do radical hidroxila nas reacées Fenton e gerar
intermediarios orto e para-dihidroxilados que contribuirdo na reducao de Fe(lll).

O primeiro estagio da degradacao dos compostos fendlicos € a hidroxilacdo
do anel aromatico que ocorre pela adicédo eletrofilica do radical hidroxila com a
geracao de intermediarios dihidroxilados, assim como trihidroxilados que também
podem contribuir para a reducao das espécies de Fe(lll) (NICHELA et al., 2015;
CHEN; PIGNATELLO, 1997; DEVI et al., 2011).

Os complexos de Fe(lll) com derivados de fendis, acido benzoico, acido
fenilacético com substituintes cloro, hidroxi e nitro, entre outros, vém sendo
estudados por melhorar a eficiéncia das reacfes Fenton e foto-Fenton devido a
capacidade destes compostos em reduzir Fe** e assim, produzir *OH pela reagéo
com H,0, (PARRA et al., 1998; RODRIGUIEZ et al., 1999; RIVAS et al., 2001;
CHEN et al., 2002; NICHELA et al., 2010; HADDOU et al., 2010; DEVI et al.,
2011). A eficiéncia na degradacdo pode variar dependendo das posicdes dos
ligantes no anel e da formacédo de intermediarios que pode ser favorecida, pela
formacdo de intermediarios como os dihidroxibenzenos, ou desfavorecida, pela
formacdo de derivados alifaticos como acido formico e oxalico que formam
complexos altamente estaveis com o Fe®* no escuro (DU et al., 2006; DEVI et al.,
2011).

Estudos revelam que a presenca de dihidroxibenzenos pode aumentar a
taxa das reacbes Fenton, uma vez que facilitam a formacdo de Fe(ll)
(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 degradacdo como no estudo da adicdo do &cido 2,3-hidroxibenzoico,
acido 3,4-hidroxibenzoico e catecol em que avaliou-se a degradacdo e remocao

de toxicidade de compostos organoclorados provenientes de efluente de inddstria
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de celulose e foi verificado o aumento da eficiéncia no processo pela presenca
dos derivados de acido benzoico (RODRIGUEZ et al., 1999). A adi¢&o de catecol
na degradacéo de dimetil-ftalato foi avaliada em diferentes valores de pH (3,0 até
9,0) mostrando que devido a relacdo de coordenacao na formagdo do complexo
entre o Fe(lll) e o catecol aumentar com o aumento do pH, a precipitacdo do Fe**
€ inibida em pH acima de 3,0 (XIAO et al., 2016). Além da adi¢cdo de compostos
dihidroxibenzenos no meio reacional para aumentar a taxa de degradacdo, a
formacdo destes compostos como intermediarios de reacdo também estd sendo
estudada, devido a hipétese da degradacdo ser catalisada por estes compostos
dihidroxilados conforme sugerido por Trové e colaboladores (2012) durante a

degradacéo de paracetamol.

A cinética e o mecanismo de reacao entre o acido 2,3-dihidroxibenzeno e
Fe(lll) foram propostos por Xu e Jordan (1988) que descreveram a reducao
reversivel do Fe(lll) em dois estagios através da transferéncia de elétron tendo
uma quinona como produto. O Fe(lll) é estabilizado em solucdo pelos DHB
(dihidroxibenzenos) formando um complexo onde o Fe(lll) é reduzido por um
mecanismo na esfera de coordenacao, representado com o catecol (Figura 3). Os
DHB, catecol ou hidroquinona, sdo oxidados a semiquinonas pela transferéncia
de um elétron que reduz um fon Fe®*. Em uma segunda etapa, as semiquinonas,
derivadas da hidroquinona, sdo oxidadas a quinonas pela reducdo de outro ion
Fe® (Eq. 15 a 17) (CONTRERAS et al., 2007). Os complexos se formam quando
o ferro esta livre na solucéo e ndo se formam quando o metal estd complexado de
forma estavel com ligantes como oxalato (INCZEDY, 1976). O O, também pode
atuar como um aceptor de elétrons, sendo reduzido pelo radical semiquinona aos
radicais O,"/HO,", que podem ser convertidos em H,0, (AGUIAR et al., 2007).
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Figura 3. Oxidacdo de catecol por metais de transicédo ou O, e formacéo de radical *OH

(M = Fe ou Cu). (Adaptado de AGUIAR et al., 2007).
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Varios autores tém sugerido que catecol ou hidroquinona podem ser regenerados
a partir das correspondentes quinonas, formando um ciclo redox catalitico para o
processo de oxidacdo (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 reacdo de Fenton estd diretamente relacionado com a

viabilidade e a facilidade da transformac¢do em quinona (através da semiquinona).
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Figura 4. Processo do ciclo redox para regeneracdo de Fe(ll) na reacdo 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 presenca de dihidroxibenzenos,
intermediarios de degradacdo de compostos fendlicos, na eficiéncia de
degradacéo. Inicialmente escolheu-se o fenol como composto modelo por ser um
composto fendlico de estrutura simples. Em seguida, resolveu-se aplicar o estudo
para um farmaco que também continha o grupo fendlico, mas uma estrutura mais
complexa em relacdo ao fenol, o paracetamol. Em contrapartida, o ciprofloxacino
foi escolhido por ndo apresentar o grupo fendlico em sua estrutura e assim,
comparar se os dihidroxibenzenos seriam formados ou quando adicionados a

degradacéo, verificar sua eficiéncia.

1.5.1 Fenol

Fenol (Figura 5) € um composto extremamente téxico ao ambiente e atinge

0s corpos d'agua a partir de sua utilizacdo e de seus derivados em refinarias de
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petroleo, industrias farmacéuticas, téxteis, de corantes, de pesticidas, entre
outras. Devido a sua toxicidade e resisténcia o tratamento € considerado
importante para protecdo ambiental. Os tratamentos utilizados sdo: adsorgao,
oxidagdo quimica, tratamento bioldgico, entre outros, no entanto ndo sao capazes
de remover totalmente e desta forma, pode afetar a vida aquatica
(BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2012; SU et al., 2012; AHMAD et al.,
2012).

OH

Figura 5. Estrutura molecular do fenol.

1.5.2 Paracetamol

O paracetamol (Figura 6), também conhecido como 4-hidroxiacetanilida &
pertencente a classe dos derivados dos p-aminofenol e € muito utilizado como
analgésico-antipirético. Os analgésicos sdo um grupo de medicamentos utilizados
para aliviar a dor pela acdo nos sistema nervoso periférico e central (FELIS;
MIKSCH, 2009). A ocorréncia 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 € principio ativo do Tylenol®,
analgésico vendido em todo o mundo. Sua ingestdo ndo causa irritacdo gastrica,
mas se ingerido em excesso ou com alcool propicia danos ao figado podendo
levar a morte (MOCTEZUMA et al., 2012). Sua toxicidade é atribuida a producao
do metabdlito N-acetil-p-benzoquinona imina, formado pela oxidacdo enzimatica

no figado.


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 antibioticos sdo usadas na medicina humana e
veterinaria, como na aquicultura, bem como na agricultura e os residuos sao
descartados nas aguas superficiais e solo e portanto tem se tornado uma
preocupacao ambiental (JALIL et. al, 2015). O ciprofloxacino (Figura 7) é um
antibidtico do grupo das fluoroquinolonas utilizado no tratamento de infeccdes
bacterianas pela medicina humana e veterinaria. Sua presenca foi verificada em
aguas residuarias, solos e efluentes hospitalares em concentracdes da ordem de
0,04 a 0,21 ng L™ (KARTHIKEYAN; MEYER, 2006; GITHINJI et al., 2011).
Considerando a baixa biodegradabilidade de ciprofloxacino, a remocéao
relativamente elevada em estacfes de tratamento de efluentes (ETE) é atribuida
principalmente a sorcéo no lodo, e ndo a degradacao (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 contribuicdo de dihidroxibenzenos, adicionados ou formados
como produtos de degradacdo de compostos fendlicos, na eficiéncia de
degradacéao de fenol, paracetamol e ciprofloxacino e na reducdo de Fe(lll) no
escuro comparando com as degradacgfes na presenca de irradiacdo na presenca

e auséncia de complexos orgéanicos de ferro.

2.2 Objetivos especificos

- Avaliar os principais parametros que influenciam a eficiéncia do processo Fenton
na degradacdo dos compostos estudados, como concentracdo de peroxido de

hidrogénio, ferro livre e complexado;

- Comparar o efeito da irradiacdo, na eficiéncia das degradacdes de fenol,
paracetamol e ciprofloxacino, na presenca e auséncia de complexos de ferro, com
o efeito da presenca dos dihidroxibenzenos, formados como intermediarios e

adicionados no meio reacional, no escuro;

- Avaliar a eficiéncia dos dihidroxibenzenos, formados e adicionados, na reducgao
de Fe(lll) no escuro com o efeito da irradiacdo na reducéo de Fe(lll), na presenca

e auséncia de complexos de ferro;

- Identificar os principais produtos da degradacéo de paracetamol e ciprofloxacino
pela técnica de cromatografia liquida de alta eficiéncia acoplada a espectrometria

de massas.
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3 MATERIAIS E METODOS

3.1. Reagentes

Acetonitrila (grau HPLC) J.T. Baker >99%
Acido acético Chemis >99%
Acido férmico Tedia 96%
Acido sulfarico Chemis 95-98%
Catalase bovina Sigma-Aldrich 2300 unidades mg™
Catecol Sigma-Aldrich  >99%
Ciprofloxacino: 1-ciclopropil- 6-fluoro- Farma Nostra  98%
1,4dihidro-4 oxo-7-(1-piperazinil)-3-acido

quinolinecarboxilico

Fenol Vetec 99%
Hidroquinona CAAL 99%
Hidroxido de sodio Chemis 97%
Metanol (grau HPLC) J.T. Baker >99%
Nitrato Férrico nonahidratado Mallinckrodt >99%
Paracetamol: N-(4-hidroxifenil)etanamida Farma Nostra  100,29%
Peréxido de hidrogénio 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 GUIMARAES, 2000). No processo Fenton a
lampada permaneceu desligada. O reator consiste em um cilindro de vidro com
3,8 cm de diametro interno, 42 cm de altura e volume irradiado de 280 mL (Figura

8). O reator opera em modo de recirculacdo usando uma bomba peristaltica
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(Masterflex 7518-12) e vazdo de 80 mL min™. A fonte de irradiacdo é uma
lampada de luz negra de 15 W de poténcia, com emissdo maxima no

comprimento de onda em 365 nm.

Lampada de luz
negra =
Cilindro de ¥ __|— Reservatorio
vidro
I.):: = Agitador magnético

X ]
Bomba peristaltica

Figura 8. Esquema do reator fotocatalitico utilizando irradiagao artificial.

3.2.1 Degradacao de fenol, paracetamol e ciprofloxacino

A concentracdo de peroxido de hidrogénio utilizada nas degradacdes por
processo Fenton e foto-Fenton variou entre 2,5 e 5,0 mmol L™ realizando-se
testes para verificar a melhor concentracdo para os estudos. As concentracoes de
ferro utilizadas foram entre 0,1 e 0,2 mmol L™, concentracbes abaixo do limite
para descarte de ferro em efluente, de 15 mg L™ o que corresponde a 0,27 mmol
L segundo a resolucdo CONAMA n° 430 de 13 de maio de 2011 (CONAMA,
2011). As concentrac®es iniciais foram escolhidas a partir de trabalhos anteriores

do grupo de pesquisa.

Todas as solucdes foram preparadas a partir da dissolucdo de fenol,
paracetamol e ciprofloxacino em 500 mL de agua destilada, a concentracdo de
fenol variou entre 20 e 40 mg L™ (0,2 e 0,4 mmol L™) para verificar qual seria a

melhor para o estudo e a concentracao de paracetamol e ciprofloxacino foi de 0,4



Materiais e Métodos 43

mmol L™. Apés a adicdo de 200 uL de uma solucgéo 0,25 mol L™ de Fe(NOs); ou
FeSO, ao volume total e o pH foi ajustado para 2,5 com H,SO4 (3,0 mol L™?). O

inicio da reagdo aconteceu com a adi¢do de perédxido de hidrogénio.

O complexo ferrocitrato foi utilizado como fonte de ferro na degradacéo de
fenol e paracetamol para comparar a eficiéncia do ferro livre ou complexado em
solucédo. Apés a adicdo de fenol ou paracetamol e de Fe® foi adicionado o &cido
citrico obtendo uma concentracéo final em solucéo igual & de Fe®" (proporcéo de
1:1) formando o ferrocitrato in situ e entdo, adicionou-se o H,O, para inicio do
experimento. A concentracéo inicial de 0,1 mmol L™ de citrato foi confirmada por
CLAE-DAD.

Para verificar a eficiéncia dos dihidroxibenzenos nas degradacdes, catecol
e hidroquinona foram adicionados no inicio dos experimentos as solu¢cdes de
fenol em concentracées entre 0,05 a 1,5 mmol L™. As solucdes de paracetamol,
as concentracdes adicionadas de hidroquinona foram de 0,05 a 1,5 mmol L™ e de
0,05 mmol L™ de catecol. Na degradacédo de ciprofloxacino, a concentracdo

adicionada de hidroquinona foi de 0,10 mmol L™.

Nos experimentos por processo foto-Fenton, realizou-se o0 mesmo
procedimento que para o processo Fenton e, quando o reator foi completamente
preenchido pela solucéo, o peroxido de hidrogénio foi adicionado, a lampada foi

ligada e o tempo do experimento foi cronometrado.

Aliguotas de 5,0 mL foram retiradas da reacdo, em tempos pre-
estabelecidos, para determinacdo do carbono organico total e de peréxido de
hidrogénio. Outra aliguota de mesmo volume foi retirada, o pH ajustado para 6-7
com adicdo de NaOH (0,1 mmol L™) e foram adicionados 35 pL de catalase (0,1 g
L") deixando em agitacdo por 10 min, a fim de interromper a reacdo de Fenton
pela decomposicao do perdxido de hidrogénio pela enzima e precipitacao do ferro
em forma de hidroxido de ferro (Ill) para quantificacdo dos compostos. Em
seguida, as amostras foram filtradas em membrana de fluoreto de polivinilideno
(PVDF) (Millipore) (0,45 pm de poro, 17 mm de diametro) e analisadas por

cromatografia liquida de alta eficiéncia (HPLC).
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3.3. Andlises Quimicas

3.3.1 Carbono Orgéanico Total

A eficiéncia do processo de mineralizacdo, a conversdao do carbono
organico proveniente dos compostos a CO, e H,O foi avaliada pela medida do
decaimento da concentracdo do carbono organico total (COT), utilizando um
analisador de carbono organico (TOC-5000A-Shimadzu). O analisador de carbono
faz medidas de carbono total (CT) e carbono inorganico (Cl) em agua. O COT é
dado pela diferenca entre CT e CI. O carbono orgéanico total € proveniente, além
do composto alvo, dos produtos de degradacdo formados, bem como da

contribuicdo dos ligantes, quando foram utilizados.

As determinacdes foram feitas logo apoés a retirada de aliquotas de 4,00 mL

da solucédo, sem qualquer tratamento prévio.

3.3.2 Espectros de absorcao

Os espectros de absorcao de fenol, catecol e hidroquinona foram obtidos
em espectrofotbmetro (Shimadzu UV mini-1240) para verificar o comprimento de
onda na absorcdo maxima para posterior utilizacdo nas andlises de CLAE-DAD.
Também foi verificado o comprimento de onda maximo de fenol na auséncia e
presenca de ferro, enzima catalase assim como na adicdo de varias

concentragfes de ferro na presenca de catecol e hidroquinona.
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3.3.3 Cromatoqgrafia Liquida de Alta Eficiéncia acoplada ao detector de arranjo de
diodos (CLAE-DAD)

3.3.3.1 Concentragcdes de fenol, paracetamol, ciprofloxacino, catecol e
hidroquinona

As concentracbes de fenol, paracetamol e ciprofloxacino foram
determinadas por cromatografia liquida de alta eficiéncia em fase reversa
acoplada a detector de arranjos de diodos. O equipamento utilizado foi um
cromatografo a liquido Shimadzu LC 20AT Prominence com detector de arranjo
de diodos SPD-M20A, coluna Gemini 5 ym C-18 fase reversa (150 x 4,6 mm)
(Phenomenex).

As condi¢cdes cromatograficas utilizadas para a determinacdo de fenol,

catecol e hidroguinona em uma mesma corrida foram:

- Fase movel: agua acidificada com acido acético (1% v/v) e metanol (75:25).
- Vaz&do: 1,0 mL min™.

- Temperatura do forno da coluna: 40 °C.

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

289 nm para hidroquinona.

Nos experimentos de degradacdo de paracetamol as condi¢cdes
cromatograficas utilizadas para a determinacdo do farmaco, de catecol e

hidroguinona em uma mesma corrida foram:
- Fase movel: agua acidificada com acido formico (0,1% v/v) e acetonitrila (85:15).

- Vazdo: 0,4 mL mint.
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- Temperatura do forno da coluna: 40 °C.

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

catecol e 289 nm para hidroquinona.

No experimento de degradacdo de ciprofloxacino as condigbes
cromatograficas utilizadas para a determinacdo do farmaco e hidroquinona em

uma mesma corrida foram:

- Fase mdvel: dgua acidificada com &cido férmico (0,1% v/v) e acetonitrila (80:20).
- Vaz&o: 0,4 mL min™.

- Temperatura do forno da coluna: 40 °C.

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

hidroquinona.

3.3.3.2 Concentracédo de acido citrico

A concentracdo de acido citrico foi determinada por cromatografia liquida
de alta eficiéncia em fase reversa acoplada a detector de arranjos de diodos. O
equipamento utilizado foi um cromatografo a liquido 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 condi¢cdes cromatograficas utilizadas para a determinacdo de &cido

citrico foram:
- Fase movel: 2,5 mmol L™ H,SO,
- Vazdo: 0,5 mL mint.

- Volume de injecdo: 40 pL
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- Temperatura do forno da coluna: 40 °C.

- Comprimento de onda de deteccao: 210 nm.

3.3.4 Determinacdo de perdxido de hidrogénio

A concentracdo do perdxido de hidrogénio residual durante a degradacao
de fenol, paracetamol e ciprofloxacino € de extrema importancia, portanto é
necessario verificar sua concentracéo para avaliar quando € necessario fazer uma
nova adicdo de H;O0,. A decomposicdo do H;O, foi monitorada
espectrofotometricamente  (Shimadzu UV mini-1240) pela geracdo de
peroxovanadio em reagdo com metavanadato de amonio (Eq. 17) (NOGUEIRA;
OLIVEIRA; PATERLINI, 2005):

VO3 + 4H' + H,0,> VO,** + 3H,0 (17)

A solucéo de vanadato foi preparada pela mistura de acido sulftrico (9 mol
L™ adicionado lentamente & solucéo de metavanadato de amdnio (NH4VOs 0,06
mol L), sob agitacdo magnética a 50 °C até completa dissolucdo (NOGUEIRA;
OLIVEIRA; PATERLINI, 2005). Para analise, foram adicionados 5,00 mL da
amostra a 1,00 mL de metavanadato de amoénio e o volume restante completado

com agua deionizada para 10,00 mL e a absorbancia foi lida em 450 nm.

3.3.5 Determinacao de Fe(ll)

A quantificacdo do ion ferroso durante a degradacéo foi monitorada pelo
método espectrofotométrico baseado na reacdo com 1,10-ortofenantrolina,
originando como produto desta reacdo um complexo de cor vermelha muito

estavel com absorcdo em 510 nm (SANDELL, 1995). Para analise, foi adicionada
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uma aliquota de 1,0 mL de amostra em 1,0 mL de acetato de sédio 1,2 mol L™ e
1,0 mL de 1,10-ortofenantrolina 0,005 mol L™, completando o volume com &gua
deionizada para 10,00 mL. A absorbancia foi medida apds 10 min para a completa

reacao.

As fontes de ferro utilizadas foram os sais FeSO, e Fe(NOs3); para as
degradagOes por processo Fenton e foto-Fenton, nas concentrages de 0,2 e 0,1

mmol L.

3.3.6 Extracdo em fase sdlida (EFS)

As extracdes em fase solida foram feitas antes das analises de CLAE-
MS/MS. Cartuchos Sep-Pak-C18 (360 mg) e Oasis HLB (60 mg) (Waters, Milford,

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

Os cartuchos Sep-Pak-C18 (360 mg) para as analises de PCT foram
previamente condicionados com 5 mL de metanol seguidos de 5 mL de agua com
vazdo de 5 mL min™, sugerida pelo fabricante. Em seguida, eluiu-se 5,0 mL da
amostra, descartando a fase aquosa e, os compostos retidos foram eluidos em 5

mL de metanol na mesma vazao de condicionamento.

Os cartuchos Oasis HLB (60 mg) para as analises de CIP foram
previamente condicionados com 1 mL de metanol seguidos de 1 mL de agua com
vazdo de 1 mL min™, sugerida pelo fabricante. Em seguida, eluiu-se 1 mL da
amostra, descartando a fase aquosa e, os compostos retidos foram eluidos em 1
mL de metanol / &cido férmico 0,1% (50:50) na mesma vazdo de

condicionamento.
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3.3.7 Determinacéo dos produtos de degradacéo de paracetamol e ciprofloxacino

por LC-MS

Para a identificacdo dos produtos de degradacdo de paracetamol e
ciprofloxacino foram feitas andlises por cromatografia liquida acoplada a
espectrometria de massas (LC-ESI/MS-MS QTrap; - Agilent Technologies). O
sistema cromatografico estava conectado a um espectrometro de massas ion trap
linear (QTrap; Applied Biosystems) equipado com um TurbolonSpray. Para
obtencdo dos dados espectrais, a temperatura do vaporizador foi de 500 °C e a
voltagem de 4,5 kV no TurbolonSpray foi aplicada no modo de ionizagéo positivo
e negativo para identificar mais produtos de degradacdo. O potencial de

dessolvatacao foi ajustado para 50 V e N, foi usado como gas de colisao.

As analises de SRM (select reaction monitoring), foram realizadas por
serem analises sensiveis que permitem a detecc¢ao (via transicdo mais intensa de
cada composto) e confirmacdo (através da segunda transicdo), mesmo que em

baixas concentracdes referente ao ion precursor>ion fragmento.

3.3.8 Voltametria Ciclica

Andlises de voltametria ciclica foram feitas para verificar a formacdo de um
complexo entre os DHB e o Fe* usando um Autolab PGSTAT-30
potenciostato/galvanostato  controlado por software “General Purpose
Eletroquimica System” (GPES) (EcoChemie BV) equipado com uma célula de trés
eletrodos convencionais a temperatura ambiente. Um eletrodo de Carbono Vitreo
com uma area de 0,070 cm? um eletrodo de Ag/AgCl (KCl 3,0 mol L") e um
eletrodo de fio de platina (3,0 x 0,1 cm), foram utilizados como eletrodo de
trabalho, referéncia e eletrodo auxiliar, respectivamente. Antes dos experimentos

eletroquimicos, a célula eletroquimica foi saturada com N, durante 5 min.



Resultados e Discussdo 50

4 RESULTADOS E DISCUSSAO

4.1 Avaliacdo do método cromatogréfico

As condi¢des cromatograficas como vazdo e composicao da fase movel e
volume de injecdo para determinacdo de fenol foram baseadas nas condigbes
relatadas por Nogueira e Modé (2002) com algumas modificagcbes devido ao
menor comprimento da coluna cromatografica utilizada neste trabalho (150 mm).
Como catecol e hidroquinona também foram monitorados, uma solucéao padréo de
cada DHB foi injetada a partir das condi¢cdes de fenol para verificar o tempo de

retencgao.

Os espectros de absor¢céo no UV-Vis de fenol, catecol e hidroquinoa foram
registrados, primeiramente, para verificar o comprimento de onda na absorcao
maxima em agua, solvente utilizado nas degradacdes, os quais foram utilizados
posteriormente para deteccdo nas andlises por cromatografia liquida. Os valores
dos comprimentos de onda para absorcdo maxima foram 270, 276 e 289 nm

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

hidroquinona em agua destilada com concentracdo de 20,0 mg L™,

As fases moveis testadas foram agua acidificada com acido acético (1%
v/v) e metanol na proporcdo 60:40 e 75:25 com vazdo de 1,0 mL min™. A Figura
10A apresenta o cromatograma em 270 nm obtido para a proporcéo 60:40 da fase
moével apresentando os picos de hidroquinona, catecol e fenol nos tempos de
retencdo de 2,2 min e 3,1 min e 4,7 min, respectivamente. Para a proporcao
75:25 da fase movel (Figura 10B), os tempo de retencdo foram de 2,6 min, 4,6
min e 8,3 min para hidroquinona, catecol e fenol, respectivamente. Os picos
minoritarios presentes no cromatograma referente a Figura 10B podem estar
relacionados as impurezas nas solu¢cdes de catecol e hidroquinona que com a

proximidade dos tempos de retencdo na Figura 10A, aparecem préximos aos
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picos dos compostos fendlicos. Utilizando menor propor¢cdo de metanol, a
interagdo dos fendis que sdo polares, com a fase movel foi diminuida. Desta
forma, a fase mével 75:25 foi adotada para a identificacdo dos intermediarios

formados no processo de degradacéao.

' ' : . - 100000 : w
100 A Catecol ] Catecol

80000+ 80000+

60000 Fenol 60000  Hidroguinona
) Hidroquinona 2 ] corol
T 400001 £ 40000

20000+ 200004 k

0+ 04
° 2 4 6 o 2 4 6 8 10
Tempo (min) Tempo (min)

Figura 10. Cromatograma obtido por CLAE-DAD de hidroquinona, catecol e fenol
em fase movel agua acidificada com acido acético (1%) e metanol nas proporgcdes
(a) 60:40 e (b) 75:25. Vaz&o 1,0 mL min™, 40 pL de volume de injecdo, 40 °C e
270 nm

As condicdes cromatograficas para paracetamol foram baseadas nhas
condicbes relatadas por TrovO e colaboradores (2012) com algumas
modificacdes. Um padrao de catecol e hidroquinona também foi monitorado para

verificar o tempo de retencéo.

O comprimento de onda com absorcdo maxima para a solu¢do aquosa de

paracetamol 0,40 mmol L™ foi de 242 nm como pode ser verificado na Figura 11.
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Figura 11. Espectro de absorcdo de paracetamol em agua destilada com
concentracéo de 0,4 mmol L™.

As fases moveis testadas para a deteccdo de paracetamol foram agua
acidificada com acido férmico (0,1% v/v) e acetonitrila na proporcao 70:30, 80:20
e 85:15 com vazdo de 0,4 mL min™ e 20 pL de volume de injecdo. A Figura 12A
apresenta o cromatograma em 242 nm obtido quando utilizada a fase mével acido
férmico (0,1% v/v) e acetonitrila na proporcédo de 70:30 apresentando o pico de
paracetamol no tempo de retencdo de 4,9 min. Na proporc¢ao 80:20 (Figura 12B) o
tempo de retencao foi de 5,4 min e na propor¢éo 85:15 (Figura 12C), o tempo de
retencéo foi de 7,9 min. Utilizando menor quantidade de acetonitrila a interacéo do
paracetamol com a fase moével foi diminuida, aumentando o tempo de retencéao.
Desta forma, preferiu-se a fase movel 85:15 que resultou em maiores tempos de
retencdo para facilitar a deteccdo dos intermediarios formados no processo de

degradacéo do paracetamol que, normalmente, sdo mais polares.
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Figura 12. Cromatograma obtido por CLAE-DAD de paracetamol em fase movel
agua acidificada com acido formico (0,1%) e acetonitrila nas proporcdes (a) 70:30,
(b) 80:20 e (c) 85:15. Vaz&do 0,4 mL min™, 20 pL de volume de injecdo, a 40 °C e
242 nm.

Como o objetivo do estudo é verificar a formacdo de dihidroxibenzenos,
injetou-se uma solucdo de hidroquinona e catecol nas mesmas condicfes
cromatograficas escolhidas do paracetamol para verificar seus tempos de

retencdo 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 condi¢des
cromatograficas de paracetamol na fase moével &gua acidificada com &cido
formico (0,1% v/v) e acetonitrila (85:15).

As condigbes cromatograficas para ciprofloxacino foram baseadas nas
condicbes relatadas por Perini e colaboradores (2013) com algumas

modificacoes.

O comprimento de onda com absorcdo maxima para a solucdo aquosa de

ciprofloxacino 0,10 mmol L™ foi de 278 nm como pode ser verificado na Figura 14.
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Figura 14. Espectro de absor¢do no UV-Vis de ciprofloxacino em agua destilada

com concentracéo de 0,1 mmol L™.
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As fases moveis testadas para a deteccdo de ciprofloxacino foram agua
acidificada com &cido férmico (0,1% v/v) e acetonitrila nas proporcdes 80:20 e
85:15 com vazdo de 0,4 mL min® e 20 pL de volume de injecdo (Figura 15)
resultaram no pico de ciprofloxacino nos tempos de retencéao de 5,2 e 8,9 min,
respectivamente. A propor¢cdo de fase mével escolhida foi 80:20 por apresentar

melhor simetria de pico e picos mais estreitos que na proporcao 85:15.
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Figura 15. Cromatograma de CLAE-DAD de ciprofloxacino nas fases mdveis
agua acidificada com acido formico (0,1% v/v) e acetonitrila (A) 80:20 e (B) 85:15.

Vaz&do 0,4 mL min™, 20 pL de volume de injecéo, a 40 °C e 278 nm.

Como o objetivo do estudo é verificar a eficiéncia de hidroquinona na
degradacdo de ciprofloxacino, injetou-se uma solucdo padrdo nas mesmas

condi¢cBes cromatograficas e o tempo de retencéo foi de 6,4 min (Figura 16).
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Figura 16. Cromatograma de hidroquinona nas condi¢cées cromatograficas de
ciprofloxacino na fase moével agua acidificada com &cido férmico (0,1% v/v) e
acetonitrila (80:20).

As solucdes-estoque de fenol, paracetamol, catecol e hidroquinona e
ciprofloxacino para a curva analitica foram preparadas em agua destilada, mesmo
solvente utilizado no experimento de degradacédo. As injecdes foram feitas em
triplicata, sendo o tempo do volume morto de 1,24 min para as condi¢des
cromatograficas de fenol e 3,11 min para as condicdbes cromatograficas

paracetamol e ciprofloxacino.

O calculo do limite de deteccédo (LD), que é a minima concentracdo do
analito detectada pelo equipamento, foi calculada conforme RIBANI et al., 2004

utilizando-se os dados da curva analitica.
LD =3 xs/S a7)

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

curva analitica.

O limite de quantificacédo (LQ), que € a minima concentracao do analito que

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

LQ =3,3xLD (18)
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As Tabelas 3 - 5 apresentam os tempos de retengdo, as equacdes das
curvas analiticas, linearidade, coeficientes de determinacgédo, limites de deteccéo e
de quantificacdo para fenol, paracetamol e ciprofloxacino, catecol e hidroquinona

para as diferentes condi¢fes de fase movel usadas.

Segundo Ribani e colaboradores (2004), a linearidade corresponde a
capacidade do método em fornecer resultados proporcionais a concentracdo do
farmaco, dentro de uma determinada faixa de concentracdo de trabalho. A
linearidade foi calculada a partir da representacdo gréafica da relacdo do sinal
analitico/concentracdo do farmaco versus a concentracdo para diferentes niveis

de concentracao admitindo-se uma variagao entre 95 e 105%.

Tabela 3. Equacdo da curva analitica, faixa linear, coeficiente de determinacao
(R?), limite de deteccéo (LD) e limite de quantificacdo (LQ) para oS compostos
fendlicos (CF) hidroquinona (HQ), catecol (CAT) e fenaol.

tr _ Faixa linear , LD LQ
CF ' Curva analitica* 1 L L
(min) (umol L™) (umol L™)  (umol L)
HQ 2,6 A=5x10°xC - 4642,60 0,5-150 0,999 2,78 9,17
CAT 4,6 A=5x10°xC + 865,74 0,25-150 0,999 0,71 2,13
Fenol 8,3 A=3x10°xC - 945,72 1,25-420 0,999 1,02 3,36

*A = area e C = concentracao
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Tabela 4. Equacao da curva analitica, faixa linear, coeficiente de determinacdo

(R?), limite de deteccéo (LD) e limite de quantificacdo (LQ) para 0s compostos
fendlicos (CF) para paracetamol (PCT), catecol (CAT) e hidroquinona (HQ).

tr Faixa linear LD LQ
CF Curva analitica* R?
(min) (umol L™ (umol LY (umol L™)
HQ 7,2 A=5x10°xC-18064 20 - 200 0,999 8,58 28,31
PCT 79 A=3x10'xC-12319 2,5-500 0,999 0,87 2,86
CAT 13,0 A=5x10°%C-3421  5,0-200 0,999 1,00 3,30

A = area e C = concentracio

Tabela 5. Equacédo da curva analitica, faixa linear, coeficiente de determinacao

(R?), limite de deteccéo (LD) e limite de quantificacdo (LQ) para 0s compostos
(CP) ciprofloxacino (CIP) e hidroquinona (HQ).

t; Faixa linear LD LQ
CP Curva analitica* R?
(min) (umol L™ (umol L") (umol L™
CIP 5,2 A=4x10'xC + 4x10° 300 - 600 0,995 46,8 154,32
A = 1x10%xC + 1x10° 10 - 200 0,999 3,49 11,50
HQ 64 A= 7x10°xC — 5x10° 10 - 200 0,999 1,04 3,42

*A = area e C = concentracao

4.2 Enzima catalase

A enzima catalase foi utilizada para interromper a reacéo de Fenton, pois €

capaz de promover a decomposicdo do peroxido de hidrogénio em agua e
oxigénio (MALATO et al., 2002; ARSLAN-ALATON, 2007). Este procedimento foi
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utilizado para eliminar o H,O- residual das amostras provenientes de degradacao
por processo Fenton e foto-Fenton monitoradas por cromatografia liquida de alta
eficiéncia e consequentemente interromper a reacdo de Fenton que ocorre no
escuro. Sem esta interrupcdo, as amostras nao seriam representativas no

momento da andlise.

Um teste foi realizado durante a degradacéo de fenol 20 mg L™ com adicéo
de 2,5 mmol L™ de H,O, para verificar a eficiéncia da enzima catalase em

interromper a reacao pelo consumo de H;0..

A enzima catalase utilizada contém 2300 unidades mg™, sendo que 1
unidade decompde 1 pmol de H,O, por minuto, convertendo-o a agua e oxigénio
molecular (Eg. 19).

2 H,0O, + catalase 2 2 H,O + O, (29)

Na degradacao estudada, retirou-se uma aliquota de 5,0 mL contendo 2,5

mmol L™ de H,0,. Portanto, a quantidade de H,O, presente é:
2,5 mmol L™ x 0,005 L x 1000 pmol mmol™ = 12,5 pmol de H,0,

Foi adicionado um volume de 35 pL de catalase, na concentracédo de 0,1 g

L™ com prévio ajuste de pH (6-7).

0,035 mL catalase x 0,1 g L* x 1 L 1000 mL™ x 1000 mg g* = 3,5 x 10°®

mg catalase

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

x10® mg de catalase tem-se:
3,5 x10° mg de catalase x 2300 unidades mg™ = 8,05 unidades

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

unidades decompdem:

8,05 unidades de catalase x 1 umol unidade™ de H,O, x 10 min = 80,5

pumol de H,O;
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Portanto, foi adicionada quantidade de catalase mais de 6 vezes maior que

a necessaria para eliminar o H,O, presente nas amostras.

Para avaliar a eficiéncia da enzima catalase na interrupcdo da reacéo de
Fenton injetou-se uma amostra retirada apds 3 min de degradacao Fenton e foto-
Fenton e comparou-as injetando novamente apos 20 dias de armazenamento sob
refrigeracdo. A concentracdo de fenol variou de 1,80 e 1,82 mg L7,
respectivamente e pelo processo foto-Fenton de 2,44 e 2,45 mg L™,
respectivamente, o que mostra a eficiéncia para interromper a reacédo de Fenton,

sendo um método simples e de facil execucdo, para a preservacao da amostra.

4.3 Efeito da adic&o de dihidroxibenzenos na degradacéo de fenol

O fenol foi estudado primeiramente como um composto-modelo, para
verificar o efeito dos dihidroxibenzenos em sua taxa de degradacdo. Como
previamente observado, catecol e hidroquinona séo isémeros formados como
produtos de degradacao devido ao ataque do radical hidroxila (SCHECK, 1995;
CHEN; PIGNATELLO, 1997).

Para verificar se havia interferéncia da catalase ou ferro na determinacéo
da concentracdo de fenol, realizou-se uma comparacdo entre as diferentes
solucdes: fenol, fenol com catecol, fenol com Fe(lll) 0,1 mmol L™ com catalase. E
possivel verificar que a concentracdo de fendis nas solu¢cdes nao apresentou

diferenca significativa (p<0,05) (Tabela 7).
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Tabela 6. Concentracdo de fenol em diferentes solucdes com catalase e Fe®".

Solucoes Concentracdo fenol (mg L™?)
Fenol 12,752+ 0,01
Fenol + Catalase 12,772 £ 0,02
Fenol + Catalase + Fe®*" 0,1 mmol L* 13,042 + 0,02

Letras iguais indicam que ndo ha diferenca significativa (teste t; pareado, n = 3,
tan = 2,78 , p = 0,05).

Para verificar se a presenca do Fe(lll) deslocaria o comprimento de onda
na absorcdo maxima de fenol caso ocorresse a formacdo de um complexo,
obteve-se o0 espectro de absor¢cdo no UV-Vis das solu¢des contendo Fe(lll) em
diferentes concentracdes e na presenca da enzima catalase (Figura 17). O
comprimento de onda permaneceu em 270 nm para todas as solu¢cdes de fenol,
confirmando que n&o houve formacédo de um complexo entre Fe(lll) e fenol o que

permitiu a utilizacdo deste comprimento de onda nas analises por CLAE.

1,0 - Fenol + Fe(lll)0,1mmol L™ +catalase
—— Fenol + Fe(ll)0,1 mmol L™
—— Fenol + Fe(lI0,2 mmol L™
0,8 Fenol + Fe(11)0,05 mmol L™
0,6
) ]
o
< 0,4
0,21
0,0

300 400
Comprimento de onda (nm)

Figura 17. Espectros de absorcdo de solucdes contendo fenol e diferentes

concentracfes de ferro e catalase.
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A concentracéo inicial de fenol para avaliar sua degradacao foi de 20 mg L-
! utilizando 0,2 mmol L™ de Fe** e 5,0 mmol L™ de H,0, pelo processo Fenton e
foto-Fenton. A concentragdo de fenol foi reduzida em 98%, ficando abaixo do
limite de quantificacdo apos 5 min devido a rapida oxidagdo do composto nestas
condicOes (Figura 18). A remocédo de COT pelo processo Fenton foi de 36%,
restando 1,13 mmol L™ de H,0, ap6s 90 min de tratamento. No processo foto-
Fenton a degradacédo foi mais rapida, com remocao completa de COT em 45 min
de reacéio restando 0,20 mmol L™ de H,O, apds os 60 min de degradacéo. Em
ambos os processos o fenol foi oxidado. No entanto, na presenca de irradiacdo 0s
intermediarios de reacdo formados também oxidaram, o que n&o ocorreu pelo

processo Fenton.

A concentracdo de H,O, utilizada em ambos os processos foi suficiente
para a degradacao de fenol, pois mesmo apos total oxidacéo havia H,O, residual.
No processo foto-Fenton, o consumo de H,O, foi superior devido a sua reacao

constante com Fe?* que é regenerado pela irradiacéo.
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Figura 18. Influéncia da irradiacdo na (A) oxidacao, (B) remocdo de COT e (C)
consumo de H,O, na degradacdo de Fenol por processo Fenton e foto-Fenton.
Condicdes iniciais: Crenol = 20 mg L™, Cre2+= 0,2 mmol L™, Cyz02 = 5,0 mmol L™,
pH =25,

A concentracdo elevada dos reagentes Fe?* e H,O, fez com que a
degradacéao de fenol fosse rapida, ndo sendo possivel a deteccdo e quantificacao
dos intermediarios formados nem acompanhar a cinética de degradacéo de fenol.
Desta forma, realizou-se um experimento com concentracfes inferiores dos
reagentes, 2,5 mmol L* de H,O, e 0,1 mmol L* de Fe* e mantendo a

concentracéo de fenol em 20 mg L™.

Nestas condicbes, a degradacao de fenol pelo processo Fenton foi superior
a 98% apo6s 20 min, tempo 15 min maior quando comparado com a degradacéo

obtida com o dobro da concentracdo de H.O, e de Fe?*. Desta forma, foi possivel
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acompanhar a cinética de degradacdo e a formacdo de intermediarios como
catecol e hidroquinona (Figura 19).

60000 . " . . 60000
A B
50000 -
40000+ 40000
D
E ?( 30000 -
20000 E 20000 -
10000
0o+—* 0-
0 2 4 6 8 10 0 2 4 6 8 10
Tempo (min) Tempo (min)

Figura 19. Cromatograma de degradacdo de fenol por processo Fenton de
aliquotas de (A) 0 min e (B) 3 min em fase movel agua acidificada com &acido
acético (1% v/v) e metanol (75:25). Condi¢des iniciais: Crenot = 20 mg L™, Crezs=
0,1 mmol L™, Chz02 = 2,5 mmol L™, pH = 2,5.

Como o objetivo deste trabalho é avaliar a contribuicdo de
dihidroxibenzenos na reducao de Fe(lll) e na eficiéncia de degradacédo de fenais,
realizou-se uma degradacao pelo processo Fenton utilizando Fe(lll) no lugar de
Fe(ll), em concentracéo de 0,1 mmol L e 2,5 mmol L™ de H,0, em 20 mg L de
uma solucdo de fenol. A oxidacéo de fenol na presenca de Fe?* foi superior em
relagéo ao Fe®*, pois o Fe?* reage diretamente com o H,0,, enquanto que o Fe**
precisa ser reduzido a Fe?" primeiramente. Apés 90 min de degradacéo, o fenol
foi removido em cerca de 30% e a remocao de COT foi de 22% restando 0,77

mmol L™ de H,O, ap6s 90 min de tratamento (Figura 20).
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Figura 20. Influéncia da fonte de ferro na (A) oxidacéo e (B) remocédo de COT
durante a degradacéao de fenol por processo Fenton. Condi¢des iniciais: Ctenol = 20
mg L™, Cre= 0,1 mmol L™, Ciz02 = 2,5 mmol L, pH = 2,5.

A diminuicdo da concentracdo de ferro e H,O, fez com que a degradacéo
de fenol fosse mais lenta em relacdo aos experimentos iniciais com o dobro da
concentracdo o que permitiu acompanhar a cinética da degradacédo. No entanto,
n&o foi detectado intermediarios durante o experimento utilizando Fe**, ndo sendo
possivel avaliar a contribuicdo dos DHB na degradacédo. Portanto, decidiu-se

dobrar a concentracdo de fenol (40 mg L™).

Foram realizados nove experimentos-controle da degradacéo de fenol 40
mg L™ 1) na presenca apenas de irradiacdo (fotélise), 2) apenas de H,O,, 3)
apenas de Fe®', 4) apenas de Fe®, 5) irradiacdo com Fe?", 6) irradiacdo com
Fe*, 7) irradiacdo com H,0,, 8) catecol com Fe** e 9) catecol com Fe?". O
experimento com irradiacdo e Fe?* resultou em 10% de oxidacdo de fenol em 90
min e o experimento na presenca de catecol e Fe** em 8%. Nenhum experimento
resultou em mineralizacdo de fenol. Inicialmente, foram discutidos os resultados
sem adicao de catecol e hidroquinona e posteriormente, os resultados com adi¢cao

dos dihidroxibenzenos foram comparados.

A degradacéo de fenol (40 mg L™) no escuro na presenca de Fe? (0,1

mmol L) e H,0, (2,5 mmol L™) iniciou-se com baixa taxa resultando em uma
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oxidacdo de 0,8 mg L™ min™ nos primeiros 10 min. No entanto, a partir de 15 min
ocorreu um aumento na taxa de degradacao (calculada pela tangente da porcéo
linear inicial da curva de concentragdo em funcdo do tempo de reacéo) de cerca
de 3 vezes atingindo 2,5 mg L™ min™. Um comportamento similar foi observado na
presenca de irradiacdo com Fe®, porém com uma taxa inicial de degradacéo
superior & auséncia de irradiacdo devido & constante regeneracdo de Fe?*,
atingindo 1,4 mg L™ min* apés 7 min e 3,1 mg L™ min* apés 15 min. Em ambos
0s casos mais de 98% do fenol foi degradado ap6s 30 min tanto no escuro quanto

na presenca de irradiacao (Figura 21A).
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Figura 21. Influéncia da irradiacédo na (A) oxidacéo (B) mineralizacao do fenol (C)
consumo de H,0; ¢ (D) Formacédo dos dihidroxibenzenos por processo Fenton e
foto-Fenton. Condicdes iniciais: Crenol = 40 mg L™, Cre = 0,1 mmol L™, Chz02 = 2,5
mmol L™, pH=2,5.
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A degradacdo de fenol na presenca de Fe** e H,0. sob irradiac&o iniciou-
se também com uma baixa taxa até 13 min, atingindo 0,7 mg L™ min™, enquanto
que apés 20 min a taxa aumentou para 3,8 mg L™ min™. Portanto, podemos
diferenciar trés fases durante a degradacdo de fenol: fase inicial, quando a
degradacdo ainda é lenta, a fase rapida, quando o fenol é rapidamente oxidado e
a fase de terminacdo no final da degradacédo. Este mesmo comportamento na
degradacéao de fenol foi observado anteriormente (Du et al., 2006). No entanto, no
escuro ndo ocorreu degradacdo de fenol na presenca de Fe** devido & lenta
decomposicdo de H,O. pelo Fe** em relacdo ao Fe? (Figura 21A). Um
comportamento similar foi observado durante o mesmo tempo de experimento
iniciando com 2 mmol L™ (192 mg L™ de fenol (CHEN; PIGNATELLO, 1997).

Com relacdo a remocdo de COT, um comportamento diferente foi
observado na auséncia e presenca de irradiacdo com Fe®*. Na auséncia, 16% de
remoc&o foi atingido apés 90 min devido & total converséo de Fe?* a Fe** que
decompde lentamente o H,O, para formar "OH. Por outro lado, a remogédo de COT
na presenca de irradiacéo atingiu 76% e 60% apés 90 min utilizando Fe?" e Fe*,
respectivamente (Figura 21B). A presenca da irradiacdo durante todo o
experimento fez com que o Fe® fosse constantemente reduzido dando
continuidade a reacdo de Fenton e assim, a mineralizacdo dos compostos

organicos.

O consumo de H,0, apresentou comportamento similar quando comparado
com a oxidacao de fenol (Figura 21C). No entanto, o consumo relativo de H,0O,
(mol de H,0, consumido por mol de fenol oxidado) quando o Fe®" foi utilizado na
presenca de irradiacdo € levemente maior (5 vezes) em relacdo ao escuro (4,3
vezes) apos 20 min. Isto indica que na presenca de irradiacdo parte do H,O, foi

termicamente decomposta sem a geracao do radical hidroxila.

Catecol (CAT) e hidroquinona (HQ) foram monitorados durante a
degradacdo de fenol para investigar se a geracdo destes produtos em solucéo

poderia estar relacionada com a mudanca na taxa de degradacéo de fenol (Figura
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20A). Quando o Fe?* foi utilizado no escuro, a HQ foi primeiramente detectada
ap6s 5 min atingindo um maximo de concentracdo (4,5 mmol L™) apés 7 min,
enquanto que o CAT atingiu 0,015 mmol L™ depois de 10 min (Figura 21D). A
concentragcdo de CAT corresponde a aproximadamente 4% da conversao de
fenol. Na presenca de irradiacdo e Fe?*, CAT foi detectado apds 3 min atingindo
um maximo de concentragcdo em 7 min (0,0077 mmol L™) e depois de 10 min a
HQ foi detectada atingindo 0,0027 mmol L™ apds 13 min. E importante mencionar

gue CAT e HQ podem ser formados e degradados continuamente.

Na presenca de irradiacdo com adicdo inicial de Fe**, apenas HQ foi
detectada como intermediario atingindo 0,0027 mmol L™ apds 20 min e assim,
aumentando a taxa degradacdo de fenol até 30 min quando a hidroquinona
comecou a ser degradada. Pode ser observado que ap0s o maximo de
concentragcdo de CAT e HQ ser atingido, a taxa de degradacdo de fenol
aumentou, sugerindo que os dihidroxibenzenos influenciam fortemente a
degradacdo de fenol, provavelmente pela regenacdo de Fe®" (Figura 21A). Na
presenca inicial de Fe** o processo foi mais lento, pois inicialmente o Fe** precisa
ser reduzido pela irradiacdo para a decomposicdo do H,O,, e assim, a formacao

da HQ ocorreu somente em 20 min.

Considerando que a deteccédo de CAT e HQ durante a degradacao de fenol
indicam suas influéncias no aumento da taxa de degradacao de fenol, o efeito da
adicdo destes dihidroxibenzenos na solucéao inicial de fenol foi avaliado em

concentracdes que variaram entre 0,05 e 1,5 mmol L™

Apés a adicdo de CAT e HQ na solucdo de fenol, outros picos foram
detectados nas andlises cromatograficas imediatamente apds a adicdo dos DHB,
com tempo de retencao de 3,4 min e de 3,7 min, respectivamente (Figura 22A e B
indicado por uma seta), sendo que sua area aumentava com o0 aumento da
concentracdo de Fe** adicionada. Ademais, a area referente ao pico do catecol (t;
= 4,5 min) ou hidroquinona (t, = 2,6 min) ndo correspondia a concentracao

adicionada inicialmente a solucao.
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Espectros de absorcdo no UV-Vis de solugbes de catecol e hidroquinona
com diferentes concentracdes de Fe*" (0,025 — 0,100 mmol L™) mostraram um
aumento da absorbancia em 380 nm e 246 nm, respectivamente, e uma
diminuicdo da absorbancia em 276 nm e 289 nm, (Figura 22C e D), indicando
menores concentracdes 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 absor¢céo de 1,2-benzoquinona e 1,4-benzoquinona
apresentam bandas de absorcdo maxima com comprimentos de ondas de 386 e
246 nm, respectivamente, sugerindo a oxidacdo dos DHB as correspondentes
guinonas no escuro e na auséncia de H,O,, pois 0 espectro de absor¢cao de 1,2-
benzoquinona e 1,4-benzoquinona apresenta banda com méaximo de absorcéo
nos comprimento de onda de 385 nm e 248 nm, respectivamente (Figura 22C e
D). Por outro lado, as bandas caracteristicas de catecol (276 nm) e hidroquinona
(289 nm) diminuiram (Figura 22C e D) indicando menores concentracdes de
catecol e hidroquinona, 0 que esta de acordo com as menores areas nos

cromatogramas.
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Figura 22. Cromatogramas de catecol 0,1 mmol L™ (CAT) (A), hidroquinona 0,1
mmol L™ (HQ) (B), espectro de absorcdo de CAT (C) e HQ (D) com aumento das
concentracfes de Fe3*: 0; 0,025; 0,050; 0,075 e 0,100 mmol L™, pH 2,5, 1,2-BQ =
1,2-benzoquinona e 1,4-BQ = 1,4-benzoquinona. Insercdo: Aproximacdo do

espectro de 300 até 450 nm.

Estes resultados indicam que os DHB foram oxidados as respectivas
quinonas com a adicdo de Fe®*". Portanto, possivelmente ocorreu a formacéo do
complexo entre o dihidroxibenzeno e Fe(lll). Assim, medidas por voltametria

ciclica foram realizadas para verificar a formacéo de um complexo (Figura 23).

O comportamento voltamétrico do catecol e hidroquinona mostrou um par
de picos quase reversiveis correspondentes a transferéncia de dois elétrons

oxidando os grupos fendlicos a semiquinona e quinona (SHAROKHIAN e
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HAMZEHLOEI, 2003). A adicdo de Fe®" provocou um aumento nas correntes
anodicas e catddicas da hidroquinona, indicando um efeito catalitico na oxidacao
(Figura 23). Na varredura anddica observou-se que o par de picos na presenca do
Fe** sofreu um deslocamento para valores maiores de potencial no caso do
catecol, e para valores menores no caso da hidroquinona, referindo-se a
formac&do de complexo entre catecol ou hidroquinona com o Fe** (ZANTA et al.,
2010). A quinona pode ser formada pela oxidagéo dos grupos fendlicos de catecol
ou hidroguinona por dois mecanismos: na superficie do eletrodo pela
transferéncia de dois elétrons ou ainda por fons Fe**, onde sdo reduzidos a Fe*".

Hidroquinona N
Hidroquinona + Fe*| |\
Catecol

Catecol + Fe*

E/V

Figura 23. Voltamogramas ciclicos de 0,15 mmol L™ de catecol e hidroguinona
em KCI 0,3 mol L™ na auséncia e presenca de 0,15 mmol L™ de Fe*. Taxa de

varredura: 50 mV s

A degradacao de fenol com a adicao inicial de catecol e hidrogquinona na
presenca de Fe*' seguiu cinética de primeira ordem e as constantes de taxa
calculadas indicaram que a adic&o de 0,05; 0,10 e 0,15 mmol L™ aumentou a taxa
de oxidacao de fenol independentemente da concentracdo de DHB adicionada no

inicio da degradacao (Tabela 7).
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Tabela 7. Constantes de taxa de degradac&o de fenol (40 mg L™) no escuro na
presenca de catecol (CAT) e hidroquinona (HQ). Cres+ = 0,1 mmol L™; Chz02 = 2,5
mmol L™ pH 2,5.

DHB Concentracao Constante de taxa Coeficiente de
(mmol L™ (min™) determinacéo (r?)
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 adicdo de CAT e HQ resultou em uma oxidacdo acima de 95% apoés 13
min e 20 min, respectivamente (Figura 24A). Com adicdo dos DHB no inicio do
experimento, a fase inicial que € mais lenta na auséncia dos DHB néo ocorre e ja
se inicia a fase rapida. Durante esta fase lenta, o H,O, reage com o Fe®, que é
reduzido a Fe?" e ocorre a formacdo de *OH que ird oxidar o fenol e formar os
intermediarios hidroxilados. A partir da geracdo destes produtos de degradacéo
hidroxilados, como o catecol e hidrogquinona, o Fe** é rapidamente reduzido e
volta a ocorrer a reacdo de Fenton com a degradacdo de fenol e formacdo de

outros intermediarios (DU et al., 2006).
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Figura 24. Influéncia de catecol (CAT) e hidroquinona (HQ) na (A) oxidacao, (B)
mineralizacdo de fenol, (C) consumo de H,O, e (D) concentragcdo de DHB.
CondicBes initiais: Crenot = 40 mg L™; Cres+ = 0,1 mmol L™; Cacido citrico = 0,1 mmol
LY Chzo2 = 2,5 mmol L™ 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
eficiéncia na reducdo de Fe*" quando este esta livre em solucdo ou complexado e
para verificar se a presenca do ferro complexado afeta a formacdo dos DHB. A
degradacédo de fenol na presenca de ferrocitrato e irradiacdo iniciou com baixa
taxa de degradac&o nos primeiros 7 min atingindo 0,8 mg L™ min™*, porém apés 20
min atingiu 2,3 mg L™ min™, maior taxa de degradacdo em relagéo ao Fe®" livre,
no entanto, menor em relacdo a adicdo dos DHB (Figura 24A).
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Na presenca de citrato, CAT foi detectado apenas apds 20 min, atingindo
0,25 mmol L™ indicando que a formacdo de CAT iniciou-se depois da degradacao
parcial de citrato, como pode ser observado pela concentracdo do COT (Figura
24D).

Com relacdo a remoc¢do de COT, resultados similares foram observados na
presenca tanto de CAT quanto de HQ (Figura 24B). Cerca de 10 e 15% de
remocado do COT foram observados para CAT e HQ depois de 10 min, nao
ocorrendo mais mineralizacdo provavelmente devido a total conversdo desses

compostos a outros que n&o reduzem o Fe(lll) (Figura 24D).

O consumo de H,O; apresentou comportamento similar a oxidacao de fenol
(Figura 24C). A degradacdo de compostos organicos na presenca de citrato e
irradiacdo em pH 2,5 £ 0,2 pode ser atribuido a formacdo de complexos como
Fe(lll)-citrato e Fe(lll)H-citrato, que representam 80% e 5% do total de espécies
de ferro, respectivamente (calculado pelo programa Visual Minteq 3.1). Na
presenca de citrato, o Fe(lll) € reduzido na presenca de irradiacdo pela
transferéncia de carga do ligante paro o metal com alta atividade fotocatalitica
para produzir “OH na presenca de irradiacdo em relacdo a auséncia de citrato
(GUO et al., 2011).

A concentracdo de Fe?" foi determinada durante a degradacdo de fenol
para comparar a reducdo de Fe** sob irradiacdo, com ferro livre e complexado, e
no escuro na presenca de DHB. Os experimentos foram realizados na auséncia
de H,O, para ndo ocorrer a oxidacdo de Fe® (Figura 25). O Fe®" presente
inicialmente foi completamente e imediatamente reduzido depois da adicdo dos
DHB formando Fe?* como previamente observado (DU et al., 2006; JIANG et al.,
2013). Sob irradiacdo o Fe*" livre ou complexado também foi reduzido, no
entanto, em uma taxa inferior em relacdo a presenca dos DHB. A irradiacao do
ferrocitrato resultou em uma maior taxa de geracdo de Fe?* quando comparada
ao ferro livre. Estes resultados evidenciam uma maior habilidade de CAT e HQ
em converter Fe* em Fe®" no escuro quando comparado & presenca de

irradiacao.
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Figura 25. Concentracdo de Fe®* formado durante degradacdo de fenol na
presenca e auséncia de catecol, hidroquinona, irradiacao e ferrocitrato. Condic¢des
iniciais: Crenol = 40 mg L™, Ccar=Cro = 0,1 mmol L™, Cre = 0,1 mmol L™, Cacido citrico
=0,1 mmol L™, pH=2,5.

Uma comparacéo entre as espécies de Fe?" e Fe* foi feita na presenca de
catecol durante a degradacéao de fenol com adicéo inicial de H,O, para verificar se
0 mesmo efeito catalitico observado na presenca de Fe® também ocorreria na

presenca de Fe*".

A degradacdo de fenol no escuro na presenca de Fe®" iniciou-se com
menor taxa de degradacdo em relagdo a0 mesmo experimento na presenca de
catecol, assim como ocorreu na presenca de Fe** e catecol. No entanto, apés 15
min ocorreu um aumento na taxa de degradacao e mais de 95% da concentracdo
inicial de fenol foi oxidada ap6s 20 min na auséncia de catecol (Figura 26A).

A taxa de degradacdo inicial de fenol foi maior (4,10 mg L™ min?) na
presenca de CAT e Fe** em relacdo a CAT e Fe? (2,61 mg L™ min™) até 13 min
resultando em uma oxidacdo de fenol acima de 95% e 86%, respectivamente
(Figura 26A).
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Figura 26. Efeito da fonte de ferro na (A) oxidacao de fenol e na (B) remocao de
COT na presenca de catecol por processo Fenton. Condic¢des iniciais: Cieno = 40
mg L™, Chzo2 = 2,5 mmol L™, Cre = 0,1 mmol L™, Ccar = 0,1 mmol L™, pH=2,5.

Cerca de 11% de remocdo do COT (Figura 26B) foram observados na
presenca de Fe** e Fe** com CAT nos primeiros 10 min, sendo que a adicdo de
CAT agregou COT inicialmente. No entanto, ap0s este periodo ndo ocorreu mais
mineralizacdo provavelmente devido a total conversdo de CAT. Na presenca de
Fe?* e auséncia de CAT, a remocdo de COT foi cerca de 16% apds 90 min.
Portanto, a adicdo de CAT nao contribuiu para uma maior remocédo de COT em
relacdo a sua auséncia inicial.

O consumo de peroéxido de hidrogénio seguiu, aproximadamente, o mesmo
comportamento da oxidac&do de fenol, sendo que na presenca de CAT com Fe®* e
Fe?* o consumo foi superior (66 e 43%, respectivamente) & auséncia de CAT na
presenca de Fe? (33%) nos primeiros 10 min (Figura 26C). O catecol reduz o
Fe** inicialmente adicionado ou que foi formado a partir da oxidacédo de Fe®,

decompondo o H,0,. Ap6s este periodo, devido & converséo do CAT, o Fe* néo
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foi mais reduzido e o consumo de H,0, diminuiu. Na auséncia de CAT o Fe*" néo
foi reduzido e assim, o H,O, nao foi decomposto.

Uma comparacgao entre a auséncia e a presenca de irradicdo com a adicao
inicial de catecol e hidroquinona foi realizada para verificar se ocorreria um efeito
sinérgico pelo efeito da presenca de ambos na degradacao de fenol.

As degradacdes de fenol na presenca de Fe* e do DHB, na presenca ou
auséncia de irradiacdo apresentaram comportamento similar (Figura 27A).
Iniciaram com alta taxa de degradacao e mais de 95% de fenol foi oxidado em 17
min. A alta taxa de degradacao de fenol na presenca dos DHB ocorre devido a
formacdo do complexo entre os DHB e Fe(lll) que reduz o Fe(lll) a Fe(ll)
decompondo o H,0,, o que nao permite verificar o efeito adicional da irradiacéo
na taxa de degradacdo. No entanto, como ja apresentado, comparando-se a
presenca de DHB e da irradiacdo na degradacédo de fenol, separadamente, a
presenca dos DHB no escuro levou a uma maior taxa de degradacéo de fenol em
relacéo a irradiacdo. O Fe(lll) € reduzido a Fe(ll) de forma eficiente e assim, o
fenol € oxidado acima dos 95% até a degradacéao dos DHB, ndo sendo necessaria

a presenca de irradiacao para a reducdao de ferro.
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Figura 27. Efeito da irradiacdo na (A) oxidacao de fenol, na (B) remocao de COT
e no (C) consumo de H,O, na presenca de catecol e hidroquinona. Condic¢des
iniciais: Crenol = 40 mg L™, Cre = 0,1 mmol L™, Ccar = Cro = 0,1 mmol L™, Croz =
2,5 mmol L. pH=2,5.

Com relacédo a remocéo de COT, foi possivel observar um comportamento
diferente com e sem irradiacdo (Figura 27B). Na auséncia de irradiacdo, a
remocao de COT foi cerca de 13% com HQ ou CAT até 10 min, ndo ocorrendo
mais mineralizacdo apds o periodo provavelmente devido a total conversdo dos
DHB. No entanto, na presenca de irradiacao a remocéao de COT foi maior durante
todo o experimento devido & continua reducdo de Fe** com decomposicdo do
H,O, e formacgdo do ‘OH. Assim sendo, apés 90 min cerca de 25% de COT foi
removido na presenca de CAT e HQ. A remocdo de COT néo foi maior de 90%,
como na oxidacao de fenol devido a formacao dos intermediarios, que contribuem

na carga organica total.
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O consumo de H,0, apresentou comportamento similar quando comparado
com a oxidacao de fenol (Figura 27C). Tanto na presenga quanto auséncia de
irradiacao, acima de 78% de H,0, foram consumidos apés 10 min na presenca de
CAT ou HQ, uma vez que os DHB reduzem o Fe*' mais rapidamente que a
irradiacdo, e entéo o Fe?* decompde o H-O..

4.4 Efeito da adicéo de dihidroxibenzenos na degradacédo de paracetamol

O paracetamol foi escolhido para estudo para verificar o efeito da formacao
de produtos dihidroxilados na taxa de degradacdo, uma vez que intermediarios
hidroxilados s&o formados na reagdo (TROVO et al., 2012; MOCTEZUMA et al.,
2012). Inicialmente, foram discutidos os resultados sem adicdo de catecol e
hidroquinona verificando a formacdo dos intermediarios de reacdo e
posteriormente, o0s resultados com adicdo dos dihidroxibenzenos foram

comparados.

Os experimentos controle da degradacédo de paracetamol foram realizados:
1) na presenca apenas de irradiacéo, 2) na presenca de irradiacdo e Fe*, 3) na
presenca apenas de Fe**, 4) na presenca de catecol e Fe?* e 5) na presenca de
catecol e Fe*. O experimento na presenca de catecol e Fe*" resultou em uma
oxidacao de 2% de PCT apds 90 min e o experimento na presenca de irradiacao

e Fe* resultou em 7% de oxidacdo de paracetamol ndo ocorrendo mineralizacéo.

O ferrocitrato foi usado como fonte de ferro na presenca de irradiacdo para

comparar com o efeito da HQ e de CAT na reducéo de Fe(lll) no escuro.

Na auséncia de DHB, uma fase lenta de degradacao de PCT sob irradiacéo
é observada até 20 min tanto com adicdo inicial de Fe*' livre quanto com
ferrocitrato resultando em uma taxa de 0,042 e 0,064 mmol L* min®,
respectivamente, sendo ambas maior do que a taxa de degradacdo no escuro
com adicdo de Fe** inicialmente (0,013 mmol L™ min™) (Figura 28A). No entanto,

a taxa de degradac&o no escuro com Fe*" comecou a aumentar, atingindo 0,019
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mmol L™ min™® ap6s 60 min de reacdo, cerca de 1,5 vezes maior, degradando

mais de 99% de PCT, assim como na presenca de irradiacao.

Na presenca de Fe?, a degradacdo de paracetamol iniciou com uma alta
taxa nos primeiros 3 min atingindo 17,4 mmol L™ min™, sendo supeior em relacéo
a presenca inicial de Fe**, pois a reacéo de Fe?* com o H,O, é mais rapida. Em

20 min ocorreu um aumento na taxa de degradacao atingindo mais de 99% de

degradacdo de paracetamol apds 90 min (Figura 28A).
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Figura 28. Influéncia da adicdo de dihidroxibenzenos na (A) oxidacdo (B)
mineralizacdo do paracetamol (C) consumo de H;0, e (D) oxidacdo dos
dihidrozibenzenos por processo Fenton. Condigdes iniciais: Cparacetamol = 0,4 mmol
L™, Cres+ = 0,1 mmol L™, Chz02 = 2,5 mmol L, pH=2,5.
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O aumento da taxa de degradacdo de PCT no escuro com Fe** depois de
20 min ocorreu provavelmente pela formacéo de HQ (Figura 28D), que é capaz de
reduzir o Fe** a Fe?* que decompde H.O, formando *OH. Devi e colaboradores
(DEVI et al., 2011) também relataram que a formacéo de intermediarios como os
alcoois arométicos aumentaram a taxa de degradacdo do corante amaranto,
porém os intermediérios alcoois alifaticos ndo produziram o mesmo efeito. A
geracgdo de intermediarios DHB, como a HQ, foi previamente observada durante a
oxidacdo de PCT e fenol pelo processo Fenton e influenciaram a taxa de
degradacdo (MOCTEZUMA et al. 2012; VILLOTA et al., 2016).

Para confirmar qual intermediario foi formado, hidroquinona ou catecol,
experimentos de LC-MS foram realizados. Como ambos os DHB possuem a
mesma massa molar, foram feitas otimizacdes das condi¢cdes de fragmentacéo e
ionizacgdo por infusdo direta de uma amostra com o padrédo de cada DHB. Apos a
obtencao de todos os potenciais para a hidroquinona e catecol, partiu-se para as
analises de SRM (selected reaction monitoring), pois sdo analises mais sensiveis
gue permitem a deteccdo (via transicdo mais intensa de cada composto) e
confirmacdo (através da segunda transicdo), mesmo que em baixas
concentragfes. As transicdes obtidas para a hidroquinona foram 109>45 e
109>79 e para o catecol de 109>91 e 109>81 referente ao ion precursor>ion
fragmento. A Figura 29 apresenta os cromatogramas de ions totais e de ions
extraidos para hidroquinona e catecol da amostra de 30 min por apresentar maior
concentracdo de HQ formada como produto de degradacéo. E possivel verificar
gue apenas a HQ foi detectada como intermediario de reacdo na amostra (Figura
29B) pela presenca das transicdes que sdo ausentes no cromatograma de catecol
(Figura 29C).
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Figura 29. (A) Cromatograma de ions totais da aliquota de 30 min de degradacéao
de paracetamol por processo Fenton, (B) Cromatograma de ion extraido das
transicdes da hidroquinona (azul: 109>45 e vermelho: 109>79, ion precursor>ion
fragmento) e (C) Cromatograma de ion extraido (XIC) das transicfes de catecol

(azul: 109>91 e vermelho: 109>81, ion precursor>ion fragmento).
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Para verificar a eficiéncia dos dihidroxibenzenos na degradacdo de
paracetamol a partir da reducdo de Fe*, o catecol foi adicionado & solucdo na
concentracdo de 0,1 mmol L™, pois foi a que apresentou maior constante de taxa
no experimento de degradagéo de fenol. Em outro experimento, a hidroquinona
também foi adicionada para avaliar o efeito de sua concentracdo na degradacao
de PCT, nas concentracdes de 0,05 a 0,15 mmol L™ (Figura 28).

Na degradacao de PCT no escuro com adicao inicial de CAT e HQ, a taxa
de degradacdo aumentou significativamente seguindo cinética de primeira ordem,
independentemente da concentracdo de DHB adicionada (Tabela 8). Como
resultado, mais de 96% de PCT foram oxidados na presenca de DHB apds 30
min. O aumento na taxa de degradacéao de PCT na presenca de DHB em relacao
a auséncia confirma o efeito catalitico dos DHB na oxidacdo de PCT. Além disso,
a taxa de degradacdo na presenca de DHB é maior em relagdo a presenca de
irradiacdo com ferro livre ou complexado, indicando sua alta contribuicdo na
reducdo de Fe®* em relacdo & irradiacdo. No entanto, este efeito foi restrito ao
inicio da reacao, pois em 7 min os DHB comecaram a ser também degradados e
sua concentracdo em solucdo diminuiu para valores inferiores ao limite de
deteccao, 8,56 umol L™ e 1,00 pmol L™ para HQ e CAT, respectivamente (Figura
28D).
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Tabela 8. Constantes de taxa de primeira ordem das degradagbes de
paracetamol (PCT) 0,40 mmol L™ com adicdo inicial de catecol (CAT) e
hidroquinona (HQ) na presenca de Fe** por processo Fenton.

Solucéo Constante de taxa Coeficiente de
(min™) determinacéo (r?)
0,05 mmol L™ de CAT 0,22 0,994
0,05 mmol L™ de HQ 0,22 0,997
0,10 mmol L™ de HQ 0,26 0,994
0,15 mmol L™ de HQ 0,34 0,991

Em relacdo a remocédo de COT, a irradiacdo teve um efeito positivo
independentemente do ferro estar livre ou complexado, atingindo 59% de
remocao apés 90 min de reacao (Figura 28B). Por outro lado, apesar da presenca
de CAT e HQ aumentarem significativamente a degradacdo de PCT no escuro, a
remocao de COT atingiu 7% apds 10 min e 12% apo6s 90 min, provavelmente
devido & conversdo destes compostos depois de 7 min. Na presenca de Fe?" a
remocdo de COT foi de 8% apds 90 min devido a oxidacdo de Fe?* a Fe®* que
decompbe de forma mais lenta o H,O, produzindo menos ‘OH. Apesar da
oxidacdo de PCT ser superior a 95% em todos 0s processos, a remocéo de COT
nao foi superior a 60% pela formacéo dos intermediarios que também contribuem

no somatério da carga organica total.

Baixo consumo de H,0, (1%) foi observado durante a degradacao de PCT
no escuro com Fe®*" até 20 min sem adicdo dos DHB (Figura 28C). No entanto,
guando a HQ comecou a ser formada como intermediario de degradacdo, o
consumo de H,O, aumentou significativamente sugerindo que a HQ contribuiu
para a formacdo de Fe?" que decompds 70% do H,O, apés 90 min. Na presenca
de Fe?*, como a reacdo é mais rapida com o H,O, o consumo ap6s 90 min foi de
80%. Na presenca de irradiacdo, acima de 96% de PCT foi decomposto apds 45
min independentemente da fonte de ferro (livre ou complexado), consumo muito

maior em relacéo a degradacéo no escuro devido a continua reducédo de Fe*" pela
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irradiacdo. Neste caso, a deteccdo de CAT e HQ no meio reacional promoveu a
reducéo de Fe*" mais eficientemente em relacéo a irradiacdo. Quando DHB foram
adicionados a reacdo, o consumo de H,O, entre 0 e 20 min foi muito maior

comparado & irradiacdo, resultado de uma significativa reducdo de Fe** e

decomposicéo de H,0..

As determinacdes da concentracdo de Fe?* foram realizadas durante a
degradacdo de PCT para comparar o efeito da irradiacdo, com ferro livre (Fe®) e
complexado (ferrocitrato), com o efeito da adicdo de CAT e HQ na reducao de
Fe?* (Figura 30). Os experimentos foram realizados na auséncia de H,O, para ndo
ocorrer a oxidacdo de Fe?. E possivel observar que na presenca de DHB, a
reducdo de Fe®" ocorreu imediatamente, gerando quantidades estequiométricas
de Fe*. A irradiacdo de Fe®* e ferrocitrato também reduziu Fe®*', no entanto, a
uma taxa inferior. Quando se compara o ferro complexado com o ferro livre, uma
maior taxa de formacado de Fe?* é observada na presenca de ferrocitrato, mas que
atinge um patamar devido a degradacao de citrato, que atinge 85% em 10 min,
decaindo até abaixo do limite de deteccdo apdés 90 min, enquanto que a geragao

de Fe? na presenca de Fe** é mais lenta, porém continua.
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Figura 30. Concentracdo de Fe?* formado durante a degradacéo de paracetamol
na auséncia e presenca de radiacdo utilizando Fe® livre e complexado.
Condicdes iniciais: Cparacetamol = 0,4 mmol L™, Cres+ = 0,1 mmol L, pH=2,5; Cyio =

Cecar = 0,1 mmol L.
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A geracdo de Fe* no escuro com adicdo inicial de Fe®* atingiu 0,021 mmol
L™ (Figura 30) devido & formacdo da hidroquinona como intermediario de reacéo
gue reduziu o ferro. Um comportamento diferente do observado na degradacao de
fenol com Fe*, quando nao foi gerado Fe?" no escuro, pois ndo foram detectados
intermediarios dihidroxilados de reacdo para contribuir com a reducdo de Fe®".
Este resultado sugere que intermediarios dihidroxibenzenos da degradacédo de

PCT tenham contribuido para a reducao de ferro.

Nas degradagbes de PCT com adicdo inicial de DHB, assim como na
degradacdo do fenol, além dos picos referentes ao catecol e hidroquinona, foi
verificado o aparecimento de um pico com tempo de retencao de 11,2 min (Figura
31 indicado por uma seta). A diferenca no tempo de retencdo de catecol e
hidroquinona em relacdo aos observados nos experimentos de degradacédo de
fenol e paracetamol € devida as diferentes condicbes cromatograficas utilizadas
na determinagcdo de fenol e paracetamol. Como descrito anteriormente, esses
picos cromatograficos referem-se as correspondentes quinonas, produto da
oxidacao de catecol e hidroquinona no escuro na presenca de Fe** e na auséncia
de HyO,.
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Figura 31. Cromatogramas de solucdes de paracetamol, contendo nitrato férrico e

dihidroxibenzenos: (A) 0,1 mmol L™ de catecol; (B) 0,05 mmol L™ de hidroquinona;

(C) 0,10 mmol L™* de hidroquinona; (D) 0,15 mmol L™ de hidroquinona; (E)

auséncia de dihidroxibenzeno. Condigdes iniciais: Cparacetamol = 0,4 mmol L™, Cress

= 0,1 mmol L™, Chz02 = 2,5 mmol L™, pH=2,5. a seta indica o pico formado apés a

adicdo de catecol ou hidroquinona a solucao.
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A comparacdo entre as espécies de Fe? e Fe®" na presenca de catecol
também foi feita durante a degradacdo de paracetamol para verificar se 0 mesmo
efeito catalitico observado na presenca de Fe** também ocorreria na presenca de

Fe?*, comparando os resultados com a degradacéo de fenol.

As degradacées de PCT no escuro na presenca tanto de Fe®* como de
Fe®* tiveram um comportamento similar, pois, iniciaram com baixa taxa de
degradacdo (0,007 e 0,002 mmol L™* min™®, respectivamente) em relacdo a
presenca de CAT (0,018 e 0,017 mmol L™ min™, respectivamente) até 20 min
(Figura 32A). Como discutido anteriormente, a presenca de CAT aumenta a taxa
de degradacdo em relacdo a sua auséncia. Apés 20 min, ocorreu um aumento na
taxa de degradacédo no experimento na auséncia de CAT e o PCT foi oxidado
acima de 98% apdés 60 min mesmo valor observado na presenca de catecol,
possivelmente pela formacdo de intermediarios dihidroxilados que contribuem
para a degradacdo de paracetamol (Figura 28D e 35). A maior taxa de
degradacéo inicial de PCT ocorreu na presenca de CAT nao ocorrendo diferenca
entre as fontes de ferro, que apresentaram o mesmo comportamento, ou seja,
Fe(lll) e Fe(ll) sdo estabilizados pelo CAT, e apdés 20 min 95% do PCT foi

oxidado.
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Figura 32. Efeito da fonte de ferro na (A) oxidacao de paracetamol, na (B)
remocao de COT e (C) no consumo de H,0, na presenca de catecol por processo
Fenton. Condigdes iniciais: Cparacetamol = 40 mg L™, Cre = 0,1 mmol L™, Cyz02 = 2,5
mmol L™ Ceatecol = 0,1 mmol L, pH=2,5.

A remocado do COT (Figura 32B) também apresentou um comportamento
similar entre as fontes de ferro na auséncia de CAT e entre as fontes de ferro na
presenca de CAT. Na presenca do DHB o valor de COT inicial é maior devido a
sua contribuicdo, resultando em 7% de remocdo de COT até 10 min sem
mineralizacdo posterior, provavelmente devido a total conversdo do CAT,
verificado nos cromatogramas. Na auséncia de CAT, a remoc¢ao de COT ocorreu
lentamente durante os 90 min atingindo cerca de 7% na presenca de Fe** e Fe?",

mesma proporcao na presenca de CAT. A presenca do DHB néo contribuiu para
uma maior mineralizag&o.
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A remocao de H;0O, na presenca de CAT foi superior ao consumo na sua
auséncia (Figura 32C). O consumo de H,0, na presenca de CAT e Fe*" (57%) foi
superior ao de Fe?*" (10%) nos primeiros 10 min, mas em 30 min 0 consumo
praticamente se igualou, devido a decomposicao do catecol que ndo mais reduz o
Fe(lll). Na auséncia de CAT o consumo de H,O, foi superior na presenca de Fe?,
pois decompde o H,O, imediatamente, em relacdo & presenca de Fe®, que

decompde do H,O, mais lentamente.

O efeito da irradiacdo na presenca dos DHB também foi realizada durante
a degradacdo de PCT para verificar se haveria um efeito sinérgico pela

contribuicdo dos DHB e da irradiagéo.

A degradacdo de PCT na presenca de Fe*" e CAT ou HQ, no escuro ou
sob irradiacdo apresentou comportamento similar (Figura 33A), com alta taxa no
inicio atingindo acima de 90% de oxidagdo de PCT em 15 min. Portanto, como a
taxa de degradacédo de PCT na presenca dos DHB foi rapida, nédo foi possivel

verificar o efeito da contribuicdo da irradiacéo.

Com relacdo a remocéao de COT (Figura 33B), foi possivel observar um
comportamento diferente na presenca e auséncia de irradiagcdo. Na auséncia de
irradiacdo, a remocdo de COT ocorreu até 10 min. No entanto, na presenca de
irradiacdo a remocdo de COT ocorreu durante todo o experimento devido a
reducdo de Fe** dando continuidade a reacdo de Fenton com remocéo de COT
pela degradacdo de PCT e dos intermediarios formados atingindo apés 90 min

58% e 46% de remocédo na presenca de CAT e HQ, respectivamente.

O consumo de H,0, na presenca de irradiacdo e CAT ou HQ foi superior
(acima de 97%) quando comparado ao consumo de H,O, no escuro (88%)
também na presenca dos DHB apés 90 min (Figura 33C). No entanto, 0 consumo
até 10 min foi de 57% na presenca dos DHB tanto na presenca quanto auséncia
de irradiacdo. Esta diferenca ocorreu ap6s 10 min, devido aos DHB serem
degradados, mas a presenca de irradicdo permanece reduzindo o Fe®' a Fe?

mantendo o consumo de H-,0..
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Figura 33. Efeito da irradiacdo na (A) oxidacdo de paracetamol e na (B) remocéao
de COT e (C) consumo de H,0O, na presenca de catecol e hidroquinona.
Condicdes iniciais: Cpct = 40 mg L™, Cre = 0,1 mmol L™, Ccar = Chg = 0,1 mmol L’
! Chzo2 = 2,5 mmol L, pH=2,5.

4.4 .1 Principais produtos de degradacao de paracetamol

As andlises de LC-MS/MS do PCT detectaram um ion de razdo 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 fragmentacdo do composto inicial. Um fragmento de m/z 134 foi
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detectado referente a perda de agua e um de m/z 110 referente & perda de cetona
(-CH2CO).

Trés isdbmeros de m/z 168 ([M+H]") foram detectados por andlises de LC-
MS/MS durante a degradacéo de PCT na auséncia de hidroquinona, com tempos
de retencéo de 4,74; 6,37 e 6,85 min nas aliquotas de 20, 30 e 45 min e nas
aliquotas a partir de 5 min com adicdo de hidroquinona, formados devido ao
ataque do radical hidroxila no anel benzénico nas posi¢cdes 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 a perda de cetona (-CH,CO) confirmando
a estrutura do intermediario. Dois isbmeros com m/z 168 foram previamente
relatados na degradacdo de PCT pelo processos foto-Fenton, fotocatalise com
TiO, e ozonizacdo (ANDREOZZI et al. 2003; TROVO et al. 2012; MOCTEZUMA et
al. 2012; VILLOTA, 2016).

Quatro isémeros com m/z 154 ([M+H]") também foram detectados nos
tempos de retencao de 4,49; 5,75; 7,45 e 10,09 min, nas aliquotas de 20, 30 e 45
min na auséncia de hidroquinona referente a eliminacdo de —CH, a partir do
fragmento m/z 168. Nos experimentos com adicdo de hidroquinona ndo foram
detectados possivelmente pela maior taxa de degradacdo de paracetamol. O
experimento de MS/MS para m/z 154 mostrou um fragmento de m/z 126 que

corresponde a perda de CO, confirmando a estrutura do intermediario.

Um fragmento m/z 164 ([M-H]) correspondente a um produto de
degradacéao foi detectado apenas na auséncia de hidroquinona nas aliquotas de
30 e 45 min referente a duas hidroxilacGes a partir do m/z 168. O experimento de
MS/MS para m/z 164 mostrou um fragmento de m/z 149 que corresponde a perda

do grupo metil (-CHj3), confirmando a estrutura do intermediario.

Dois isdmeros de m/z 198 ([M+H]") foram detectados nas aliquotas a partir
de 5 min com tempos de retencdo 7,37 min e 8,88 min apenas na auséncia de
hidroguinona referente as duas hidroxilagbes a partir do fragmento m/z 164. A
Figura 34 apresenta uma proposta para a rota de degradacao de paracetamol via

processo Fenton sem adi¢édo de hidroquinona. A Figura 35 apresenta a formacao
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e degradacdo dos intermediarios de paracetamol via processo Fenton na

auséncia e presenca de hidroquinona, com diferentes diluicbes para a andlise de
LC-MS.

NH\rr(;H3 m/z 150 [M-HT
O o) m/z152 [M+H]*
HO
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HO
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Figura 34. Proposta da rota inicial de degradacdo de paracetamol via processo
Fenton sem adicdo de hidroquinona.
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Figura 35. Formacdo e degradacdo dos intermediarios de paracetamol via
processo Fenton sem (A) e com (B) adicéo de hidroquinona em diferentes valores
de diluicdio. Condicdes iniciais: Cper = 0,4 mmol L™, Crez+ = 0,1 mmol L™, Ci02 =
2,5 mmol L, pH=2,5.

4.5 Efeito da adic&o de dihidroxibenzenos na degradacéao de ciprofloxacino

O farmaco ciprofloxacino foi escolhido por ndo apresentar um grupo
fendlico em sua estrutura, que desfavorece a formacdo de intermediarios di-
hidroxilados e assim, permite comparar sua taxa de degradacdo com a do
paracetamol que o apresenta. A degradacéo de CIP também foi comparada com

e sem adicao de HQ para verificar o efeito sobre a taxa de degradacéo.

N&o foi observada degradacdo de CIP pelo processo Fenton na presenca
de Fe**, nem decomposicdo de H,O, na auséncia de hidroquinona devido &
formacdo de complexos como Fe(CIP), e FeCIP anteriormente relatados (ELDIN
et al 1996; FRATINI e SCHAPOVAL 1996) (Figura 36A). Comparando o mesmo
processo, a degradacdo de PCT iniciou-se lentamente, porém, com a formacgéao
da HQ em 20 min a taxa de reacdo aumentou oxidando o PCT acima de 99% em
90 min. No entanto, ndo houve degradacéo do CIP, pois este se complexa com 0

Fe®*
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A degradacédo de CIP por processo foto-Fenton iniciou-se com baixa taxa,
mas apos 20 min a taxa de degradacdo comecou a aumentar, possivelmente pela
foto-decomposicdo dos complexos Fe(CIP), e FeCIP, atingindo uma taxa de
degradacdo de 0,0055 mmol L™ min™ e pela regeneracdo constante de Fe(ll) na
presenca da irradiacdo o CIP foi totalmente degradado ap6s 90 min (Figura 36).
Em relacdo a degradacdo de PCT pelo processo foto-Fenton, a taxa inicial de
degradacao foi maior (0,042 mmol L™ min™) pela auséncia de complexos entre o
PCT e Fe* e assim, a degradacdo na presenca de irradiacéo iniciou com a
adicéo do H;0,.

A adicdo de HQ no inicio da reacdo provocou um aumento da taxa de
degradacdo de CIP (0,015 mmol L™ min™) confirmando o efeito catalitico da
hidroquinona na degradacdo de CIP também, que atingiu mais de 95% de
oxidacao apos 90 min no escuro (Figura 36A). Na degradacéo do PCT, a adicao
inicial de HQ, assim como de catecol, também aumentou significativamente a taxa
de degradacdo com um efeito ainda mais pronunciado em relacdo a adicdo na
degradacéao de CIP e apo6s 30 min mais de 96% de PCT foram oxidados em 30
min, confirmando que a presenca de DHB contribuiu para a degradacdo de ambos

os farmacos.

A HQ também foi adicionada no tempo de 30 min para avaliar seu efeito
durante o experimento. Antes da adicdo de HQ, o CIP néo foi degradado, mas
apos sua adicdo no escuro ocorreu um aumento drastico na taxa de degradacéo
de CIP atingindo 0,0056 mmol L™ min™ ap6s sua adicéo até 90 min, confirmando
o efeito catalitico da hidroquinona e que a presenca de um dihidroxibenzeno
durante a degradacao se complexa de forma mais eficiente com o ferro do que o
ciprofloxacino. Um aumento significativo também ocorreu na taxa de degradacéo
do PCT até 45 min (17,86 mmol L™ min™), no entanto, a HQ também é formada

como intermediério de reacdo neste tempo, tendo assim ambas contribui¢cdes.

Um comportamento similar foi observado na remoc¢do do COT na
degradacdo de CIP na presenca de Fe*' e irradiacdo e na presenca de
hidroguinona com remocédo de 9% e 4%, respectivamente, ap6s 90 min de

experimento. Apresar da oxidacdo de CIP durante o processo foto-Fenton,
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intermediarios sdo formados e ndo foram removidos. A presenc¢a de HQ contribuiu
para a remocdo até 10 min, pois ap0s este periodo ocorre sua degradacao. Nao
ocorreu remocdo de COT no escuro na presenca inicial de Fe®*, mas apés a
adicdo de hidroquinona em 30 min ocorreu um aumento nos valores COT (Figura
36B). Na presenca de irradiacdo 59% de PCT foram removidos em 90 min,
diferente da degradacdo de CIP que inicialmente estava complexado. Na
presenca dos DHB a remocao de COT foi de 10% apds 90 min, possivelmente

pelo PCT ser mais facilmente degradado em relagéo ao CIP.

O consumo de H»O, mostrou um comportamento similar quando
comparado a degradacao de CIP que mostrou uma rapida decomposicao inicial
guando a HQ foi adicionada no inicio da reagao (56% apos 10 min) (Figura 36C).
No experimento em que a HQ foi adicionada em 30 min, 20% do H;O, foi
consumido apdés 90 min. A presenca da irradiagcdo aumentou levemente o
consumo de H;O; (5,6%) apos 20 min no escuro devido a decomposi¢cdo dos
complexos Fe(CIP), e FeCIP, inicialmente, mas apos 90 min, 72% do H,O, foi
consumido. Portanto, um maior consumo de H,O, foi observado na presenca de
HQ em relac&o a presenca de irradiacdo e no escuro sem adicdo de HQ devido a
geracdo de Fe?". Na degradacéo de PCT na presenca inicial de HQ o consumo de
H,O, foi de 58% em 10 min, proximo ao consumido por CIP nas mesmas
condicbes. Na presenca de irradiacdo o consumo foi maior, todo H,O, foi
consumido em 90 min. No experimento de degradacédo de PCT com adicdo de HQ
em 30 min, o consumo de H,0O, (70%) foi maior em relacdo ao CIP, porém a

formacdo da HQ como intermediario possivelmente também contribuiu.
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Figura 36. Influéncia da adicédo de hidroquinona na (A) oxidacdo de paracetamol
e ciprofloxacina, (B) remocdo de COT e (C) consumo de H,O, na presenca e

auséncia de radiacdo. Condi¢des iniciais: Cpcr = Cep = 0,4 mmol L™, Cre = 0,1

mmol L™, Ciz02 = 2,5 mmol L™, Cho = 0,1 mmol L™, pH=2,5.

A geracdo de Fe? foi completa e instantanea durante a degradacéo de CIP
no escuro, apos a adicao inicial de HQ e na auséncia de H,O, assim como na
degradacéao de PCT (Figura 37). Na presenca de irradiacdo, a taxa de reducao de
Fe®* foi menor em relacdo & presenca de HQ apés 90 min enquanto que no

escuro na presenca de Fe** n&o foi observada regeneracédo de Fe?*. No entanto,

na degradacao de PCT, a HQ formada como intermediario de reacéo foi capaz de

reduzir ferro.
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Figura 37. Concentracdo de Fe®* formado durante a degradacéo de paracetamol
e ciprofloxacino com e sem adicao inicial de hidroquinona (HQ) na auséncia e
presenca de irradiacéo. Condigdes iniciais: Cpct = Cep = 0,4 mmol L™, Cee = 0,1
mmol L™, Cyxo = 0,1 mmol L™ pH=2,5.

4.5.1 Produto de degradacao de ciprofloxacino

A andlise de LC-MS/MS da amostra de ciprofloxacino detectou um ion de
m/z 332 ([M+H]"). Os experimentos de MS/MS de m/z 332 foram realizados para
avaliar a fragmentacdo do composto inicial. Um fragmento de m/z 314 foi
detectado referente a perda de agua, um de m/z 288 referente a perda do grupo
carboxilico (COQ), m/z 245 devido a clivagem piperazina e m/z 231 referente a

eliminacdo do anel ciclopropil.

O Unico produto de degradacdo foi observado durante oxidacdo de
ciprofloxacino na presenca de hidroquinona nas aliquotas de 5 até 30 min com
m/z 330 devido ao ataque de radical hidroxila ao anel benzénico e consequente
substituicdo do atomo de fldor, liberando-o como fluoreto (Figura 38). Este

produto também foi observado na degradacdo de CIP mediada por ferro zero
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(Perini et al., 2014). A substituicdo do atomo de fldor por um grupo hidroxila
também foi observado na degradacdo de ofloxacina via processo foto-Fenton,
antibidtico 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 agua) e
m/z 286 (perda de COQO") comprovando a estrutura do intermediario. Na auséncia
hidroquinona ndo ocorreu a reducdo de Fe*' devido ao complexo com CIP e
consequentemente, ndo ocorreu degradacdo e nenhum intermediario detectado.
No entanto, a presenca de hidroquinona reduziu o Fe** que reagiu com o H,0;

formando os radicais hidroxila que oxidaram o CIP.

(@]
O
.
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Figura 38. Produto inicial de degradacéao de ciprofloxacino via processo Fenton

com adicéo de hidroquinona.
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5 CONCLUSOES

Os resultados deste trabalho indicam que a degradacdo de fenol e
paracetamol no escuro é fortemente afetada pela formacdo de hidroquinona e
catecol. A formagcdo de compostos di e trihidroxibenzenos como intermediarios
mudaram drasticamente a cinética de reacdo de paracetamol a partir de sua
deteccdo no escuro. A degradacdo de ciprofloxacino ndo teve o mesmo

comportamento, pois intermediarios dihidroxibenzenos nao foram formados.

A adicao de catecol e hidroquinona no inicio da reacao, acelerou a taxa de
degradacédo de fenol, paracetamol e ciprofloxacino significativamente devido a
capacidade de reducéo do Fe*" por estes compostos confirmada pela imediata
deteccdo de Fe®* apés a adicdo de Fe** em solucdo contendo os
dihidroxibenzenos. Apesar da rapida oxidacdo de fenol, paracetamol e
ciprofloxacino na presenca dos dihidroxibenzenos, sob irradiagcdo com ferro livre
ou complexado maior quantidade de COT foi removida, indicando a importancia

do efeito continuo da irradiacéo na reducédo de Fe** e na mineralizac&o.

A taxa de degradacéo de fenol, paracetamol e ciprofloxacino na auséncia
de irradiacdo com catecol e hidroquinona foi superior em relacédo a presenca de

irradiacdo com ferro livre ou complexado.

A geracdo de Fe®" foi verificada durante a degradacdo de fenol,
paracetamol e ciprofloxacino na presenca de irradiacdo com ferro livre ou
complexado e no escuro com adicdo de catecol e hidroquinona. No entanto, a
reducdo de Fe®* no escuro e na presenca de catecol e hidroquinona, adicionados
ou formados como intermedidrios, apresentou maior taxa em relacdo a reducéo
sob irradiacdo, comprovando que os dihidroxibenzenos sdo capazes de reduzir o

Fe*" de forma mais eficiente.

O efeito da irradiacdo na degradacéo de fenol e paracetamol na presenca
de catecol ou hidroquinona nao foi verificado, pois a taxa de degradacdo na

presenca dos dihidroxibenzenos ¢é alta.
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A degradacédo de fenol com adicéo de catecol foi superior na presenca de
Fe** em relacdo & presenca de Fe?". O consumo de H,O, também foi superior na
presenca de Fe®" durante a degradacéo de fenol e paracetamol devido & oxidacéo
dos compostos ser maior na presenca do dihidroxibenzeno.

As medidas de voltametria realizadas na auséncia e presenca de catecol e
hidroquinona demonstraram um deslocamento de potencial referente a formacao
do complexo entre Fe(lll) e dihidroxibenzeno. No entanto, o complexo ndo é
estavel e os dihidroxibenzenos sdo oxidados as respectivas 1,2 e 1,4-

benzoquinonas.

A formacdo de 1,2-benzoquinona e 1,4-benzoquinona foi verificada por
espectros de UV-Vis. Conforme a concentracdo de Fe®* aumentou, a
concentracdo de catecol e hidroquinona diminuiu devido a oxidacdo com

formacgéo das quinonas.

Onze produtos de degradacédo de paracetamol, di e trihidroxilados, foram
detectados na auséncia de hidroquinona e trés destes na presenca de
hidroquinona devido a réapida degradacdo de paracetamol na presenca do
dihidroxibenzenos contribuindo para o aumento da taxa de degradacdo do

paracetamol.

Um produto de degradacédo de ciprofloxacino na presenca de hidroquinona

foi identificado referente a substituicdo do atomo de fldor pela hidroxila.

A presenca dos dihidroxibenzenos formados como intermediarios de
reacdo, assim como, os adicionados no meio reacional, catecol e hidroquinona,
mudaram drasticamente a cinética de reacdo acelerando a taxa de degradacao
dos compostos estudados no escuro, de forma superior em relacdo a presenca de
irradiacdo na auséncia destes compostos, independentemente da fonte de ferro.
A presenca dos dihidroxibenzenos também resultou em maior taxa de geracéo de

Fe?* no meio reacional em relacéo a irradiac&o.

A presenca de contaminantes com grupos fendlicos ou outros compostos

organicos que promovam a reducgéo de ferro pode afetar fortemente a cinética de
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degradacéao inicial, aumentando significativamente a eficiéncia do processo de

tratamento de aguas residuais.



Referéncias 104

REFERENCIAS

AGUIAR, A.; FERRAZ, A.; CONTRERAS, D.; RODRIGUEZ, J. Mecanismo e
aplicacbes da reacdo de Fenton assistida por compostos fendlicos redutores de
ferro. Quimica Nova, v. 30, n. 3, p. 623-628, 2007.

AHMAD, S. A,; SHAMAAN, N. A;; ARIF, N. M.; KOON, G. B.; SHUKOR, M. Y. A;;
SYED, M. A. Enhanced phenol degradation by immobilized Acinetobacter sp. strain
AQ5NOL 1. World Journal of Microbiology & Biotechnology, v. 28, n. 1,

p. 347-352, 2012.

AHMED, A. A.; KUHN, O.; LEINWEBER, P. Controlled experimental soil organic
matter modification for study of organic pollutant interactions in soil. Science of the
Total Environment, v. 441, p. 151-158, 2012.

AL-AHMAD, A.; DASCHNER, F, D.; KUMMERER, K. Biodegradability of cefotiam,
ciprofloxacin, meropenem, penicillin G, and sulfamethoxazole and inhibition of waste
water bacteria. Archives of Environmental Contamination and Toxicology, v. 37,
n. 2, p. 158-163, 1999.

ANDREOZZI, R.; CAPRIO, V.; MAROTTA, R.; VOGNA, D. Paracetamol oxidation
from aqueous solutions by means of ozonation and H,O,/UV system. Water
Research, v. 37, n. 5, p. 993-1004, 2003.

AQUINO, S. F. de; BRANDT, E. M. F.; CHERNICHARO, C. A. de L. Remocéao de
farmacos e desreguladores enddcrinos em estacdes de tratamento de esgoto:
revisao da literatura. Engenharia Sanitaria e Ambiental, v. 18, n. 3, p. 187-204,
2013.

BABUPONNUSAMI, A.; MUTHUKUMAR, K. Advanced oxidation of phenol: a
comparison between Fenton, electro-Fenton, sono-electro-Fenton and photoelectro-
Fenton processes. Chemical Engineering Journal, v. 183, p. 1-9, 2012.

BACALONI, A.; CAVALIERE, C.; FABERI, A.; FOGLIA, P.; SAMPERI, R.; LAGANA,
A. Determination of isoflavones and coumestrol in river water and domestic
wastewater sewage treatment plants. Analytica Chimica Acta, v. 531, n. 2,

p. 229-237, 2005.

BATISTA, A. P. S.; NOGUEIRA, R. F. P. Parameters affecting sulfonamide photo-
Fenton degradation — iron complexation and substituent group. Journal of
Photochemistry and Photobiology A: Chemistry, v. 232, p. 8-13, 2012.

BATISTA, A. P. S.; COTTRELL, B. A. NOGUEIRA, R. F. P. Photochemical
transformation and antibiotics excitation of Fe(lll)-complexes in aqueous medium.
Journal of Photochemistry and Photobiology A: Chemistry, v. 274, p. 50-56,
2014.



Referéncias 105

BATT, A. L.; KINCAID, T. M.; KOSTICH, M. S.; LAZORCHAK, J. M.; OLSEN, A. R.
Evaluating the extent of pharmaceuticals in surface waters of the united states using
a national-scale rivers and streams assessment survey. Environmental Toxicology
and Chemistry, v. 35, n. 4, p. 874-881, 2016.

BAUER, R.; FALLMANN, H. The photo-Fenton oxidation- a cheap and efficient
wastewater treatment method. Research on Chemical Intermediates, v. 23,
p. 341-354, 1997.

BAUTITZ, I. R.; NOGUEIRA, R. F. P. Degradation of tetracycline by photo-Fenton
process -solar irradiation and matrix effects. Journal of Photochemistry and
Photobiology A: Chemistry, v. 187, n. 1, p. 33-39, 2007.

BRATSCH, S. G. Standart electrode potentials and temperature coefficients in water
at 298.15K. Journal of Physical and Chemical Reference Data, v. 18, n. 1, p. 1-21,
1989.

BUENO, M. J. M.; AGUERA, A.; HERNANDO, M. D.; GOMEZ, M. J.;
FERNANONZE-ALBA, A. R. Evaluation of various liquid chromatography-
guadrupole-linear ion trapmass spectrometry operation modes applied to the analysis
of organic pollutants in wastewaters. Journal of Chromatography A, v. 1216, n. 32,
p. 5995-6002, 2009.

CABEZA, Y.; CANDELA, L.; RONEN, D.; TEIJON,G. Monitoring the occurrence of
emerging contaminants in treated wastewater and groundwater between 2008 and
2010. The Baix Llobregat (Barcelona, Spain). Journal of Hazardous Materials,
v. 239/240, p. 32-39, 2012.

CARLSON, J. C.; ANDERSON, J. C.; LOW, J. E.; CARDINAL, P.; MacKENZIE, S.
D.; BEATTIE, S. R.; CHALLIS, J. K.; BENNETT, R. J.; MERONEK, S. S.; WILKS, R.
P. A.; BUHAY, W. M.; WONG, C. S.; HANSON, M. L. Presence and hazards of
nutrients and emerging organic micropollutants from sewage lagoon discharges into
Dead Horse Creek, Manitoba, Canada. Science of the Total Environment,

v. 445/446, n. 15, p. 64-78, 2013.

CHEN, F.; MA, W. H.; HE, J. J.; ZHAO, J. C. Fenton degradation of malachite green
catalyzed by aromatic additives. Journal of Physical Chemistry A, v. 106, n. 41,
p. 9485-9490, 2002.

CHEN, R.; PIGNATELLO, J. J. Role of quinone Intermediates as electron shuttles in
Fenton and photoassisted Fenton oxidations of aromatic compounds.
Environmental Science & Technology, v. 31, n. 8, p. 2399-2406, 1997.

COMPANHIA DE SANEAMENTO BASICO DO ESTADO DE SAO PAULO
Tratamento de esgotos. Disponivel em:
<http://site.sabesp.com.br/site/interna/Default.aspx?secaold=49>. Acesso em:
11 nov. 2016.

CONSELHO NACIONAL DO MEIO AMBIENTE. Resolugéo n. 430, de 13 de maio de
2011. Dispde sobre as condicbes e padroes de langcamento de efluentes e altera a



Referéncias 106

Resolucéo n. 357, de 17 de marco de 2005 do Conselho Nacional do Meio
Ambiente. Diario Oficial da Uni&o, Brasilia, DF, 16 maio 2011. Disponivel em:
<http://www.mma.gov.br/port/conama/legiabre.cfm?codlegi=646>. Acesso em:
17 fev. 2014.

CONTRERAS, D.; RODRIGUEZ, J.; FREER, J.; SCHWEDERSKI, B.; KAIM, W. J.
Enhanced hydroxyl radical production by dihydroxybenzene-driven Fenton reactions:
implications for wood biodegradation. Journal of Biological Inorganic Chemistry,
v.12,n. 7, p. 1055-1061, 2007.

CONTRERAS, D.; RODRIGUEZ, J.; SALGADO, P.; SOTO-SALAZAR, C.; QIAN, Y.;
GOODELL, B. Chemiluminescence of the Fenton reaction and a dihydroxybenzene-
drive Fenton reaction. Inorganica Chimica Acta, v. 374, p. 643-646, 2011.

CRUZ, N. C.; DANTAS R. F.; GIMENEZ, J.; ESPLUGAS, S. Photolysis and
TiO, photocatalysis of the pharmaceutical propranolol: solar and artificial light.
Applied Catalalysis B: Environmental, v. 130, p. 249-256, 2013.

DEVI, L. G.; RAJASHEKHAR, K. E.; RAJU, K. S. A.; KUMAR, S. G. Influence of
various aromatic derivatives on the advanced photo Fenton degradation of Amaranth
dye. Desalination, v. 270, n. 1, p. 31-39, 2011.

DOMENECH, X.; JARDIM, W. F.; LITTER, M. |. Procesos avanzados de oxidacion
para la eliminacion de contaminantes. In: BLESA, M. A. (Ed.). Eliminacion de
contaminantes por fotocatalisis heterogénea. La Plata: Digital Grafic, 2001.
Chap. 1, p. 3-26.

DONE, H. Y.; HALDEN, R. U. Reconnaissance of 47 antibiotics and associated
microbial risks in seafood sold in the United States. Journal of Hazardous
Materials, v. 282, p. 10-17, 2015.

DU, Y.; ZHOU, M.; LEI, L. Role of the intermediates in the degradation of phenolic
compounds by Fenton-like process. Journal of Hazardous Materials, v. 136, n. 3,
p. 859-865, 2006.

FARRE, M. J.; DOMEENECH, X.; PERAL, J. Combined photo-Fenton and biological
treatment for diuron and linuron removal from water containing humic acid. Journal
of Hazardous Materials, v. 147, n. 1/2, p. 167-174, 2007.

FAUST, B. C.; HOIGNE, J. Photolysis of Fe(lll)-hydroxy complexes as sources of OH
radicals in clouds, fog, and rain. Atmospheric Environment, Part A: General
Topics, v. 24, n. 1, p. 79-89, 1990.

FELIS, E.; MIKSCH, K. Removal of analgesic drugs from the aquatic environment
using photochemical methods. Water Science and Technology, v. 60, n. 9,
p. 2253-2259, 2009.

FENG, W.; NANSHENG, D. Photochemistry of hydrolytic iron (lll) species and
photoinduced degradation of organic compounds: a minireview. Chemosphere,
v. 41, p. 1137-1147, 2000.


https://scholar.google.co.in/citations?view_op=view_citation&hl=en&user=YNhbPNcAAAAJ&citation_for_view=YNhbPNcAAAAJ:fFSKOagxvKUC
https://scholar.google.co.in/citations?view_op=view_citation&hl=en&user=YNhbPNcAAAAJ&citation_for_view=YNhbPNcAAAAJ:fFSKOagxvKUC
https://scholar.google.co.in/citations?view_op=view_citation&hl=en&user=YNhbPNcAAAAJ&citation_for_view=YNhbPNcAAAAJ:fFSKOagxvKUC

Referéncias 107

FENT, K.; WESTON, A. A.; CAMINADA, D. Ecotoxicology of human
pharmaceuticals. Aquatic Toxicology, v. 76, n. 2, p. 122-159, 2006.

FENTON, H. J. H. Oxidation of tartaric acid in presence of iron. Journal of the
Chemical Society, Transactions, v. 65, p. 899-910, 1894.

FRATINI, L.; SHAPOVAL, E. E. S. Ciprofloxacin determination by visible light
spectrophotometry using iron(lll) nitrate. International Journal of Pharmaceutics,
v. 127, n. 2, p. 279-282, 1996.

GITHINJI, L. J. M.; MUSEY, M. K.; ANKUMAH, R. O. Evaluation of the fate of
ciprofloxacin and amoxicillin in domestic wastewater. Water, Air, & Soil Pollution,
v. 219, n. 1, p. 191-201, 2011.

GOGATE, P. R.; PANDIT, A. B. A review of imperative technologies for wastewater
treatment Il: hybrid methods. Advances in Environmental Research, v. 8, n. 3,
p. 553-597, 2004.

GOMEZ, M. J.; BUENO, M. J. M.; LACORTE, S.; FERNANONZE-ALBA, A. R,;
AGUERA, A. Pilot survey monitoring pharmaceuticals and related compounds in a
sewage treatment plant located on the Mediterranean coast. Chemosphere, v. 66,
n. 6, p. 993-1002, 2007.

GONZALEZ, S.; BARCELO, D.; PETROVIC, M. Advanced liquid chromatography-
mass spectrometry (LC-MS) methods applied to wastewater removal and the fate of
surfactants in the environment. Trends in Analytical Chemistry, v. 26, n. 2,

p. 116-124, 2007.

GUO, J.; DU, Y.; LAN, Y.; MAO, J. Photodegradation mechanism and kinetics of
methyl orange catalyzed by Fe(lll) and citric acid. Journal of Hazard Matererials,
v. 186, n. 2/3, p. 2083-2088, 2011.

HABER, F.; WEISS, J. The catalytic decomposition of hydrogen peroxide by iron
salts. Proceedings of the Royal Society of London A, v. 147, p. 332-351, 1934.

HADDOU, M.; BENOIT-MARQUIE, F.; MAURETTE, M.; OLIVEROS, E. Oxidative
degradation of 2,4-dihydroxybenzoic acid by Fenton and photo-Fenton process:
kinetics, mechanisms, and evidence for the substitution of H,O, by O, Helvetica
Chimica Acta, v. 93, p. 1067-1080, 2010.


https://scholar.google.com/citations?view_op=view_citation&hl=en&user=kn4WMkgAAAAJ&citation_for_view=kn4WMkgAAAAJ:ye4kPcJQO24C
https://scholar.google.com/citations?view_op=view_citation&hl=en&user=kn4WMkgAAAAJ&citation_for_view=kn4WMkgAAAAJ:ye4kPcJQO24C

Referéncias 108

HALLING-SORENSEN, B.;: NIELSEN, S. N.; LANZKY, P. F.; INGERSLEV, F.;
HOLTEN-LUTZHOFT, H. C.; JORGENSEN, S. E. Occurrence, fate and effects of
pharmaceutical substances in the environment--a review. Chemosphere, v. 36, n. 2,
p. 357-393,1998.

HEBERER, T. Occurrence, fate, and removal of pharmaceutical residues in the
aquatic environment: a review of recent research data. Toxicology Letters, v. 131,
n. 1/2, p. 5-17, 2002.

HIGNITE, C.; AZARNOFF, D. L. Drug and drugs metabolitesas environmental
contaminants: chorophenoxyisobutyrate and salicylic acid in sewage water effluent.
Life Sciences, v. 25, p. 220-225, 1977.

HUANG, Y. H.; HUANG, Y. J.; TSAI, H. C.; CHEN, H. T. Degradation of phenolusing
low concentration of ferric ions by the photo-Fenton process. Journal of the Taiwan
Institute of Chemical Engineers, v. 41, n. 6, p. 699-704, 2010.

INCZEDY, J. Analytical application of complex equilibria. Chichester: Ellis
Horwood, 1976.

JALIL, M. E. R.; BASCHINI, M.; SAPAG, K. Influence oh pH and antibiotic solubulity
on the removal of ciprofloxacin from aqueous media using montmorillonite. Applied
Clay Science, v. 114, p. 69-76, 2015.

KARTHIKEYAN, K. G.; MEYER, M. T. Occurrence of antibiotics in wastewater
treatment facilities in Wisconsin, USA. Science of the Total Environment, v. 361,
n. 1/3, p. 196-207, 2006.

KAWAGUCHI, H.; INAGAKI, A. Photochemical generation rates of hydroxyl radical
inaqueous solutions containing Fe(lll)-hydroxy complex. Chemosphere, v. 27,
p. 2381-2387, 1993.

KLEYWEGT, S.; PILEGGI, V.; YANG, P.; HAO, C.; ZAO, X.; ROCKS, C.; THACH,
S.; CHEUNG, P.; WHITEHEAD, B. Pharmaceuticals, hormones and bisphenol A in
untreated source and finished drinking water in Ontario, Canada — occurrence and
treatment efficiency. Science of the Total Environment, v. 409, p. 1481-1488,
2011.

KUMMERER, K. Resistance in the environment. Journal of Antimicrobial
Chemotherapy, v. 54, n. 2, p. 311-320, 2004.

LAPERTOT, M.; EBRAHIMI, S.; DAZIO, S.; RUBINELLI, A.; PULGARIN, C. Photo-
Fenton and biological integrated process for degradation of a mixture of pesticides.
Journal of Photochemistry and Photobiology A: Chemistry, v. 186, n. 1, p. 34-40,
2007.

LEGRINI, O.; OLIVEROS, E.; BRAUN, A. M. Photochemical processes for water
treatment. Chemical Reviews, v. 93, n. 2, p. 671-698, 1993.



Referéncias 109

LIN, A. Y. C.; YU, T. H.; LATEEF, S. K. Removal of pharmaceuticals in secondary
wastewater treatment processes in Taiwan. Journal of Hazardous Materials,
v. 167, n. 1/3, p. 1163-1169, 2009.

LINDBERG, R. H.; WENNBERG, P.; JOHANSSON, M. I.; TYSKLIND, M.;
ANDERSSON, B. A. V. Screening of human antibiotic substances and determination
of weekly mass flows in five sewage treatment plants in Sweden. Environmental
Science and Technology, v. 39, n. 10, p. 3421-3429, 2005.

MA, J.; MA, W.; SONG, W.; CHUNCHENG, C.; YALIN, T. ZHAO, J. Fenton
degradation of organic pollutants in the presence of low-molecular-weight organic
acids: cooperative effect of quinone and visible light. Environmental Science &
Technology, v. 40, n. 2, p. 618-624, 2006.

MARTEL, A. E.; SMITH, H. J.; MOTEKAITIS, R. J. NIST critically selected stability
constants of metal complexes. Version 8.0. Gaithersburg, 2004. NIST Standard
References Database 46.

MARTIN, J.; CAMACHO-MUNOZ, D.; SANTOS, J. L.; APARICIO, I|.; ALONSO, E.
Occurrence of pharmaceutical compounds in wastewater and sludge from
wastewater treatment plants: removal and ecotoxicological impact of wastewater
discharges and sludge disposal. Journal of Hazardous Materials, v. 239/240,

p. 40-47, 2012,

MELO, S. A. S.; TROVO, A. G.; BAUTITZ, I. R.; NOGUEIRA, R. F. P. Degradagéo de
farmacos residuais por processos oxidativos avancados. Quimica Nova, v. 32, n. 1,
p. 188-197, 2009.

MICHAEL, |.; HAPESHI, E.; ACENA, J.; PEREZ, S.; PETROVIC’, M.; ZAPATA, A;
BARCELO, D.; MALATO, S.; FATTA-KASSINO, D. Light-induced catalytic
transformation of ofloxacin by solar Fenton in various water matrices at a pilot plant:
mineralization and characterization of major intermediate products. Science of the
Total Environment, v. 461/462, p. 39-48, 2013.

MOCTEZUMA, E.; LEYVA, E.; AGUILAR, C. A,; LUNA, R. A.; MONTALVO, C.
Photocatalytic degradation of paracetamol: intermediates and total reaction
mechanism. Journal of the Hazard Materials, v. 243, p. 130-138, 2012.

MONTAGNER, C. C.; JARDIM, W. F. Spatial and seasonal variations of
pharmaceuticals and endocrine disruptors in the Atibaia river, Sdo Paulo state
(Brazil). Journal of the Brazilian Chemical Society, v. 22, n. 8, p. 1462-1562, 2011.

MOUSSET, E.; FRUNZO, L.; ESPOSITO, G.; HULLEBUSCH, E. D.; OTURAN, N. A
complete phenol oxidation pathway obtained during electro-Fenton treatment and
validated by a kinetic model study. Applied Catalysis B: Environmental, v. 180,

p. 189-198, 2016.

NARVAEZ, J. F.; JIMENEZ, C. C. Pharmaceutical products in the environment:
sources, effects and risks. Vitae, v. 19, p. 93-108, 2012.



Referéncias 110

NATIONAL INSTITUTE OF STANDARTS AND TECHNOLOGY. NIST online
database. Disponivel em:
<http://srdata.nist.gov/gateway/gateway?substance=quinone&subft=Submit&rddesc=
desc>. Acesso em: 29 jul. 2015.

NICHELA, D. A.; DONADELLI, J. A.; CARAM, B. F.; HADDOU, M.; ROGRIGUEZ, F.
J. N.; OLIVEROS, E.; EINSHLAG, F. S. G. Iron cycling during the autocatalytic
decomposition of benzoic acid derivatives by Fenton-like and photo-Fenton
techniques. Applied Catalysis B: Environmental, v. 170, p. 312-321, 2015.

NICHELA, D.; HADDOU, M.; BENOIT-MARQUIE, F.; MAURTTE, M.-T.; OLIVEIROS,
E.; EISCHLAG, F. S. G. Degradation kinetics of hydroxy and hydroxynitro
derivatives of benzoic acid by Fenton-like and photo-Fenton techniques: a
comparative study. Applied Catalysis B: Environmental, v. 98, p.171-179, 2010.

NOGUEIRA, R. F. P.; GUIMARAES, J. R. Photodegradation of dichloroacetic acid
and 2,4-dichlorophenol by ferrioxalate/H,O, system. Water Research, v. 34, n. 3,
p. 895-901, 2000.

NOGUEIRA, R. F. P.; MODE, D. F. Fotodegradac&o de fenol e clorofendis por
processo foto-Fenton mediado por ferrioxalato. Eclética Quimica, v. 27,
p. 169-185, 2002.

NOGUEIRA, R. F. P.; OLIVEIRA, M. C.; PATERLINI, W. C. Simple and fast
spectrophotometric determination of H,O, in photo-Fenton reactions using
metavanadate. Talanta, v. 66, n. 1, p. 86-91, 2005.

NOGUEIRA, R. F. P.; TROVO, A. G.; SILVA, M. R. A; VILLA, R. D.; OLIVEIRA, M.
C. Fundamentos e aplicacbes ambientais dos processos Fenton e foto-Fenton.
Quimica Nova, v. 30, n. 2, p. 400-408, 2007.

NOGUERA-OVIEDO, K; AGA, D. S. Review: lessons learned from more than two
decades of research on emerging contaminants in the environment. Journal of
Hazardous Materials, v. 316, p. 242-251, 2016.

NOPPE, H.; DE WASCH, K.; POELMANS, S.; VAN HOOF, N.; VERSLYCKE, T.;
JANSSEN, C. R.; DE BRABANDER, H. F. Development and validation of an
analytical method for detection of estrogens in water. Analytical and Bioanalytical
Chemistry, v. 382, n. 1, p. 91-98, 2005.

PERINI, J. A. L.; SILVA, B. F.; NOGUEIRA, R. F. P. Zero-valent iron mediated
degradation of ciprofloxacin — assessment of adsorption, operational parameters and
degradation products Chemosphere, v. 117, p. 345-352, 2014.

PETROVIC, M.; BARCELO, D. Application of liquid chromatography/quadrupole
time-of-flight mass spectrometry (LC-QqTOF-MS) in the environmental analysis.
Journal of Mass Spectrometry, v. 41, n. 10, p. 1259-1267, 2006.


http://encore.seals.ac.za/iii/encore_ru/plus/C__Snoguera-oviedo__Orightresult__U__X0?lang=eng&link=http%3A%2F%2F0-search.ebscohost.com.wam.seals.ac.za%2Flogin.aspx%3Fdirect%3Dtrue%26site%3Deds-live%26db%3Dedselp%26AN%3DS0304389416303995&suite=ru
http://encore.seals.ac.za/iii/encore_ru/plus/C__Snoguera-oviedo__Orightresult__U__X0?lang=eng&link=http%3A%2F%2F0-search.ebscohost.com.wam.seals.ac.za%2Flogin.aspx%3Fdirect%3Dtrue%26site%3Deds-live%26db%3Dedselp%26AN%3DS0304389416303995&suite=ru
https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/15900457
https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/15900457

Referéncias 111

PIGNATELLO, J. J. Dark and photoassisted iron(3+)-catalyzed degradation of
chlorophenoxy herbicides by hydrogen peroxide. Environmental Science &
Technology, v. 26, n. 5, p. 944-951, 1992.

PIGNATELLO, J. J.; OLIVEROQS, E.; MacKAY, A. Advanced oxidation processes for

organic contaminant destruction based on the Fenton reaction and related chemistry.
Critical Reviews in Environmental Science and Technology, v. 36, n. 6, p. 1-84,

2006.

RIBANI, M.; BOTTOLI, C. B. G.; COLLINS, C. H.; JARDIM, I. C. S. F.; MELO, L. F.
C. Validacdo em métodos cromatograficos e eletroforéticos. Quimica Nova, v. 27,
n. 5, p. 771-780, 2004.

RIVAS, F. J.; BELTRAN, F. J.; FRADES, J.; BUXEDA, P. Oxidation of
p-hydroxybenzoic acid by Fenton's reagent. Water Research, v. 35, n. 2,
p. 387-396, 2001.

RODGERS-GRAY, T. P.; JOBLING, S.; KELLY, C.; MORRIS, S.; BRIGHTY, G.;
WALDOCK, M. J.; SUMPTER, J. P.; TYLER, C. R. Exposure of juvenile roach
(Rutilus rutilus) to treated sewage effluent induces dose-dependent and persistent
disruption in gonadal duct development. Environmental Science and Technology,
v. 35, n. 3, p. 462-470, 2001.

RODRIGUEZ, J.; CONTRERAS, D.; PARRA, C.; FREER, J.; BAEZA, J.; DURAN, N.
Pulp mill effluent treatment by Fenton-type reactions catalyzed by iron complexes.
Water Science & Technology, v. 40, n. 11/12, p. 351-355, 1999.

SAFARZADEH-AMIRI, A.; BOLTON, J. R.; CARTER, S. R. Ferrioxalate-mediated
solar degradation of organic contaminants in water. Solar Energy, v. 56, n. 5,
p. 439-444, 1996.

SAFARZADEH-AMIRI, A.; BOLTON, J. R.; CARTER, S. R. Ferrioxalate-mediated
photodegradation of organic pollutants in contaminated water. Water Research,
v. 31, n. 4, p. 787-798, 1997.

SANDELL, E. B. Colorimetric determination of trace of metals. 3rd ed. New York:
Interscience Publihers, 1995. 1032 p. (Chemical analysis, v. 3).

SANTOS, L. H. M. L. M.; ARAUJO, A. N.; FACHINI, A.; PENA, A.; DELERUE-
MATOS, C.; MONTENEGRO, M. C. B. S. M. Ecotoxicological aspects related to the
presence of pharmaceuticals in the aquatic environment. Journal of Hazard
Materials, v. 175, n. 1/3, p. 45-95, 2010.

SEIFRTOVA, M.; PENA, A.; LINO, C. M.; SOLICH, P. Determination of
fluoroquinolone antibiotics in hospital and municipal wastewaters in Coimbra by liquid
chromatography with a monolithic column and fluorescence detection. Analytical
and Bioanalytical Chemistry, v. 391, n. 3, p. 799-805, 2008.



Referéncias 112

SHAREEF, A.; ANGOVE, M. J.; WELLS, J. D.; JOHNSON, B. B. Aqueous solubilities
of estrone, 17B-estradiol, 17a-ethynylestradiol, and bisphenol A. Journal of
Chemical & Engineering Data, v. 51, n. 3, p. 879-881, 2006.

SHAROKHIAN, S.; HAMZEHLOEI, A. Eletrochemical oxidation of catechol in the
presence of 2-thiouracil: application to electro-organic synthesis. Electrochemical
Communication, v. 5, p. 706-710, 2003.

SILVA, M. R. A.; TROVO, A. G.; NOGUEIRA, R. F. P. Degradation of the herbicide
tebuthiuron using solar photo-Fenton process and ferric citrate complex at
circumneutral pH. Journal of Photochemistry and Photobiology A: Chemistry,
v. 191, n. 2/3, p. 187-192, 2007.

SILVA, M. R. A.; VILEGAS, W.; ZANONI, M. V. B.; NOGUEIRA, R. F. P. Photo-
Fenton degradation of the herbicide tebuthiuron under solar irradiation: iron
complexation and initial intermediates. Water Research, v. 44, n. 12, p. 3745-3753,
2010.

SODRE, F. F.; LOCATELLI, M. A. F.; JARDIM, W. F. Occurrence of emerging
contaminants in Brazilian drinking waters: a sewage-to-tap issue. Water, Air, & Soil
Pollution, v. 206, n.1/4, p. 57-67, 2010.

SPINKS, J. W. T.; WOODS, R. J. An introduction to radiation chemistry. 3rd ed.
New York: John Wiley & Sons, 1990. 504 p.

STUMPF, M.; TERNES, T. A.; WILKEN, R. D.; RODRIGUES, S. V.; BAUMANN, W.
Polar drug residues in sewage and natural waters in the state of Rio de Janeiro,
Brazil. The Science of the Total Environment, v. 225, n. 1/2, p. 135-141, 1999.

SU, C,; LEL L. P.; DUAN, Y. Q.; ZHANG, K. Q.; YANG, J. K. Culture-independent
methods for studying environmental microorganisms: methods, application, and
perspective. Applied Microbiology & Biotechnology, v. 93, p. 993-1003, 2012.

SU, J.; LIN, H.; WANG, Q.; XIE, Z.; CHEN, Z. Adsorption of phenol from aqueous
solutions by organomontmorillonite. Desalination, v. 269, p. 163-169, 2011.

SULIMAN, E. O. F.; SULTAN, S. M. Sequential injection technique employed for
stoichiometric studies, optimization and quantitative determination of some
fluoroquinolone antibiotics complexed with iron(lll) in sulfuric acid media. Talanta,
v. 43, n. 4, p. 559-568, 1996.

SUM, Q.; HU, A.; YANG, X.; YU, C. O. Seasonal variation in the occurrence and
removal of pharmaceuticals and personal care products in a wastewater treatment
plant in Xiamen, China. Journal of Hazardous Materials, v. 277, p. 69-75, 2014.

TROVO, A. G.; NOGUEIRA, R. F. P. Diclofenac abatement using modified solar
photo-Fenton process with ammonium iron (lll) citrate. Journal of Brazilian
Chemical Society, v. 22, n. 6, p. 1033-1039, 2011.



Referéncias 113

TROVO, A. G.; NOGUEIRA, R. F. P.; AGUERA, A.; FERNANONZE-ALBA, A. R.;
MALATO, S. Paracetamol degradation intermediates and toxicity during photo-
Fenton treatment using different iron species. Water Research, v. 46, n. 16,

p. 5374-5380, 2012.

TYLER, C. R.; FILBY, A. L.; BICKLEY, L. K.; CUMMING, R.; GIBSON, R.; LABADIE,
P.; KATSU, Y.; LINEY, K. E.; SHEARS, J. A.; SILVA-CASTRO, V.; URUSHITANI, H.;
LANGE, A.; WINTER, M. J.; IGUCHI, T.; HILL, E. M. Environmental health impacts of
equine estrogens derived from hormone replacement therapy. Environmental
Science & Technology, v. 43, n. 10, p. 3897-3904, 2009.

VAICUNAS, R.; INANDAR, S.; SUDARSHAN, D.; AGA, D. S.; ZIMMERMAN, L.;
SIMS, J. T. Statewide survey of hormones and antibiotics in surface waters of
Delaware. Journal of the American Water Resources Association, v. 49, n. 2,
p. 463-474, 2013.

VILLOTA, N; LOMAS, J. M.; CAMARERO, L. M. Study of the paracetamol
degradation pathway that generates color and turbidity in oxidized wastewaters by
photo-Fenton technology. Journal of Photochemistry and Photobiology A:
Chemistry, v. 329, p. 113-119, 2016.

XIAO, J.; WANG, C.; LYU, H.; JIANG, C.; LEI, Y. Enhancement of Fenton
degradation by catechol in a wide initial pH range. Separation and Purification
Technology, v. 169, p. 202-209, 2016.

ZANTA, C. L. P. C.; FRIEDRICH, L. C.; MACHULEK, A. Jr.; HIGA, K. M.; QUINA, F.
H. Surfactant degradation by a catechol-driven Fenton reaction. Journal of Hazard
Materials, v. 178, p. 258-263, 2010.

ZENG, Z.; ZOU, H.; LI, X.; AROWO, M.; SUM, B.; CHEN, J.; CHU, G.; SHAO, L.
Degradation of phenol by ozone in the presence of Fenton reagent in a rotating
packed bed. Chemical Engeneering Journal, v. 229, p. 404-411, 2013.

ZEPP, R. G.; FAUST, B. C.; HOIGNE, Hydroxyl radical formation in aqueous reaction
(pH 3-8) of iron(ll) with hydrogen-peroxide — the photo-Fenton reaction. Journal of
the Environmental Science & Technology, v. 26, n. 2, p. 313-319, 1992.

ZHANG, R.; TANG, J.; LI, J.; CHENG, Z.; CHAEMFA, C.; LIU, D.; ZHENG, Q.;
SONG, M.; LUO, C.; ZHANG, G. Occurrence and risks of antibiotics in the coastal
aquatic environment of the Yellow Sea, North China. Science of the Total
Environment, v. 450/451, n. 15. p. 197-204, 2013.

ZORITA, S.; MARTENSSON, L.; MAHIASSON, L. Occurrence and removal of
pharmaceuticals in a municipal sewage treatment system in the south of Sweden.
Science of the Total Environment, v. 407, n. 8, p. 2760-2770, 2009.

ZUCCATO, E.; CASTIGLIONI, S.; FANELLI, R.; REITANO, G.; BAGNATI, R,;
CHIABRANDO, C.; POMATI, F.; ROSSETTI, C.; CALAMARI, D. Pharmaceuticals in
the environment in Italy: causes, occurrence, effects and control. Environmental
Science and Pollution Research, v. 13, n. 1, p. 15-21, 2006.


https://scholar.google.com.br/citations?view_op=view_citation&hl=pt-BR&user=rsN2IM0AAAAJ&citation_for_view=rsN2IM0AAAAJ:ufrVoPGSRksC
https://scholar.google.com.br/citations?view_op=view_citation&hl=pt-BR&user=rsN2IM0AAAAJ&citation_for_view=rsN2IM0AAAAJ:ufrVoPGSRksC
https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/19544905
https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/19544905
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0304389410001044
https://scholar.google.ch/citations?view_op=view_citation&hl=en&user=hkf1UM4AAAAJ&citation_for_view=hkf1UM4AAAAJ:u5HHmVD_uO8C
https://scholar.google.ch/citations?view_op=view_citation&hl=en&user=hkf1UM4AAAAJ&citation_for_view=hkf1UM4AAAAJ:u5HHmVD_uO8C

Anexo 114

ANEXO

Anexo Al. (a) Cromatograma LC-MS do ion extraido de m/z 168 apds 20 min da

degradacao de paracetamol pelo processo Fenton, (b) Espectro MS/MS do ion

fragmento m/z 168 de tempo de retencédo 4,94 min, (c) 6,41 min e (d) 6,80 min.

(W XIC of +MRM (166 pairs): Exp 1, 168.108/126.000 Da fro...
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Anexo A2. (a) Cromatograma LC-MS do ion extraido de m/z 154 apds 20 min da
degradacdo de paracetamol pelo processo Fenton, (b) Espectro MS/MS do ion
fragmento m/z 154 de tempo de retencéo 4,49 min, (c) 5,75 min, (d) 7,45 min e (e)

10,09 min.
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d

Intensity, cps
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Anexo A3. (a) Cromatograma LC-MS do ion extraido de m/z 198 ap6s 20 min da
degradacéo de paracetamol pelo processo Fenton, (b) Espectro MS/MS do ion

fragmento m/z 198 de tempo de retencéo 7,43 min e (c) 8,86 min.
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Anexo A4. (a) Cromatograma LC-MS do ion extraido de m/z 330 ap6s 10 min da

degradacdo de ciprofloxacino pelo processo Fenton e (b) Espectro MS/MS do ion

fragmento m/z 330 de tempo de retencao 3,30 min.
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