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RESUMO

A degradacéo foto-Fenton dos antibidticos sulfonamidas sulfadiazina (SDZ)
e sulfatiazol (STZ) mediados por Fe(lll)-oxalato foi estudada nesse trabalho. A
influéncia da complexa¢do de ions ferro, a concentracdo de H,O, e o pH na
velocidade inicial de degradacdo dos antibiéticos foi avaliada. A degradacéo de
SDZ e STZ foi melhorada na presenca de Fe(lll)-oxalato em comparagdo a
Fe(NOs)s, alcancando completa degradacdo apds 8 minutos de irradiagcdo em pH
2,5 na presenca de 5 mM H,0, (equivalente a [H,O;]/[antibi6tico] = 50). Também
foi possivel estender a faixa de pH do processo foto-Fenton na presenca de
Fe(lll)-oxalato alcancando mais de 69% de degradacdo em pH 6, embora sem
significante mineralizacdo. @A comparacdo da cinética de degradacdo dos
antibidticos indicou que a STZ é mais recalcitrante provavelmente devido a baixa
densidade eletrénica do seu anel tiazol em relacdo ao anel pirimidinico na SDZ.
Experimentos de fotodegradacao das sulfonamidas por irradiacdo gama da agua
na presenca de N,O foram executados e seus produtos de degradacao,
identificados por analise LC/MS, foram comparados aqueles formados por
processo foto-Fenton. Os intermediarios de degradacéo formados sdo compostos
hidroxilados apos entrada de grupos hidroxilas no anel benzénico assim como no
anel pirimidinico na molécula da SDZ e no anel tiazol na molécula da STZ,
seguido por abertura dos anéis durante processo de descarbonilacao.
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ABSTRACT

The photo-Fenton degradation of the sulfonamide antibiotics sulfadiazine
(SDZ) and sulfathiazole (STZ) mediated by Fe(lll)-oxalate was studied in this
work. The influence of iron complexation, H,O, concentration and pH on the initial
SDZ and STZ degradation rate was evaluated. Degradation of both antibiotics is
improved in the presence of Fe(lll)-oxalate in comparison to free iron, achieving
complete degradation after 8 min irradiation at pH 2.5 in the presence of 5 mM
H,0, (equivalent to H,O,/antibiotic = 50). It was also possible to extend pH range
of the photo-Fenton reaction by the use of Fe(lll)-oxalate reaching more the 69%
degradation at pH 6, however without significant mineralization. Comparison of the
degradation kinetics of both sulfonamides indicated higher recalcitrance of STZ
due to the lower electron density of its thiazol ring in relation to pyrimidine ring in
SDZ. The sulfonamides photodegradation experiments by water gamma-
irradiation in presence of N,O were also executed and their by-products, identified
by LC/MS analysis, were compared to that formed from photo-Fenton process.
The intermediates of degradation formed are hydroxylated compounds with
entrance of hydroxyl group in the benzenic ring as well as in both pyrimidine ring
in the SDZ molecule and thiazole group in the STZ ring, followed by rings opening
during decarbonylation process.
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1. Introducgéo

A preocupacdo quanto a contaminacdo de aguas tem incentivado estudos
gue buscam desenvolver métodos eficientes para remocdo de substancias
refratérias. Investigacbes ambientais tém apontado a presenca de residuos de
farmacos em solo e aguas superficais (CHRISTIAN, 2003; CAPLETON et al.,
2006; KEMPER, 2008). Os processos oxidativos avancados (POA) podem ser
considerados como uma opcéo para resolver este problema ambiental devido
principalmente a sua eficiéncia de oxidagéo de poluentes orgéanicos e boa relacdo
custo/beneficio (NEYENS; BAEYENS, 2003).

Os POA foram definidos como processos que envolvem a geracdo de

espécies transitorias de elevado poder oxidante como o radical hidroxila (.OH)
(GLAZE; KANG; CHAPIN, 1987). Este radical, além de alto poder oxidante,
apresenta baixa seletividade possibilitando a degradacdo de um grande numero
de contaminantes, em um tempo relativamente curto. A oxidacdo de poluentes
organicos pelo radical hidroxila ocorre segundo trés mecanismos basicos:
abstracao de hidrogénio, transferéncia de elétrons e adicdo radicalar.

A reacao de Fenton (Equacédo 1) tem sido estudada na oxidacdo de ampla
variedade de poluentes organicos refratarios (ARSLAN-ALATON; GURSES, 2004;
FENG; NANSHENG, 2000). Na reacdo de Fenton o ion ferroso promove o
rompimento da ligacdo O-O no peréxido gerando ion férrico, ion hidroxila e radical

hidroxila.

Fe?" + H,0, > Fe** + OH + HO- k=76,5Lmol*s* (1)

Desta forma, o processo Fenton corresponde a uma reacao redox que leva a
geracdo de um mol de radical hidroxila para cada mol de peréxido de hidrogénio
gue participe da reacao.

Tanto a otimizacdo da dosagem de peréxido de hidrogénio como a
determinacdo da concentracdo de ions ferrosos sao fundamentais, uma vez que
para cada efluente existirdA um conjunto mais adequado dos parametros

mencionados.
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3+
A irradiacdo do reagente de Fenton induz a fotorreducdo dos ions Fe

formados com geracdo de mais radical hidroxila. O processo que envolve a
reacdo de Fenton irradiada € conhecido por processo foto-Fenton. Existem ainda
outras formas de reagdes Fenton, conhecidas como like-Fenton, em que o
precursor inicial é uma forma de ferro diferente de um sal ferroso (ARSLAN-
ALATON; GURSES, 2004).

Certamente, uma das principais vantagens do processo foto-Fenton esta
representada pela necessidade de fontes de irradiagdo menos energéticas.
Enquanto a geracao de radical hidroxila a partir da fotélise de HZO2 requer energia

correspondente a comprimentos de onda menores que 290 nm (KIM;
YAMASHITA; TANAKA, 2009), no processo foto-Fenton a formacédo de radical
hidroxila e fons Fe** sdo promovidas por transferéncia de elétron do ligante para o
metal, conhecida com transferéncia de carga ligante-metal, requerendo absorcao
em comprimentos de onda acima de 290 nm (FAUST; HOIGNE, 1990; FENG,;
NANSHENG, 2000). Em solucdo aquosa e na auséncia de ligantes organicos os
ions férricos se apresentam como espécies hidroxiladas, cuja proporcdo e
absortividade dependem do pH.

O pH considerado 6timo para o processo foto-Fenton é por volta de 3 em
gue as especies de ferro mais foto-reativas estdo presentes, promovendo maior
geracao de radicais hidroxila. Além disso, a precipitacdo do ferro pode ocorrer em
valores de pH maior que 3, diminuindo a eficiéncia do processo (NOGUEIRA;
GUIMARAES, 2000).

Uma vez que a principal limitacdo do processo Fenton e foto-Fenton é a
faixa de pH, em alguns estudos discute 0 emprego de complexos organicos de
Fe** como uma alternativa ao processo tradicional, podendo assim ser
empregado em solucdes de pH mais préximos da neutralidade (SILVA; TROVO;
NOGUEIRA, 2007).
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1.1 Equilibrio das espécies soluveis de Fe(lll): hidrolise

Em solucdo aquosa, ion férrico existe como aquocomplexo quando na
auséncia de outros ligantes. O aquocomplexo € um complexo cujos ligantes da
primeira esfera de coordenacdo sdo moléculas de agua.

Com o aumento do valor de pH da solu¢do aquosa os ions férricos séo
hidrolisados, formando espécies hidroxiladas, cuja proporcado depende do pH. A
reacdo pode ser descrita como a desprotonacdo da molécula de a4gua coordenada
ao metal (equacéo 2 a 4).

A reacdo de hidrdlise estabiliza fortemente o estado de oxidagdo férrico
sendo que o primeiro estagio desse processo € a formagdo do aquocomplexo
pentaaquomonoidroxoferro (lll) (Equagéo 2).

[Fe(H20)e]* (s + H:0 2= [Fe(H.0)s(OH)'(wq) + HsO" 2)

Com a perda do segundo hidrogénio ocorre a formacdo do complexo
tetraaquodiidroxoferro (lll) (Equacdo 3). E com a perda do terceiro hidrogénio o
aquocomplexo triaquotriidroxoferro (lll) € formado (Equacéo 4). Por ndo possuir
nenhuma carga esse aquocomplexo é descrito como complexo neutro e 0

precipitado de ferro é formado.
[Fe(Ho0)s(OH)[*'(ag + H:0 2 [Fe(H20)4(OH)z]'ag) + H:O' (3)

[Fe(H20)4(OH)2]" g + H20  Z2JFe(H,0)3(OH)ali) + HaO* (4)

Quando aquocomplexos de Fe®*" sdo irradiados por radiacéo ultravioleta ou
visivel ocorre a promocao de um elétron de um orbital centrado no ligante (H,O)
para um orbital centrado no metal (Fe*"), chamada de transferéncia de carga
ligante-metal ("ligand to metal charge transfer", LMCT), que resulta na reducéo de

Fe** a Fe*" e na formacgdo de HO- (Equacdo 5).

h
[Fe(H20)s(OH)]** ag) + H20 é [Fe(H20)4]*" (agy+ 2 HO* + H;0* (5)
0,
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Como a agua se apresenta ao mesmo tempo como solvente e ligante em
solucdo aquosa de fons Fe® hidroxilados, € comum simplificar as férmulas
omitindo as 4guas de hidratacao.

O Fe® produzido por fotdlise oriundo dos Fe(lll)-aquocomplexos pode ser
oxidado a Fe** novamente. Desse modo, os fons ferro atuam como catalisador

na reacdo de Fenton (Equacdo 1 e 5) jA que o ciclo redox Fe* / Fe?* é
completado .

1.2 A quimica do Ferro

O ferro é um elemento metalico do bloco d grupo 8. Os ions férricos e
ferrosos possuem o orbital d-d parcialmente preenchido, permitindo possiveis
transicOes eletronicas. As bandas de absorcdo eletrénica desse metal estdo
associadas com transi¢coes de transferéncia de carga. Essas transi¢cdes envolvem
0 movimento de um elétron entre um orbital de carater metalico e um orbital de
um ligante. A transigdo pode ser do ligante ao metal (“ligand to metal charge
transfer”, LMCT) ou do metal ao ligante (“metal to ligand charge transfer”, MLCT).

Em consequéncia da excitacdo LMCT, o ion metal central € reduzido e o
ligante (L) ou outro elemento doador (D) é oxidado, iniciando um ciclo catalitico
durante fotdlise de complexos de metais de transicdo (Figura 1). A transferéncia
de elétrons do ligante ao metal pode ocorrer por transferéncia de carga por esfera
externa ou interna. A transferéncia fotoinduzida de elétrons tanto por esfera
externa como por esfera interna promovem a reducao do ion metal.

Na transferéncia de carga por esfera externa (Figura 1A) o complexo
[M"L,] é reduzido a [M"L,] via reacdo redox da espécie transitoria {M"'L,}"
com um elemento doador de elétrons (D). O complexo [M™L,] é regenerado
como resultado da reagdo do complexo [M"L,] com oxigénio molecular (O,). Por
outro lado, a transferéncia de carga por esfera interna (Figura 1B) € um processo
em que um fon ligante (L") é formado e o complexo [M"L,.1] regenera o composto
[M"L,] em reac&o redox com outra molécula ligante ou oxigénio molecular.

Pode-se observar que durante o processo de transferéncia de carga por
esfera interna a reacdo envolve mudanca na composicdo da esfera de

coordenacdo do complexo.
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A) B)

Figura 1. Ciclo catalitico iniciado por fotdlise de complexos de metais de
transicdo. Transferéncia de elétron do ligante ao metal (LMCT) no seio de uma
solucdo via: (A) transferéncia de carga por esfera externa ou por (B) transferéncia
de carga por esfera interna. M € o ion metalico central; D € o elemento doador de
elétron e L é o ligante. (Adaptado de Ciesla et al., 2004).

Dessa forma, os fons Fe** podem ser classificados em dois grupos, espécies
hidroxiladas e complexos organicos, dependendo se seu produto durante fotolise
€ um radical hidroxila (HO+, equacao 5) ou um radical ligante (L").

Complexos organicos como Fe(lll)-oxalato e Fe(lll)-citrato podem ser
fotolisados em ambiente natural (na presenca de radiacdo solar) e promover a
reducdo de Fe®*" a Fe?" e a oxidacéo do ligante organico (L). O Fe(lll)-oxalato e o
Fe(lll)-citrato sdo complexos policarboxilatos em que os ions oxalato e citrato
estdo ligados & primeira esfera de coordenacdo do ifon Fe*, ocupado
anteriormente pela agua.

O processo de transferéncia de carga por esfera interna em complexos de
Fe(ll)-policarboxilatos pode ser observado nas Figuras 2 e 3. Durante 0 processo
de fotdlise do complexo Fe(lll)-oxalato (Figura 2), a oxidacao do ligante organico
oxalato gera anion radical carboxilato CO,” que na auséncia de oxigénio reage
com Fe(lll)-oxalato levando a formacéo de Fe?*. Entretanto, em sua presenca, 0
O, é reduzido e produz o anion radicalar superéxido (O,*) (Jeong and Yoon,
2004).
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Figura 2. Esquema reacional da fotolise de complexos Fe(lll)-oxalato.

A semelhanca da fotdlise do complexo Fe(lll)-oxalato, a fotélise do complexo
Fe(lll)-citrato (Figura 3) também produz fons Fe?*, além do anion radical 3-
hidroxo-glutarato (3-GHA+?*). Quando o fon radical 3-GHA+** reage com oxigénio
molecular leva & formacéo de O+ e do fon 3-oxo-glutarato (3-OGA?%). Sendo este
ultimo instavel gerando rapidamente acetona e didéxido de carbono como produtos

finais.

Figura 3. Esquema reacional da fotolise de Fe(lll)-citrato.
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Durante a fotélise dos complexos organicos de Fe*" pode ser observada a
importancia do oxigénio molecular na degradacdo de poluentes orgéanicos. De
acordo com a equacéo 6, o E° = + 0,46 V indica que a oxidacéo de Fe?" por O, é
passivel de ocorréncia, entretanto, sua velocidade de oxidacdo é lenta na
auséncia de catalisador. De acordo com as Figuras 2 e 3, a presenca dos ions
radical HO,/O,” em solucdo pode acelerar a reacdo de oxidacdo dos ions
ferrosos (BUXTON et al., 1988), mostrando que as Espécies Reativas de
Oxigénio (ROS - Reactive Oxygen Species) tém sua significante contribuicdo no

processo de degradacao (FAUST; ZEPP, 1993).

4F€2+(aq) + Oz(g) + 4H+(aq) > 4F€3+(aq) + 2H,0 0) E =+ 0,46V (6)

Ao atuar como agente oxidante, o oxigénio molecular gera peroxido de
hidrogénio via reacdes secundarias de suas espécies ativas resultantes de
transferéncia de elétrons (Figura 4). Devido ao processo redox, a presenca de
H,O, em solucéo de ions Fe*" (reacdo de Fenton) promove a degradacdo de
poluentes organicos, pois produz radicais HO+ e, na presenca de irradiacéo,

rapida interconversdo de Fe*'/Fe?" é observada (processo foto-Fenton) permitindo

a existéncia de um ciclo fotocatalitico.

Figura 4. Algumas espécies reativas de oxigénio.

1.3 Degradacdo de poluentes organicos por Processos Oxidativos
Avancados (POA)

Os POA baseiam-se na geracdo do radical hidroxila e subsequiente reacéo
de oxidacao. Depois de sucessivas etapas, em que o oxigénio molecular participa,
esses processos oxidativos conduzem a formacao de dioxido de carbono, agua e
sais inorganicos.

Sob o ponto de vista operacional, 0s processos oxidativos avancados podem

ser aplicados no tratamento de efluentes em geral, na saida das estacbes de
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tratamento de esgoto, evitando assim a contaminagdo dos corpos d’agua, bem
como em etapas finais do processo de tratamento de agua, garantindo que
poluentes organicos sejam eliminados da 4gua tornando-a potavel.

Entre os POA mais estudados na degradacédo de poluentes organicos, o
processo foto-Fenton tem atraido consideravel interesse na degradacao de
compostos ndo biodegradaveis, incluindo farmacos (SIRTORI et al.,, 2009;
ELMOLLA; CHAUDHURI, 2009; TROVO et al., 2009; TROVO et al., 2011).

Outros trabalhos disponiveis na literatura também mostram que a
degradacdo de farmacos tem sido realizada principalmente por: Os/H,0»,
H,0,/UV, O3/UV, H,0,/ O3/UV e TiO/UV (HUBER et al., 2005; DANTAS et al.,
2007; ABELLAN et al., 2007; BARAN et al., 2009; CALZA et al., 2004).
Entretanto, a utilizacdo da tecnologia nuclear e o emprego de radiacdes
ionizantes (radiacdo gama) como indutores da ionizacédo da agua tém sido menos
explorados embora se mostrem um instrumento eficiente na degradacdo de
farmacos (SANTOKE et al., 2009; AN et al., 2010; JEONG et al., 2010).

1.3.1 Processo Fenton e foto-Fenton

A reacdo de Fenton tem sido estudada na oxidacdo de ampla variedade de
poluentes organicos refratarios (ARSLAN-ALATON; GURSES, 2004; FENG;
NANSHENG, 2000). Na reacdo de Fenton radicais hidroxila sdo formados apés
decomposicdo catalitica do peroxido de hidrogénio, em meio &cido, por ions

ferrosos.

1.3.1.1 Utilizac&do de complexos de ferro no processo foto-Fenton

A utilizacdo de policarboxilatos de Fe** nas reacées foto-Fenton tem sido
destacada como vantajosa no tratamento de efluentes contendo poluentes
organicos (SAFARZADEH-AMIRI; BOLTON; CATER, 1996; NOGUEIRA; SILVA,;
TROVO, 2005; BAUTITZ; NOGUEIRA, 2007; SILVA; TROVO; NOGUEIRA, 2007).

Geralmente, os ligantes organicos interagem com os sitios de coordenacgdo do
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Fe**, ocupados anteriormente por moléculas de &agua, influenciando a taxa de
oxidacdo de poluentes organicos apoOs dissociacdo do ligante do ion ferro
(HISLOP; BOLTON, 1999; SILVA; TROVO; NOGUEIRA, 2007a; BALMER;
SULZBERGER, 1999). A constante de velocidade de reacdo de espécies
hidroxiladas de Fe?* com H,0, é de 63 M™s™, enquanto na presenca dos ligantes
citrato e oxalato, essa constante de velocidade aumenta para 5,8 x 10°M*s™e 3,1
x 10* M*'s™, respectivamente (BALMER; SULZBERGER,1999; LU; KOPPENOL,
2005). A alta eficiencia dos complexos organicos de Fe(lll)-policarboxilato,
guando comparada aos aquocomplexos de ferro (espécies hidroxiladas), tem sido
informada na degradacao de diferentes classes de compostos organicos, embora
0 uso desses complexos organicos como fonte de ferro impligue em aumento da
guantidade de carbono organico total na solucado (BAUTITZ; NOGUEIRA, 2007;
SILVA; TROVO; NOGUEIRA, 2007a).

Nogueira e colaboradores (2005) verificaram que a escolha da fonte de ferro
foi crucial para eficiéncia do processo foto-Fenton. Houve um aumento da
oxidacdo do herbicida tebuthiuron quando o ferrioxalato foi usado como fonte de
ferro quando comparado ao nitrato férrico. Silva et al. (2007b) também
compararam a eficiéncia da degradacao usando ferrioxalato e nitrato férrico na
degradacao de fenantrolina e os resultados demonstraram que a mineralizacao
desse residuo foi favorecida na presenca de ferrioxalato de potassio em
comparacao ao nitrato férrico.

Recentemente, Silva et al. (2010) investigaram a complexacdo dos ions
ferro livre (espécie hidroxilada de Fe®") pelo herbicida tebuthiuron. Os autores
relataram que essa complexacdo impediu a fotoreducdo dos fons Fe** e,
consequentemente, a degradacdo do herbicida. Entretanto, esse impedimento
ndo foi observado na presenca de ions ferro complexados aos ligantes citrato e
oxalato.

Além dessas implicacfes, a utilizacdo de policarboxilatos de ferro também
tem sido estudada com o objetivo de solubilizar o ferro até valores de pH
proximos da neutralidade. A influéncia do pH na degradacdo do herbicida
tebuthiuron foi investigada na presenca de complexo de ferro gerado in situ
(SILVA; TROVO; NOGUEIRA, 2007a). Além da alta eficiéncia de degradacéo de

tebuthiuron usando o complexo Fe(llll)-citrato, esse complexo de ferro também
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ofereceu uma vantagem na aplicacdo do processo foto-Fenton em solugcdes com

valores de pH proximos 7,0.

1.3.2 Geracao de radicais hidroxila por irradiacdo gama da adgua

Dentre os varios processos de geracao de radicais hidroxila em agua, a
ionizacdo da &gua por radiagcdo gama pode ser uma opcao eficiente de geracao
desses radicais. Alternativas de gerar HO+* sem a necessidade de consumo de
agente oxidante devem ser avaliadas com intuito de produzir radicais de alto
potencial padréo de reducdo para degradacédo de compostos nao biodegradaveis.

A molécula de agua pode ser ionizada por radiacdo gama (radiacéo de alta
energia) gerando espécies altamente reativas (HOe, '3 € H*) e moléculas inertes
ou poucos reativas (Hz, H20,, H"). Os nGmeros em parénteses na Equagdo 7 s&o
a quantidade de cada espécie gerada por energia aplicada, em pmol J*, durante
processo de irradiacdo gama da agua (SONG et al., 2009). Para total converséo
de elétron hidratado (e’aq) € o radical hidrogénio (H+) a radicais hidroxila (HO¢) a
solucdo aquosa deve ser saturada com Oxido nitroso (N.O) (Equacdo 8 e 9),
garantindo, dessa forma, que a reacdo de degradacdo do poluente organico &

promovido apenas por radicais hidroxila.

Radiagdo gama

H.O (0,28) HO« + (0,27)€ aq + (0,06)H+ + (0,05)H, + (0,07)H,0,+ (0,27)H* (7)

€°aq + N2O + H;0 > N, + HO + HO (8)
He + N;O > N, + HO- ©)

Santoke e colaboradores (2009) promoveram degradacéo de antibidticos em
solucdo aquosa por radicais hidroxila gerados a partir da ionizacdo da agua por
radiacdo gama.

De acordo com Basfar e Rehim (2002), a aplicacédo de radiacdo gama como
processo de tratamento ndo torna a agua radioativa ou impropria para uso

humano.
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A radiagdo ionizante tem se mostrado um instrumento eficiente na remogéo
de diversos farmacos (RAZAVI et al., 2011; RAZAVI et al., 2009; BASFAR;
REHIM, 2002). O processo de ionizacdo da agua por radiacdo gama para
formacéao de radicais hidroxila tem sido aplicado na degradacéo de diversos tipos
de contaminantes, como ciprofloxacina (AN et al., 2010), tetraciclina (JEONG et
al., 2010) e fluoroquinolonas (SANTOKE et al., 2009).

1.4 Antibi6éticos no meio ambiente

Farmacos podem ser encontrados em aguas superficiais devido ao seu
descarte por industrias farmacéuticas e em tratamentos de seres humanos e de
outros animais. Além disso, uma vasta quantidade de antibioticos vem sendo
utilizada indiscriminadamente pela pecuaria como promotores de crescimento.
Grande porcentagem dos antibidticos ingeridos por humanos e animais €
excretada pela urina e fezes diretamente no sistema de esgotos. Por esta razéo,
esses farmacos sdo descartados no meio ambiente, seja no solo ou nos corpos
hidricos.

Além de relatos de resisténcia de bactérias a antibioticos, essa classe de
farmacos também pode inibir o crescimento de algas resultado em um
desequilibrio no ambiente aquético ja que esses organismos sdo a base da
cadeia alimentar (KUMMERER, 2009a; HALLING-SORENSEN, 1998). A
concentracdo encontrada dos antibidticos em aguas superficiais e em aguas
subterraneas geralmente esta na faixa de pg L™* e ng L™ (KUMMERER, 2009a;
KEMPER, 2008; HALLING-SZRENSEN et al., 1998).

Os antibioticos correspondem a maior categoria de farmacos utilizados na
medicina humana e veterinaria, agindo contra bactérias patogénicas
interrompendo seu crescimento e reproducao (efeito bacteriostatico) e/ou inducao
da morte bacteriana (efeito bactericida). Estes efeitos ocorrem por interferéncia
nas vias metabdlicas desses agentes infecciosos que podem alterar desde a
permeabilidade (membrana externa) até a sintese (parede celular, acido félico,
DNA, RNA e proteinas) dessas bactérias (KUMMERER, 2009a; KUMMERER,
2009b; VICENTE; PEREZ-TRALLERO, 2010).
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Por serem compostos bastante persistentes e pouco biodegradaveis, os
antibidticos normalmente sdo detectados em afluentes e efluentes de estacbes de
tratamento de esgoto sanitario. Estudos recentes mostraram que antibiéticos
possuem uma moderada persisténcia em aguas superficiais, tanto em condi¢des
aerdbias, como anaerodbias. Alguns pesquisadores relatam que durante testes de
biodegradacéo certos antibiéticos continuaram ativos contra diferentes grupos de
bactérias presentes (KUMMERER, 2009a; KUMMERER, 2009b; KEMPER, 2008;
HALLING-S@RENSEN et al., 1998).

A grande discussdo sobre a importancia da remocdo de antibidticos em
sistemas de tratamento de 4gua e efluente se deve ao fato deles promoverem a
resisténcia bacteriana. Kimmerer (2004a) e Le et al. (2005) informam que,
embora presentes no ambiente em baixos niveis de concentracdo, residuos de
antibidticos podem contribuir para o desenvolvimento de organismos patogénicos
mais resistentes a acao bacteriana.

A presenca de antibioticos em aguas € bem conhecida pela dificuldade de
sua eliminacdo por processos convencionais e sua importante contribuicdo a
poluicdo ambiental é devida a sua natureza recalcitrante (KUMMERER, 2009a;
HALLING-S@RENSEN et al., 1998; KEMPER, 2008).

Em estudos recentes foi demonstrado o potencial dos processos oxidativos
avancados (POA) na degradacdo de contaminantes emergentes, incluindo as
sulfonamidas (BARAN et al., 2009; ABELLAN et al., 2007; ELMOLLA;
CHAUDHURI, 2009; TROVO et al., 2009) ja que os POA s&o tecnologias que
permitem a oxidacdo de poluentes organicos refratarios a CO,, H,O e ions
inorganicos ou compostos biodegradaveis (NOGUEIRA et al., 2007).

A determinacdo e identificacdo de intermediarios de degradacdo a baixa
concentracdo também sdo um desafio. A Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia
(CLAE; HPLC: High-Performance Liquid Chromatography) representa uma
importante ferramenta analitica na determinacdo de antibidticos e seus produtos
de degradacdo, uma vez que a maioria deles € polar, possuem baixa volatilidade
e/ou termoldbeis. Um dos detectores mais utilizados em CLAE €& o
espectrofotomeétrico, cujo principio é a absorcdo de luz ultravioleta ou visivel pela
amostra quando nela incide radiacdo eletromagnética. Existem trés tipos de

equipamentos operando de acordo com esse principio: o fotdbmetro de
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comprimento de onda fixo, o espectrofotbmetro e o detector por arranjo de
fotodiodos (DAD: Diode Array Detector). O detector fotométrico funciona com um
ou dois comprimentos de onda fixos, o espectrofotometro permite a escolha do
comprimento de onda mais adequado a cada analise. J& o detector de arranjo de
fotodiodos possibilita deteccdo em varios comprimentos de onda da regido UV-Vis
simultaneamente em Unica corrida cromatogréfica.

A Cromatografia Liquida acoplada a Espectrometria de Massas (CL/EM;
LC/MS: Liquid Chromatography—Mass Spectrometry) apresenta alta sensibilidade
e seletividade, tornando-se uma importante ferramenta na determinacédo e
identificacdo de poluentes organicos e seus subprodutos. Segundo AN et al.
(2010), sete produtos de degradacao da ciprofloxacina, antibiético do grupo das
quinolonas, foram elucidados por analises LC/MS/MS. Em trabalhos realizados
por JEONG et al. (2010) foi possivel identificar os produtos de degradacdo do
antibidtico tetraciclina utilizando o processo de ionizacdo da agua por radiacao
gama, baseado na analise de cromatogramas e correspondentes espectros de

massas.

1.5 Mecanismo de acdo e propriedades quimicas de antibioticos

sulfonamidas

Os antibidticos sdo um grupo de substancias quimicas que podem ser
divididos em diferentes subgrupos como beta-lactamicos, quinolonas,
tetraciclinas, macrolideos, sulfonamidas e outros.

As sulfonamidas sdo antibidticos conhecidos como bacteriostatico, que
impede o crescimento de bactérias, comumente utilizados na medicina veterinaria
e humana que podem contaminar aguas superficiais via diferentes rotas
especialmente por lixiviagdo do solo contaminado (BOXALL et al.,, 2003).
Segundo Stolker e Brinkman (2005), as sulfonamidas estdo presentes no
ambiente em concentracées entre 0,07-0,15 pg L™.

Sulfadiazina (4-amino-N-(2-pirimidil)benzenosulfonamida) e sulfatiazol (4-
amino-N-(2-tiazol)benzenosulfonamida) sdo  sulfonamidas derivados da
sulfanilamida  (p-aminobenzenosulfonamida) freqientemente usados no

tratamento de infec¢gdes urinarias (BOXALL et al., 2003). A sulfadiazina tem sido
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detectada em corpos d’agua e estacbes de tratamento de esgoto em
concentracdes variando de 0,04 ng L™ a 5,15 pg L™, enquanto a concentracdo de
sulfatiazol varia de 0,08 a 9,6 ng L™ (WEI; GE; CHEN, 2011; GARCIA-GALAN;
DIAZ-CRUZ; BARCELO, 2011; GARCIA-GALAN et al., 2010; CHANG et al., 2008;
PENG et al., 2006).

Uma caracteristica comum a todos 0S microrganismos sensiveis as
sulfonamidas € a necessidade e capacidade de sintetizar o acido félico para seu
crescimento e reproducdo (BORGES et al., 2005). Na Figura 5 podem ser

visualizadas as interac6es moleculares necessarias para a sintese de acido félico.

Figura 5: Etapas para sintese do acido folico.

As sulfonamidas sdo substancias derivadas da sulfanilamida, uma
substancia que possui estrutura muito semelhante ao acido p-aminobenzadico
(PABA), que podem inibir de forma competitiva a interacdo do PABA na molécula
do diidrofolato (acido félico) via seu grupo farmacoférico sulfonamidico (Figura 6).

As interacbes moleculares das sulfonamidas com o sitio receptor na
molécula do &cido folico ocorrem pelo seu grupo farmacoférico sulfonamidico,
promovendo o efeito bacteriostatico desejado, interrup¢cdo do crescimento e
reproducéo de bactérias patogénicas (VICENTE; PEREZ-TRALLERO, 2010).
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Figura 6: Molécula de acido félico. Esquema de substituicdo do acido p-

aminobenzdico (PABA) por sulfonamida na molécula do &cido folico.

Em relacdo a sua estrutura quimica, as sulfonamidas sédo substancias
anféteras que apresentam dois importantes grupos funcionais, uma amida, -NH-R

e uma amina, —NH,. (Figura 7).

Figura 7: Estrutura molecular das sulfonamidas sulfadiazina e sulfatiazol.
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O valor de pK; estd associado ao grupo amino da sulfonamida. Ja os
diferentes grupos —R que interagem com o grupo amida tém um papel crucial no
valor de pK; e também na atividade bacteriostatica das sulfonamidas (SANLI et
al., 2009). O pK; correspondente ao grupo amida é de 6,33 para SDZ e 7,12 para
STZ. Essa diferenca no valor de pK, pode ser explicada pelos diferentes grupos —
R ligados ao &tomo de nitrogénio no grupo amida via atomo de carbono. Na
molécula de SDZ (grupo —R: anel pirimidinico) um atomo de carbono esté ligado a
dois 4tomos de nitrogénio (N), enquanto na molécula de STZ (grupo —R: anel
tiazol), esse atomo de carbono esta ligado a um &tomo de nitrogénio (N) e um
atomo de enxofre (S). Devido a diferente eletronegatividade da ligagdo N-C (entre
0 grupo amida e grupo —R) nas moléculas de SDZ e STZ, os elétrons de valéncia
do N na amida sdo mais fortemente atraidos pelo grupo pirimidinico que pelo
grupo tiazol, tornando o hidrogénio (H) do grupo amida mais ionizavel na molécula
da sulfadiazina em relacdo a molécula de STZ.

Acima do valor de pK, a maioria das moléculas de SDZ e STZ esta
desprotonada liberando H* do grupo -NH-R. Em meio &cido, abaixo do valor do
pKi, a maioria das moléculas de SDZ e STZ esta ionizada por protonacdo do

grupo amina, —NH.
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2. Objetivos

O objetivo deste trabalho foi estudar a degradacdo dos antibidticos SDZ e
STZ por processo foto-Fenton. Avaliar o efeito dos diferentes grupamentos
ligados ao grupo amida das sulfonamidas na velocidade de degradacdao inicial dos
antibidticos pelo processo foto-Fenton. E comparar principais produtos de
degradacdo dos antibiéticos durante processo foto-Fenton e o processo de

irradiacdo gama da agua.
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3. Material e métodos

3.1 Reagentes

Solucdo aquosa 25,00 mg L™ de Sulfadiazina (C10H10N402S) (Sigma-Aldrich
99,99%) — tomou-se a massa de 0,01250 g que foi dissolvida e transferida para
um baldo volumétrico de 500,0 mL e completado o volume com agua deionizada.

Solucdo aquosa 25,00 mg L™ de Sulfatiazol (CgHgN302S,) (Sigma-Aldrich
99,99%) — tomou-se a massa de 0,01250 g que foi dissolvida e transferida para
um baldo volumétrico de 500,0 mL e completado o volume com &gua deionizada.

Peroxido de hidrogénio (H202) — 30% (m/m) (Synth).

Solucdo de metavanadato de aménio (NH,VO3) (Vetec) - 0,062 mol L™ em
H,S0,4 0,58 mol L™ — o preparo da solucdo foi feito dissolvendo-se 3,509 g do
sélido em 15,00 mL de H,SO4 concentrado (Synth) sob agitacdo e aquecimento e
o volume completado para 500,0 mL com agua deionizada.

Solucdo de nitrato férrico (Fe(NO3)3-9H,0) 0,2500 mol L™ (Mallinkrodt) -
tomou-se a massa de 0,5050 g do solido que foi dissolvida e transferida para um
baldo volumétrico de 500,0 mL e completado o volume com agua deionizada.

Solucdo de citrato de amdnio e Ferro (lll) (CeHgO7FeNHs) 0,2500 mol L™
(Vetec) — tomou-se a massa de 0,3313 g do solido que foi dissolvida e transferida
para um baldo volumétrico de 500,0 mL e completado o volume com agua
deionizada.

Solucdo de hidréxido de sédio (NaOH) (Synth) 1,0 mol L™ — tomou-se a
massa de 2,0000 g do solido que foi dissolvida e transferida para um baldo
volumeétrico de 50,00 mL, sendo completado o volume com &gua deionizada.

Acetato de sédio (proquimico) P.A. 1,22 mol L™* 10% (m/V) - tomou-se a
massa de 50,03 g do sélido que foi dissolvida e transferida para um baldo
volumétrico de 500 mL e adicionou-se algumas gostas de acido sulfurico, sendo
completado o volume com agua deionizada.

Sulfato ferroso amoniacal (NH,4).Fe(S04),.6H,0 (Carlo Erba 99,8%) - tomou-
se a massa de 0,7065 g do sdlido que foi dissolvida e transferida para um baldo

volumeétrico de 500 mL, sendo completado o volume com agua deionizada.
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Cloridrato de hidroxilamina (NH,OH HCL) (proquimico) P.A. 20% (m/V) -
tomou-se a massa de 10 g do sélido que foi dissolvida e transferida para um balédo
volumeétrico de 50 mL, sendo completado o volume com &gua deionizada.

1,10-fenantrolina (Vertec quimica) P. A. 0,1% (m/V)- tomou-se a massa de
0,2958 g do solido que foi dissolvida e transferida para um baldo volumétrico de
500 mL, sendo completado o volume com agua deionizada.

Acido sulfrico (H2SO4) (Synth) — preparo de solucéo estoque 9,0 mol L™ por
diluicdo de 25,00 mL do &cido concentrado para 50,00 mL com agua deionizada.

Acido acético (CHsCOOH) (CLAE) (Quimex) — preparo de solugédo 0,1%
V/Vpor diluicdo de 0,5000 mL do acido concentrado para 500,0 mL com agua
deionizada.

Metanol (CH3;OH) (CLAE) (J.T. Baker).

Carbono Total (CT) e carbono inorganico (Cl) — foram preparadas solucdes
padrdo 1000 mg L™ de CT a partir de hidrogeno ftalato de potassio (Nacalai
Tesque) e de CI a partir de uma mistura de hidrogeno carbonato de soédio e
carbonato de sodio (Nacalai Tesque), de acordo com o0 manual de instrucbes do
equipamento TOC 5000A-Shimadzu.

A solucdo de metavanadato de aménio 0,0600 mol L™ em H2S0O4 0,560 mol
L™ foi preparada sob agitacéo e aquecimento.

O complexo Fe(lll)-oxalato (FeOx, KszFe(C,04)3-3H20) foi sintetizado por
reacao entre oxalato de potassio e nitrato férrico (HATCHARD e PARKER, 1956)
(Equacéao 10). Foram adicionados com agitacdo 17,00 mL da solucdo de nitrato
férrico 1,76 mol L™ a 50,00 mL da solucéo de oxalato de potassio 1,80 mol L. A
solucdo apds a mistura apresentou coloracdo verde, caracteristica do complexo
ferrioxalato de potassio. Nesta solucdo foi adicionado um pequeno cristal de
ferrioxalato como primeiro nacleo para cristalizagcdo. O complexo foi recristalizado
trés vezes em agua.

3 K2C204. H20 + Fe(NO3)3.9H,0 — K3Fe(C204)3.3H,0 +3KNO3 +9H,0 (10)

Solucdo de Fe(lll)-oxalato (KsFe(C,03.3H,0) 0,2500 mol L™ — Sabendo-se

que a massa molar do Fe(lll)-oxalato é 491,26 g mol™, tomou-se a massa de

3,0704 g do sal que foi dissolvida e transferida para um baldo volumétrico de
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25,00 mL, sendo completado o volume com &gua deionizada. Esta solucédo foi
mantida em frasco ambar para evitar a sua decomposicéao.

Todas as solucdes foram preparas usando agua ultrapurae reagentes de
grau analitico. O peroxido de hidrogénio previamente padronizado foi adicionado
diretamente a solugcdo sem previa diluicdo. Para o ajuste de pH utilizou-se acido
sulfdrico 9,0 mol L™ ou NaOH (1,0 mol L™,

Os antibioticos sulfadiazina e sulfatiazol em grau analitico foram utilizados
para a construcdo da curva analitica por cromatografia liquida de alta eficiéncia
(CLAE). Metanol, acetronitrila e &cido acético de grau CLAE foram usados.

3.2 Degradacdo dos antibiéticos

3.2.1 Processo foto-Fenton com radiagcdo UVA

Os experimentos com irradiacdo UVA foram executados em um reator com
recirculacdo previamente descrito por Nogueira e Guimaraes (2000). A fonte de
irradiacéo foi uma lampada de luz negra de 15 W de poténcia, com maximo de
emissdo em 365 nm. A irradiancia média emitida pela lampada de 19 W m™ foi
medida com um radidmetro (PMA 2100 Solar Light Co.).

O tempo de irradiacao (tirag) foi calculado de acordo com tirag = (total X Vreator) /
Viotal, €M qUE tioia representa o tempo total, Vieaor € 0 Volume do reator € Viga € 0
volume total da solucédo do antibiotico. O volume total da solucdo dos antibiéticos
foi 500 mL e de irradiacdo 280 mL. A solucéo foi bombeada para a base do reator
por meio de uma bomba peristéltica (Masterflex L/S 7518-12) a uma vazéao de 80
mL min™ e recirculada no sistema (Figura 8) depois da adicdo da solucao de ferro,
ajuste de pH para 2,5 (exceto nos experimentos em que foi avaliada a influéncia
do pH), acrescentou-se um volume apropriado de H,O,. Ligou-se a lampada
apenas quando o reator foi completamente preenchido com a solucdo. A
concentracdo dos farmacos usados nos experimentos foi de 0,10 mmol L™ que
corresponde a 11,98 e 10,58 mg L™ de carbono organico total, respectivamente
para SDZ e STZ.
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Figura 8. Esquema do reator com lampada de luz negra com recirculacao.

3.2.2 Processo foto-Fenton com radiacao solar

Os intermediarios de degradacdo foram analisados apds experimentos com
irradiacdo solar usando simulador solar Luzchem LZCX-SSR. A fonte de radiacao
foi uma lampada de xendnio ceramica de 175 W de poténcia, com amplo espectro
de emissdo UV desde 200 nm até regido proxima IR, de irradiancia média de
1000 W m™. (Informacdes adicionais sobre espectro de emissédo da lampada

podem ser obtidas no anexo 1).

3.2.3 Experimentos com radiacdo gama

Ap6s preparo de solucdo aquosa 0,10 mmol L™ de cada antibiético, a
solucdo foi transferida para tubos de vidro de 30 mL. As solucbes de SDZ e STZ
foram saturadas com oOxido nitroso (N.O) e irradiadas por uma fonte de Césio
(radiacdo gama 662 keV, J. L. Shepherd Mark | modelo A68). A fonte de césio-
137 esta fixada em uma cavidade de 30 cm de didmetro e 33 cm de altura. As
amostras em tubos de vidro foram colocadas em um suporte de diferentes
distancias da fonte de radiacao para promover diferentes doses de energia de 0,5
a 2 kGy h™. O Gray (Gy) é uma unidade de dose de energia e é definida como a
guantidade de energia absorvida de radiacéo ionizante (um joule) por kilograma

de matéria.
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3.3 ANALISES QUIMICAS

As amostras foram analisadas por CLAE imediatamente antes e apos a
fotodegradacdo, sendo necesséario interromper a reacdo de decomposicdo
catalitica do H,O, usando a enzima catalase bovina (2.300 unidades mg™)
(Sigma-Aldrich) de acordo com procedimento descrito por Malato et al. (2002).

Esse procedimento permitiu 0 armazenamento da amostra por até duas semanas.

3.3.1 Carbono Orgéanico Total (COT)

As determinacfes de COT foram feitas em analisador de carbono Shimadzu
TOC-5000A das aliquotas retiradas antes e durante os experimentos as quais
foram injetadas imediatamente no equipamento sem tratamento preliminar.

O COT foi determinado indiretamente pela diferenca entre o contetudo de
carbono total da amostra (CT) e o carbono inorganico (Cl). Para determinacéo de
CT, a amostra é oxidada a CO, em um tubo de combustdo a 680 °C e para a
determinacdo do Cl a amostra € injetada em uma solucao de acido fosforico 25%
e o carbono inorgéanico presente € convertido a CO,. O equipamento quantifica o

CO, formado em ambos os casos por absor¢céo no infravermelho nao dispersivo.

3.3.2 Determinacao da concentracéao residual de H,0;

A concentracdo residual de H,O, durante os experimentos foi determinada
espectrofotometricamente pela medida da absorcdo da solucdo em 450 nm apés
reacdo do peréxido de hidrogénio residual com metavanadato de amonio,
NH4VO3, que tem como produto o ion peroxovanadio (Nogueira et al., 2005). A
determinacao foi feita em espectrofotdmetro UV mini-1240/Shimadzu. Para esta
analise, foram adicionados de 4,00 a 6,00 mL de amostra a 1,00 mL de
metavanadato de aménio e completado o volume com &gua deionizada para
10,00 mL.

3.3.3 Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia (CLAE)
De acordo com o procedimento analitico de Sun et al. (2007), a

concentracdo de SDZ e STZ foi medida por CLAE em fase reversa usando um
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cromatografo Shimadzu LC-20AT com detector DAD SPD-M20A e uma coluna C-
18, 5u (250mm X 4,60 mm) Phenomenex. A deteccao foi executada por absorgéao
em 266 nm (para SDZ) e 284 nm (STZ). O volume de injecao foi de 50 pL e vazdo
1,0 mL min™. A fase mével utilizada foi uma mistura de metanol e &cido acético

0,1% (v/v) na proporgéo descrita na Tabela 1.

3.3.4 Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia acoplada a
Espectrometria de Massas (CLAE-EM)

A identificacdo dos intermediarios de degradacdo por CLAE-EM foi realizada
durante estagio no laboratério do prof. Dr. William J. Cooper na Universidade da
Califérnia Irvine.

Para determinacao dos principais produtos de degradacao das sulfonamidas
sulfadiazina e sulfatiazol foi utilizado um sistema de cromatografia liquida
acoplada a espectrometria de massas (CL-EM), que consiste de um Agilent 1100
HPLC e um espectrometro de massas Waters LCT Classic com fonte ionizagéo
por electrospray de baixa resolucdo. EM de baixa resolucdo distingue ions de
diferentes massas nominais, isto €, que diferem por uma unidade de massa
atbmica. A composicao da fase movel foi (A) acetronitrila + acido acético + H,O e
(B) acetronitrila + acido aceético (a porcentagem de cada componente foi adaptada
para cada andlise) a uma vazdo de 0,2 mL min™.

O detector de massas de tempo de vbo foi operado nas seguintes
condicdes: polaridade, ESI+; capilar, 3000 V; nebulizador, 100 psi; gas de arraste,
300 L h'; temperatura do gés, 220 °C; temperatura da fonte, 120 °C; voltagem do
skimmer, 30 V; fragmentador, 190 V. O volume de injecao foi de 10 yL em uma
coluna C;3 Phenomenex Luna (2,0 x 150 mm). O registro da massa foi feito na
faixa de 100 a 300 m/z.

Os produtos de degradacao foram propostos com base nos ions pseudo-
moleculares e nos fragmentos de cada composto detectado. Os espectros de
massas ESI(+)MS das amostras irradiadas foram comparados aos respectivos

espectros das sulfonamidas antes da irradiacao.
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3.3.4 Determinacdo de Fe?" e Fe*'

A concentracdo de Fe®" foi determinada por espectrofotometria no UV-Vis
ap6s complexacéo com 1,10-fenantrolina, cujo &s10= 1,150x10* L mol*cm™ para o
complexo Fe(ll)-fenantrolina. (MORTATTI et al., 1982; SANDELL, 1995).

Para determinacdo de Fe?*, foram adicionados de 5 mL de amostra a 10 mL
de 1,10-fenantrolina 0,1% (m/V), 8 mL de acetato de sodio 10% (m/V) e
completado o volume com agua deionizada para 25 mL.

Para determinacdo de ferro total, o mesmo procedimento acima foi
executado com adigdo de 1 mL de hidroxilamina 20% (m/V) na solugéo. A adi¢ao
da hidroxilamina foi importante para promover a redugdo dos ions férricos a ions
ferrosos. A concentracdo de Fe® foi calculada pela diferenca do valor da
concentracdo de ferro total do valor da concentracdo de Fe** de cada amostra.

3.3 Testes estatisticos

A distribuicdo média de cada condicdo experimental foi executada usando
analise de variancia (ANOVA) e os correspondentes desvios padrdo calculados
sdo mostrados nas figuras. Todos os dados foram analisados usando teste de

comparacao multipla Tukey's (p< 0,05).
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4. Resultados e discusséao

4.1 Linearidade e limites de deteccao e quantificacédo de SDZ e STZ

A linearidade corresponde a capacidade do método em fornecer resultados
diretamente proporcionais a concentracdo do composto-alvo, dentro de uma
determinada faixa de aplicagdo. A relagdo matematica entre o sinal e a
concentracdo conhecida dos antibioticos SDZ e STZ foi determinada a partir de
sinais medidos para concentracdo conhecida de cada composto. Na Figura 9 é
mostrado cromatogramas de uma solucao padrdo de SDZ e de STZ, ambos na
concentracdo de 0,10 mmol L e nas condicdes de andlise por CLAE
apresentadas na Tabela 1.

mAU mAU
1266nm,4nm (1.00) 1284nm,4nm (1.00)
] 400
300 1
1 300
200— 1
. 200
100 1
] 100
01, “ X 0 b 7
\ T
0.0 5.0 min 0.0 2% 55 fs min

Figura 9. Cromatogramas obtidos por detector UV em (a) 265 nm para SDZ
e (b) 284 nm para STZ. Concentracées iniciais: SDZ = STZ = 0,10 mmol L™* em
pH=2,5.

Sun et al. (2007)relatam a utilizacdo de fase movel constituida de acetonitrila
durante eluicdo de sulfonamidas: solucdo acetronitrila/metanol/0,1% &acido
acético, vazdo 1 mL min™, volume de injec&o de 50 pL e coluna coluna C8 Zorbax
eclipse XDB (150 mm x 4,6 mm de diametro interno, 5um de diametro de
particula). Em virtude do custo mais elevado da acetonitrila em relacdo ao
metanol, testou-se a substituicdo daquele solvente como componente da fase

movel (Tabelal).
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Tabela 1. Condiges utilizadas nas determinagfes de antibidticos por CLAE
em coluna C-18 5 (250mm X 4,60 mm) a 40 °C. Vaz&do = 1 mL min?, t, = tempo

de retencéo, A = comprimento de onda de deteccéao.

e Fase movel .
Antibiotico A (nm) Metanol/ acido acético 0,1% v/v tr(min)
SDZ 266 13:87 8,85
STZ 284 15:85 8,70

A determinacao da concentracdo dos compostos foi feita por interpolacéo da
curva analitica. A determinacdo grafica das curvas de linearidade da solucdo de
SDZ e STZ pode ser observada na Figura 10 e 11.

A partir do estudo de linearidade, com injecdo das concentracdes de 1,56
até 6,0 pmol L™ a 0,10 mmol L™, verificou-se que os coeficientes de correlagéo
foram maiores que 0,99.

Nas Figuras 10b e 11b os graficos foram construidos com as respostas
relativas (sinal/concentracdo) no eixo y e as concentracdes correspondentes em
escala logaritmica no eixo x. A construcdo da curva com a concentracdo em
escala logaritmica permitiu melhor visualizacéo da faixa linear.

A linearidade do método na faixa de estudo, até o ponto em que a resposta
relativa intercepta a linha de 95 ou 105%, para SDZ foi de 6,0 pmol L™ a 0,10
mmol L™ e no caso da STZ a faixa variou de 3,1 pmol L™ a 0,20 mmol L™ para

dados medidos em area.
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Figura 10. Determinacdo grafica das curvas de linearidade da solucdo de

Concentrago (mg L")

SDZ por: (a) curva analitica classica; (b) grafico da razao sinal/concentracao vs.

concentracdo em escala logaritmica.
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Figura 11. Determinagéo grafica das curvas de linearidade da solugédo de
STZ: (a) curva analitica classica; (b) grafico da raz&o sinal/concentracéo vs.

concentragéo em escala logaritmica.

Na Tabela 2 sdo mostradas as equacdes das curvas analiticas, intervalo de
linearidade, coeficientes de correlacdo (r), limite de deteccdo (LD) e de
guantificacdo (LQ) para os antibiéticos estudados.

O limite de deteccdo (LD) representa a menor concentracdo da substancia
em exame que pode ser detectada, mas ndo necessariamente quantificada,
utilizando um determinado procedimento experimental. O limite de deteccdo pode
ser expresso como:

LD =3xs/S (11)

O limite de quantificacdo (LQ) representa a menor concentracdo da
substancia em exame que pode ser medida com confiabilidade, utilizando um
determinado procedimento experimental. O LQ pode ser calculado utilizando a
relacdo entre a estimativa do desvio padréo da resposta (s) e a inclinacdo da

curva analitica (S) a partir da equacao 12:
LQ=10xs/S (12)

Em que s € a estimativa do desvio padréo da resposta e S é a inclinagdo ou

o coeficiente angular da curva analitica (RIBANI, 2004).
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O software Microcal Origin foi usado para calcular os parametros da curva e

a estimativa do desvio padréo relativo destes parametros.

Tabela 2. EquagbBes das curvas analiticas, intervalo de linearidade,
coeficientes de correlacao (r), limite de deteccédo (LD) e de quantificacdo (LQ)
para os contaminantes estudados.

intervalo de LD LQ
antibidtico curva analitica linearidade r L1 |1
(mg L-l) (mg ) (mg )
SDZz y =2,00132,04x — 5043,38 1,56-25 0,999 0,11 0,34
STZ y = 205646,09x + 3561,68 0,78-25 0,999 0,55 1,6

Pelas medidas da linearidade, com os dados obtidos por area, foi calculado
o limite de deteccéo (LD) e quantificacdo (LQ) de acordo com as equacgdes 11 e
12, respectivamente, obtendo-se os valores de 0,4 pmol L™ (SDZ) e 2,2 pmol L™
(STZ) para o limite de deteccéo de 1,4 pmol L™ (SDZ) e 6,3 pmol L™ (STZ;) para o
limite de quantificagéo.

Esses valores de LD e LQ s&o maiores que os citados por Sun et al. (2007),
gue apresenta o limite de deteccdo para as sulfonamidas estudadas, incluindo
SDZ e STZ, de 0,3 a 0,41 ug kg e o limite de quantificacdo de 1,5 a 2,2 pg kg™
Essa diferenca nos valores de LD e LQ, entre o trabalho acima citado e o
presente estudo, pode ser explicada pelas distintas fases estacionarias (Cg e Cig)
e pelos distintos detectores (espectrofotdmetro e DAD) utilizados durante analise
CLAE.

4.2 Experimentos controle

Antes de avaliar a degradacao dos antibioticos por processo foto-Fenton,
experimentos controle foram executados. A irradiacdo de SDZ e STZ na auséncia
de ion ferro e peréxido de hidrogénio resultou em fotdlise desprezivel devido a
baixa absorcédo desses compostos na regido UVA. A absorcdo maxima de SDZ e
STZ é de 266 nm a 284 nm (Figura 12), respectivamente, enquanto a emissao da
lampada de luz negra € em 360 e 410 nm, com maximo de emissdo em 365 nm.
Além disso, nenhuma degradacéao foi observada durante irradiacdo de SDZ e STZ

na presenca de apenas H;O,, devido a baixa absor¢cdo de H,O, na faixa UVA
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(KIM; YAMASHITA; TANAKA, 2009). E, também, nenhuma degradagdo no

escuro na presenca de Fe(NOg3); e perdxido de hidrogénio foi observada.
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Figura 12. Espectros de absorcéo da solucéo 0,05,0 mmol L™ SDZ e STZ.

4.3 Fotolise de complexos de Fe(lll): remocdo de carbono orgéanico total
(COT) e formacéao de Fe(ll).

Dependendo do valor de pH da solucdo, a hidrélise de fons Fe*" pode
ocorrer levando a formacédo de espécies hidroxiladas como [Fe(OH)(H.0)s]*" e
[Fe(OH),(H.0)s]* (FAUST E HOIGNE, 1990). No caso dos complexos
carboxilatos, os ligantes citrato e oxalato interagem com os sitios de coordenacao
do ion férrico ocupados anteriormente pela agua nos aquocomplexos. A
iradiacdo dessas espécies gera fons Fe* que reage com H.O, na reacdo de
Fenton produzindo radicais hidroxila. Esses complexos de ferro tém importante
papel como agente de transferéncia de elétrons no processo Fenton induzido por
radiacdo.

A alta eficiéncia de degradacdo de poluentes organicos quando mediada
pelos complexos policarboxilatos de ferro (Fe(lll)-oxalato e Fe(lll)-citrato) frente ao
Fe(lll)-aquocomplexo (ion férrico livre, Fe(NOs3)3) tem sido relatada na degradacéo
de diferentes classes de compostos organicos, embora o uso desses complexos

organicos como fonte de ferro impligue no aumento da quantidade de carbono

46



47

organico total no meio reacional (NOGUEIRA et al., 2005b; SILVA et al., 2007).
Dessa forma, foi avaliada a remocédo de carbono organico total (COT) e a
concentracdo de fons Fe?* formados durante irradiagdo de Fe(lll)-oxalato, Fe(lll)-
citrato e Fe(lll)-aquocomplexos na auséncia ou presenca de H,0, (Figura 13).

Pode ser observado na Figura 13A que a adicdo inicial de peréxido de
hidrogénio na solugdo aumentou a eficiéncia de remogéo de COT. Total remogéo
de COT foi observada apos 11 e 17 min de irradiagcdo, respectivamente, para
solucdo contendo 13,4 mg L™ de Fe(lll)-oxalato e 13,1 mg L™ de Fe (lll)-citrato,
mostrando que a presenca de complexos de ferro na solucdo contendo poluentes
organicos a serem degradados ndo é uma desvantagem ja que esses ligantes sdo
mineralizados durante o processo.

A concentracdo de Fe?* foi determinada durante 8 min de irradiacdo por
espectrofotometria no UV-Vis apos complexacdo com 1,10-fenantrolina. Foi
observado que a concentracdo de fons Fe®" formada durante fotélise dos
complexos Fe(lll)-oxalato e Fe(lll)-citrato foi maior que aquela formada pelas
espécies hidroxiladas de ferro, com diminuicdo da quantidade de Fe®** com a
presenca inicial de H,O, na solucéo (Figura 13B).

Enquanto praticamente todo Fe®* foi foto-reduzido a Fe? na auséncia de
H,0O,, aumento gradual da concentracdo de Fe?* foi observado na presenca de
peroxido de hidrogénio e a medida que sua concentragcédo diminui a concentracéo
dos ions ferrosos tende a aumentar.

Durante reacdo Fenton os ions ferrosos foram oxidados por H,O, alcancado
a concentracdo de 0,014 mmol L* apés 8 minutos de irradiacdo de
aquocomplexos de Fe(lll). No caso de oxalato e citrato de ferro, a concentracéo
de fons ferrosos alcancou valores proximos a 0,13 e 0,04 mmol L™,
respectivamente. Esse fato pode ser explicado pela maior constante de
velocidade da reacdo de Fenton quando os ligantes organicos citrato e oxalato
interagem com sitio de coordenacéo de Fe®*" ocupado anteriormente pela agua.

Ap6s irradiacdo, o fon Fe? complexado por moléculas de 4gua reage com
peroxido de hidrogénio apresentando constante de velocidade de 63 M™s™,
enquanto na presenca dos ligantes citrato e oxalato, essa constante de
velocidade aumenta para 5,8 x 10° M's™® e 3,1 x 10* M*'s™, respectivamente
(BALMER; SULZBERGER,1999; LU; KOPPENOL, 2005). Conforme FAUST e
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HOIGNE (1990) os aquocomplexos de ferro apresentam baixo rendimento
quantico de geracdo de Fe?', sendo em torno de 0,14 em 313 nm. Na presenca
de Fe(lll)-oxalato, esse rendimento quantico aumenta consideravelmente
atingindo 1,24 em 300 nm (HATCHARD; PARKER, 1956).
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Figura 13. (A) Mineralizacdo de Fe(lll)-oxalato e Fe(lll)-citrato e (B)
concentracdo de Fe?* formado durante irradiacdo dos complexos por luz negra
em pH 2,5 na auséncia (simbolos abertos) e presenca (simbolos fechados) de
H,0O,. Concentragéao inicial: COTge(y-oxalato = 13,4 Mg Lt COTeeqiny-citrao = 13,1 mg
L% Fe(lll)-oxalato= Fe(lll)-citrato= Fe(NO3); = 0,2 mmol L™ ; H,0,= 5,0 mmol L™ .
(-M-) Fe(ll)-oxalato, (-®-) Fe(lll)-citrato e (-A-) Fe(lll)-aquocomplexo.

E importante observar que ha uma diferenca significativa na formacéo de
Fe?* com oxalato e citrato na presenca de H,O,. O complexo Fe(lll)-citrato
apresentou menor velocidade de remocdo de COT e formacdo de fons Fe®
guando comparado com Fe(lll)-oxalato. Conforme ja mencionado, durante
irradiacdo dos complexos, a concentracdo de Fe?" aumentou gradualmente ja que
o fon ferroso reage com H,O,, resultando na geracdo de jons Fe**, OH e HO-.
Devido a essa baixa velocidade de remocdo de COT, a matéria organica
remanescente do ligante citrato pode competir com o composto-alvo por HO-
influenciando a velocidade de degradacdo de poluentes organicos durante
processos oxidativos, diminuindo a eficiéncia de degradacao.

Os estudos posteriores de degradacdo dos antibioticos foram avaliados

apenas na presenca de Fe(lll)-oxalato.
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4.4 Efeito da concentracgéo inicial de H20;

A influéncia da concentracdo de H.O; (2,5; 5,0; 7,5 e 10 mmol L) na
degradacdo de sulfadiazina e sulfatiazol usando Fe(lll)-oxalato/H,O,/UV foi
estudada em pH 2,5 (Figura 14). Essas concentracdes de H,O, correspondem a
razdo molar [H.O,)/[antibidticos] de aproximadamente 25, 50, 75 e 100,
respectivamente.

A velocidade de degradacdo dos antibidticos aumentou com o aumento da
concentracéo de H.O, de 2,5 para 5,0 mmol L™ devido & alta producéo de radicais
hidroxila apés decomposicdo de H,O, na reacdo de Fenton. As concentracdes
dos antibidticos estavam abaixo do limite de detec¢édo ap6s 8 min (SDZ) e 11 min
(STZ2) de irradiacdo. No entanto, o aumento da concentracdo de H,O, para 10
mmol L™* diminuiu a velocidade de degradacdo dos antibidticos alcancando
concentragéo abaixo do limite de detecgéo apos 34 min de irradiagéo (Figura 14).
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Figura 14. Influencia da concentracdo de peroxido de hidrogénio na
degradacéo de SDZ (A) e STZ (B) durante irradiacdo em pH 2,5 na presenca de

0,20 mmol L™ de Fe(lll)-oxalato. Concentrac&o inicial: SDZ = STZ = 0,10 mmol L°
1

Comportamento semelhante foi observado para remocdo de carbono
organico total (COT) (Figura 15), com alta velocidade de remocao quando 5,0
mmol L* de H,O, foram usados. Sob essas condicdes, um patamar sem

degradacdo subsequente foi observado apds 25 min de irradiacdo, alcancando
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92% e 90% de mineralizacdo de SDZ e STZ, respectivamente. Isso corresponde
a concentracéo residual de COT de 2,0 + 0,6 mg L™ para SDZ e 4,2 +0,7 mg L™
para STZ. O monitoramento da concentracdo de H,O; indicou que a degradacao
nao foi limitada devido a quantidade insuficiente de H,0O, ja que seu total consumo
nao foi alcangado em nenhum caso (Figura 16). A concentracgao inicial de H,O, de
2,5,0 mmol L™ e 5,0 mmol L™ resultou em remocdo de COT incompleta, devido
provavelmente a formacdo de compostos mais recalcitrantes. Esses resultados
também mostram alto consumo de H,O, na presenca de Fe(lll)-oxalato em

relacéo ao Fe(NOs3)s.
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Figura 15. Remocdo de COT durante irradiacdo de solucdo contendo (A)
SDZ e (B) STZ em pH 2,5 e 0,20 mmol L™ de Fe(lll)-oxalato. Concentrac&o inicial:
SDZ =STZ =0,10 mmol L™

O efeito negativo de altas concentracbes de H,O, pode ser atribuido ao
sequestro de radicais hidroxila pelo excesso de H,O, e/ou a recombinacao de
HO- (Equacgéo 13 e 14) (ARSLAN-ALATON; GURSES, 2004):

HO« + H,02 » H,0 + HO"; (13)

HO+ + HO* > H,0, (14)

Os experimentos posteriores foram feitos com a concentracdo inicial de
H,0, de 5,0 mmol L™.

50



51

101
=
.—'-N ON
o, 6 T
T =

0 10 20 30 40
tempo de irradiagao, min tempo de irradiagao, min

Figura 16. Consumo de peroxido de hidrogénio durante irradiacdo de
solucéo contendo (A) SDZ e (B) STZ em pH 2,5. Concentragédo inicial: SDZ = STZ
= 0,10 mmol L*; Fe(lll)-oxalato (simbolo fechado) ou Fe(NOs);(simbolo aberto) =
0,2 mmol L ; H,O,: -M-250mmol L ; -e- 5,0 mmol L ; -A-7.5,0 mmol L ; -
V-10 mmol L?;

4.5 Efeito da complexacéo de jons Fe**

O pH do meio controla a especiacdo de Fe?'e Fe*". O ion férrico em baixos
valores de pH apresenta-se como aquocomplexo, [Fe(H20)e)]**. O aumento do pH
resulta na formacédo de espécies hidroxiladas ocorrendo precipitacdo dos ions
férricos e diminuindo, dessa forma, sua participacdo na reacdo de Fenton.
Portanto, o valor de pH pode influenciar drasticamente a geracdo de radicais
hidroxila e conseqlentemente a eficiéncia de degradacdo de compostos
organicos. Foi também avaliado nesse trabalho a complexacao de ion ferro com
ligantes organicos com intuito de entender a faixa de pH 6timo (entre 2,5 e 3,0) do
processo Fenton.

Quando comparada a degradacao dos antibiéticos sulfadiazina e sulfatiazol
mediada por Fe(lll)-oxalato e por ions livres (ions ferro complexados apenas por
molécula de agua) em pH 2,5, foi observado um efeito positivo quando Fe(lll)-
oxalato foi usado, alcancando concentraces dos antibidticos abaixo do limite de

deteccdo apos 8 minutos de irradiagdo. Enquanto os aquocomplexos de ferro
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foram usados, apenas 38% e 35% de degradacdo de SDZ e STZ em pH 2,5
foram alcancados, respectivamente (Figura 17).

Além disso, a eficiéncia de degradacdo na presenca de Fe(lll)-oxalato em
pH 6 foi maior que aquela observada na presenca de ions ferro livre (Fe(lll)-
aguocomplexo) em pH 2,5 ap6s o0 mesmo tempo de irradiacdo. Essa significante
melhora na velocidade de degradacdo na presenca de Fe(lll)-oxalato foi
anteriormente relatada para o herbicida tebuthiuron (NOGUEIRA et al., 2005b).
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Figura 17. Influéncia do pH na degradagdo de (A) SDZ e (B) STZ .
Concentrac&o inicial: SDZ = STZ = 0,10 mmol L™; Fe(ll)-oxalato ou Fe(NOg); =
0,2 mmol L™ ; H,0, = 5,0 mmol L™.

Estudos posteriores demonstraram que a complexacdo do tebuthiuron com
os ions ferro, provavelmente pelos pares de elétrons ndo compartilhados do
atomo de nitrogénio presente em sua estrutura, impediu a reacdo de Fenton
(SILVA et al., 2010).

Esse tipo de complexacdo € também possivel de ocorrer com as
sulfonamidas estudadas nesse trabalho. E também interessante notar que com o0s
aquocomplexos de ferro, a velocidade de reacdo € muito baixa nos primeiros 8
minutos, aumentando significantemente apds esse tempo (Figura 17). Isso se
deve, provavelmente, a lenta reducéo dos fons Fe®*" a Fe?" na auséncia de ligante
organico (Fe(lll)-aguocomplexo), para subseqiente reacdo com peroxido de
hidrogénio na presenca das sulfonamidas. Esse fato pode ser observado na
Figura 18 que mostra que durante 8 minutos de irradiacdo de solucdo aguosa

contendo 0,20 mmol L™ Fe(NO3)s e 5,0 mmol L™ H,0,, aproximadamente 30% de
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Fe** presente na solucdo foi reduzido a Fe? e ap6s 11 min de irradiacédo essa
reducao alcangou aproximadamente 60%.
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Figura 18. Concentragio de Fe®' (-e-) e Fe** (-M-) durante irradiacdo de
solucéo Fe(lll)-aguocomplexo (ion ferro livre) Fe(NO3)3 por luz negra na presenca
de H,O, em pH 2,5 na auséncia dos antibiéticos. Concentracéo inicial: Fe(NO3); =
0,2 mmol L™ ; H,0,= 5,0 mmol L™

Com o objetivo de verificar se as sulfonamidas podem complexar ions
ferrosos, a concentracdo de Fe®" foi determinada durante irradiacdo do Fe(lll)-
aquocomplexo (ion férrico livre, Fe(NO3)3) e Fe(lll)-oxalato na presenca e
auséncia de SDZ e STZ (na mesma concentracdo dos outros experimentos de
degradacdo). Na auséncia dos antibiéticos, a concentracdo de Fe? formada
durante irradiacéo de Fe(lll)-oxalato foi 158 + 5 uM apds 8 min, enquanto durante
irradiacéo do Fe(lll)-aquocomplexo apenas 65 + 5 uM foram formados no mesmo
tempo (Figura 19).

A alta concentracéo de Fe®* formado do Fe(lll)-oxalato em relac&do ao Fe(lll)-
aquocomplexo ja era esperado devido ao seu alto rendimento quantico de
geracdo de Fe” (HATCHARD; PARKER, 1956). A menor concentracédo de Fe*
na presenca de SDZ e STZ com Fe(NOs)s indica que a foto-reducdo de Fe** foi
dificultada provavelmente devido & complexacédo de fons Fe? ou Fe®* com os
antibidticos, diminuindo a decomposicdo do H,O, na reacdo de Fenton e a

eficiéncia do processo foto-Fenton.
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Figura 19. Concentragido de Fe?" durante irradiacio de solugdo contendo
SDZ e STZ em pH 2,5. Concentraco inicial: SDZ = STZ = 0,10 mmol L™; Fe(lll)-
oxalato ou Fe(NO3); = 0,2 mmol L ; H,0,= 5,0 mmol L™ .

E importante mencionar que nenhuma interferéncia na determinacio
espectrofotométrica da concentragéo de Fe?* devido & presenca de SDZ e STZ foi
verificada, j& que nenhuma mudanca na absor¢cdo em 510 nm foi observada no
espectro de absorcdo da solugdo contendo o complexo Fe(ll)-1,10-fenantrolina

com e sem a adicao dos antibiéticos (Figura 20).
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Figura 20. Espectro de absorcdo do complexo formado entre Fe(ll) e 1,10-
fenantrolina na auséncia e presenca de sulfadiazina e sulfatiazol. Amax, = 510 nm.
Por outro lado, quando a irradiacdo de Fe(lll)-oxalato foi feita na presenca de

SDZ ou STZ, nenhuma diferenca significativa na concentracdo de Fe* foi
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observada (F = 0,08363; P = 0,77834 para SDZ e F = 0,03234; P = 0,86074 para
STZ), alcangando 141 + 5 uM na presenca de SDZ e 145 + 5 uM na presenca de
STZ. Esses resultados ilustram a importancia da complexagdo do ferro no
processo foto-Fenton.

Consequentemente, a alta eficiéncia de degradacdo de SDZ e STZ no
sistema UV/H;0./Fe(lll)-oxalato pode ser explicada pela sua eficiéncia na
formacdo de Fe?" disponivel para reacdo de Fenton. Estudos anteriores de
NOGUEIRA et al., 2005 e JEONG; YOON, 2005 revelaram que o peroxido de
hidrogénio reage mais rapidamente com Fe(lll)-oxalato que com Fe(lll)-
aquocomplexo acelerando a eficiéncia da degradacédo do poluente.

E importante mencionar que embora o ligante oxalato promova alta
eficiéncia de degradacéo, ele foi também oxidado durante irradiacdo seguindo de
precipitacdo dos ions ferro, mas, apos total degradacédo de SDZ e STZ (Figura
13a).

4.6 Efeito do pH

Em relacdo ao efeito do pH, um decréscimo linear da constante de
velocidade de degradacdo para os antibidticos foi observado (seguindo cinética
de primeira ordem) com o aumento de pH de 2,5 para 6,0 na presenca de Fe(lll)-
oxalato, mais significante para SDZ (Figura 21). Apds 25 minutos de irradiacédo a
concentracdo de ambos antibidticos estava abaixo do limite de deteccdo em pH 6
(Figura 17). Esse decréscimo da constante de velocidade de degradacdo com o
aumento do valor de pH pode ser explicada pela especiacdo dos ions Fe(lll)-
oxalato. Diferentes espécies de Fe(lll)-oxalato ocorrem em diferentes valores de
pH, como o ion [Fe(C,04)]" em baixos valores de pH, o ion [Fe(C,04),] entre pH
2,0 e 3,0 e 0 fon [Fe(C20,)3]* entre pH 4,0 e 5,0 com decréscimo do rendimento
guantico de formacéao de radicais hidroxila (CHEN et al., 2007).

Embora 77% e 70% de degradacdo de SDZ e STZ, respectivamente, foram
alcancados na presenca de Fe(lll)-oxalato em pH 6 (Tabela 3), essa porcentagem
de degradacao foi maior quando comparada com aquela alcancada em pH 2,5 na

presenca de ions férricos na auséncia de ligante orgéanico (Figura 17).
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Figura 21. Constante de velocidade de pseudo-primeira ordem para
degradacao de SDZ e STZ em diferentes valores de pH. Concentragéo inicial:
SDZ = STZ = 0,10 mmol L™; Fe(lll)-oxalato ou Fe(NO3); = 0,2 mmol L? ; H,0,=
5,0 mmol L™*.

Considerando que o meio fortemente acido (pH 2,5 a 3,0) necessario para a
maxima eficiéncia do processo foto-Fenton € considerado sua principal limitagcéo,
a complexacdo de Fe*" com ligantes organicos se torna uma possibilidade para

estender sua aplicacéo, evitando custos com ajustes de pH.

Tabela 3. Efeito do pH na velocidade de degradacdo de SDZ e STZ por processo

foto-Fenton apds 8 minutos de irradiacdo na presenca de Fe(lll)-oxalato.

SDZ + Fe(lll)-oxalato STZ + Fe(lll)-oxalato
Processo
pH pH
foto-Fenton

2,5 4,0 5,0 7,0 2,5 4,0 5,0 7,0
r 0.999 0.999 0.999 0.999 0.999 0.999 0.998 0.997
k (min™) 0,806 0,471 0,411 0,251 0,742 0,477 0,327 0,191
t¥%2 (min) 0,908 1,44 1,58 2,07 0,992 1,43 1,81 2,34
% degradacéo 100,0 95,0 92,3 76,7 100,0 91,9 88,4 69,2

r: coeficiente de correlacdo; k: constante de velocidade; t¥2: tempo de meia vida. Condi¢des
iniciais: SDZ = STZ = 0,10 mmol L™; H,0, = 5.0 mmol L™*; Fe(lll)-oxalato = 0.20 mmol L™
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4.7 Efeito do substituinte

Para melhor compreender a caracteristica quimica das sulfonamidas, a
estrutura geral desse antibiético deve ser esclarecida antes da discussao do efeito
dos grupos substituintes em sua estrutura durante processo de degradacgéo. A
sulfadiazina e sulfatiazol s&do compostos que podem ser distinguidos pelos grupos
—R ligados a sulfonamida, o anel pirimidinico no caso da SDZ e o anel tiazol no
caso da STZ. Esses compostos contém um grupo amino basico (pK; = 1,94 para
SDZ e pK; = 1,89 para STZ) e um grupo amida &cida (pK; = 6,33 para SDZ e pK;
= 7,12 para STZ) em sua estrutura. Abaixo do valor do pK, em meio acido, a
maioria das moléculas sulfonamidas apresentam-se na forma protonada via grupo
amina, —NH,. Acima do valor de pK, a maioria delas estdo ionizadas liberando —
H* do grupo amida, -NH-R.

Como o valor de pKy da SDZ é menor que o valor de pK, da STZ, em
relacdo ao grupo acido, maior a acidez (desprotonacdo) do primeiro antibiotico
devido a tendéncia dos elétrons no atomo de nitrogénio da amida serem mais
fortemente atraidos pelo grupo -R pirimidinico que pelo grupo tiazol,
proporcionando ao grupo pirimidina maior densidade eletronica em relacdo ao
grupo tiazol (SANLI et al., 2009).

Embora os experimentos anteriores ja tivessem indicado natureza mais
recalcitrante de STZ em relacdo a SDZ, experimentos foram realizados em maior
concentracdo dos antibiéticos (50 mg L), com o objetivo de melhor avaliar a
diferenca da velocidade de degradacao da SDZ e STZ (Figura 22). Neste caso, a
concentracdo de H,O, e complexo de ferro foram 10 mmol L™ e 0,20 mmol L™,
respectivamente, em pH 2.5.

A partir do estudo cinético da degradacdo da SDZ e STZ na concentracao
inicial de 50 mg L™ foi possivel obter a constante de velocidade inicial da reacédo
(k) demonstrando que a velocidade de degradacdo para SDZ (0,165 + 0,03 min™)
foi aproximadamente quatro vezes maior que a de STZ (0,042 + 0,003 min™).

Assim como o valor da constante de dissociacdo acida das sulfonamidas, a
maior velocidade de reacéo inicial para SDZ poderia ser explicada pelo efeito
indutivo e mesomérico devido ao diferente grupo -R ligado ao &tomo de nitrogénio

na amida.
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Figura 22. Comparagdo da degradagcdo da SDZ e STZ em alta
concentracdo (50 mg L™) em pH 2,5. Concentracgéo inicial: SDZ = STZ =50 mg L
1 Fe(lll)-oxalato = 0,2 mmol L™ ; H,0,= 5,0 mmol L™ .

O atomo de nitrogénio do grupo amida, em cada sulfonamida aqui estudada,
esta ligado ao grupo —R via um atomo de carbono (Figura 23). Esse atomo de
carbono esta ligado a dois atomos de nitrogénio no caso da SDZ e, enquanto no
caso da STZ, o atomo de carbono esta ligado a um atomo de nitrogénio e um
atomo de enxofre, menos eletronegativo que o nitrogénio, resultando em menor
densidade eletronica no anel tiazol. Em outras palavras, a diferente
eletronegatividade das ligacdes C-N e C-S nas moléculas de SDZ e STZ
proporciona maior densidade eletrénica no anel pirimidinico que no anel tiazol,
favorecendo a reacao de adicédo eletrofilica de radical hidroxila @ molécula da SDZ
e consequentemente, sua maior velocidade de degradacao.

De acordo com Trové e colaboradores (2009) existem duas rotas iniciais de
transformacédo da sulfonamida que envolve o ataque do radical hidroxila ao anel
benzénico ou ao grupamento —R. Foi observado que durante a degradacdo de
sulfametoxazol que o anel benzénico € menos susceptivel ao ataque de radical
hidroxila que o anel isoxazol (contendo nitrogénio e oxigénio no anel de cinco
membros), ja que a maioria dos produtos de degradacdo foram os produtos de
ataque de radicais hidroxila ao anel isoxazol.

Considerando a semelhanca estrutural dos trés antibiticos e levando em

conta que o anel pirimidinico e tiazol sdo os grupamentos -R ligado a amida no
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antibiotico sulfadiazina e sulfatiazol, respectivamente, pode-se esperar que o anel
benzénico da SDZ e STZ deve ser menos suscetivel ao ataque de radicais
hidroxila que o anel pirimidinico e tiazol como € no anel isoxazol no
sulfamethoxazol. A discussdo sobre os intermediarios de degradacdo de SDZ e
STZ sera apresentada no item 4.8.

Além desse efeito indutivo também se deve levar em conta as contribuicbes
do efeito de ressonancia do anel substituinte (—R). Pode-se também justificar a
maior reatividade da SDZ, quando comparada a STZ, pelo maior nimero de
estruturas de ressonancia possivel apos reacdo com radicais hidroxila. Na Figura
23 também sdo mostradas as possiveis estruturas formadas apos substituicao
eletrofilica de radical hidroxila no anel pirimidina e tiazol.

Um namero maior de possiveis estruturas de ressonancia obtido pelo radical
intermediario formado apos reacéo de adicao eletrofilica do radical hidroxila pode
ser observado para SDZ que para STZ, abaixando a energia do sistema por
deslocalizacdo eletrbnica. Esse fato explicaria a sulfadiazina ser menos
recalcitrante que sulfatiazol devido a sua maior reatividade frente a energia do

sistema pela deslocalizacao eletronica do anel pirimidinico.

A) HQ HO HO
m\.OH H/\‘.) m -’)\H
~=~ N._x<N N N Nx. _N

e
. OH OH
I i Gy -~
NN N =N HN\j\//O/N o N ~NH
B) [ v
. /\ [ muito inprovavel
I e
7/ o N,
OH OH
(@) HO
/< +OH j
NZ s HL\I)\S N/\S
\_/ A/ N\
——

nuito inprovavel

Figura 23. Possiveis posicdes de ataque de radical hidroxila na estrutura da
sulfadiazina (SDZ) e sulfatiazol (STZ) e suas estruturas de ressonancia do

intermediario apos substituicao eletrofilica aromatica na (A) pirimidina e (B) tiazol.
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4.8 ldentificagcdo dos intermediarios de degradacdo de sulfonamidas por
irradiacdo gama da agua e processo foto-Fenton

Os intermediarios de degradacdo da sulfadiazina e sulfatiazol foram
analisados por ESI(+)MS. As amostras para essa andlise foram retiradas de um
experimento de degradacao por processo foto-Fenton e por irradiagcdo gama da
agua.

Os experimentos de degradacdo dos antibiéticos por processo foto-Fenton
foram executados em um simulador solar (Figura 24). Usando simulador solar, as
sulfonamidas foram degradadas com menor tempo de irradiacdo quando
comparadas com aquele usando uma lampada de luz negra (Figura 17) ja que
foram necessarios 5 min de irradiacdo para degradacdo da SDZ e 7 mim para
STZ nas mesmas condi¢cdes experimentais (0,10 mmol L™* do antibidtico na

presenca de 5,0 mmol L H,O,e 0,20 mmol L™ de Fe(lll)-oxalato em pH 2,5.

1.0+

0

0.8\
0.6

0.4

0.2 \

0.0 .\- f—— ——r

0 1 2 3 4 5 6 7 8
tempo de irradiacao, min

Figura 24. Degradacdo de SDZ e STZ por processo foto-Fenton usando

[antibidtico]/[antibidtico]

simulador solar. Concentracéo inicial: SDZ = STZ = 0,10 mmol L*; Fe(lll)-oxalato
= 0,2 mmol L*; H,0,= 5,0 mmol L* em pH 2,5.

Embora o complexo Fe(lll)-oxalato apresente alta absorcéo na regido UV-Vis
quando a luz solar é aplicada (NOGUEIRA; SILVA; TROVO, 2005b; BAUTITZ;
NOGUEIRA, 2007), o aumento da velocidade de degradacdo dos antibiGticos
usando simulador solar ocorreu devido ao aumento da irradiancia média emitida
pelo simulador (1000 W m?) quando comparado com aquela emitida pela
lampada de luz negra (19 W m).
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Nesse contexto, a radiagao solar se mostra uma alternativa economicamente
atraente jA que permite diminuir custos com energia durante a degradacdo de
poluentes organicos por processo foto-Fenton.

O processo de degradacdo dos antibiéticos também foi avaliado durante
ionizagdo da agua por irradiacdo gama, uma vez que radicais hidroxila sdo
gerados durante esse processo (equacdo 7). A solugdo aquosa contendo o
composto-alvo foi saturada com 6xido nitroso (N,O) para conversdo quantitativa
do elétron hidratado (e7aq) € do radical hidrogénio (He) a radicais hidroxila (HO)
(equacobes 8 e 9), garantindo que a degradacdo de SDZ e STZ por processo de
ionizacao da agua por irradiacdo gama tenha sido exclusivamente por reagcdo com
radicais hidroxila. Solu¢des contendo cada antibidtico foram irradiadas por
diferentes doses de energia gama variando de 0,5 a 2 kGy h™ e posteriormente
foram analisadas por LC-MS. Maior quantidade de radicais hidroxila é formada a
medida que a dose de energia de radiacdo gama aumenta.

Os intermediarios de degradacéo de SDZ e STZ gerados por processo foto-

Fenton foram comparados com aqueles gerados por irradiacdo gama da agua.
4.8.1 Intermediéarios de degradacéo da sulfadiazina (SDZ)
O espectro ESI(+)MS referente ao padrdao de sulfadiazina pode ser
verificado na Figura 25 apresentando massa molar (M) 250 e ion molecular

protonado [M + H]* de relagdo massa/carga (m/z) 251. O ijon de m/z 502 é

referente a dimerizacdo da molécula da SDZ, caracteristica inerente a amostra.

(My = 250, [M + H]" = 251)

Figure 25: Espectro de massas de sulfadiazina.
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No cromatograma obtido da degradacéo de SDZ por irradiacdo gama pode
ser observada a presenca de quatro intermediarios (Figura 26), sendo que 0s
compostos SDZ2 e SDZ4 séo os intermediarios que persistiram apds aumento da
guantidade de radicais hidroxila devido ao aumento da dose de energia de
radiacdo gama de 0,5 para 2,0 kGy. Estes quatro intermediarios apresentam ions
moleculares protonados [M + H]" de relacdo massa/carga (m/z) 345, 315, 313 e
283 (Figura 27) referentes aos compostos SDZ 1, SDZ 2, SDZ 3 e SDZ 4,

respectivamente.
SDZ 4
Sbz 2 4
A) spzi? spzs
A 4
B)
Q)

Solucdo inicial de SDZ

Figura 26: Cromatogramas LC/MS de amostras retiradas durante
degradacédo de sulfadiazina (SDZ) por radiacdo gama em diferentes doses de
energia: A) 2 kGy, B) 1 kGy and C) 0,5 kGy. Condi¢des iniciais: [Sulfadiazina] =
0,10 mmol L. Condicéo da fase mével: (A) 2% acetronitrila + 0,2% acido acético

+ H,O e (B) acetronitrila + 0,2% acido acético

A presenga do intermediario de fon protonado [M + H]" de m/z 345
(composto SDZ 1, C1oHgN4OgS) em solucédo apds processo de irradiacdo gama da
agua pode ser atribuido a sucessivas adi¢cdes de radicais hidroxila a molécula de
sulfadiazina, com conseguinte oxidacdo dos grupos hidroxila e clivagem do anel

benzénico.
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O intermediario de ion protonado [M + H]" de m/z 313, que corresponde ao
composto SDZ 3 de formula molecular C1o0HsN4OgS, pode ser atribuido ao produto
da adicao de 4 radicais hidroxila & molécula da SDZ com posterior oxidacdo de
duas hidroxilas ligadas ao anel benzénico apdés degradacdo por processo de

irradiacdo gama da agua.

SDZ 4 o o o o
HN 5N H,N S—NH
o) N 1
4 N\
o) HN CH, 4 N
HO HG
(My = 282, [M + H]* = 283) (Mu =255, [M + H]" = 256)
[¢]
sDz3 0 o
S I
° dom T HoN /N/C> HaN N
2(0H)—N— 20H —
(My =312, [M + H]" = 313) (My = 284, [M + H]" = 285)
' (My = 274, [M + H]" = 275)
SDZ 2 CH, o I
1 1l
7 3 1™
i —>
HN S | 8\NH EERGTRVE N | A
) H,N X 2 )\
N7 .N NZ N NZ N
4(OH)//© 3(OH>/<J 3(OH)/§J
(M =314, [M + H]" = 315) (My = 300, [M + H]" = 301) (M =274, [M + H]" = 275)
(o)
sDz 1 o
CH, ‘ ﬁfNH%N S—NH CH, % NHO,
7\ N P o >—N
. N 7 »
o (OH) H,N HoN o N
200)  (OH) \

2(0) ©)

(My = 344, [M + H]" = 345) (Mw=330, M+ H =331) (= 274, [M 4]=7

Figura 27: Espectros ESI(+)MS referentes aos intermediarios de
degradacdo de sulfadiazina por radiacdo gama. Condi¢des iniciais: [Sulfadiazina]

= 0,10 mmol L™"; dose de energia = 2 kGy.
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Os intermediéarios formados durante experimento de degradacéo de SDZ por
processo foto-Fenton podem ser visualizados no cromatograma LC/MS da Figura
28 e seus espectros ESI(+)MS referentes aos ions moleculares protonados [M +
H]* de relacdo massa/carga (m/z) = 315, 283, 301 e 331 (Figura 29)
correspondentes aos compostos SDZ 1’, SDZ 2," SDZ 3’ e SDZ 4'.

A presenca do ion molecular protonado [M + H]* de relacdo massa/carga
(m/z) 331 (composto SDZ 4’, C1oHgN;OgS) em solucao apds processo foto-Fenton
pode ser atribuido ao produto da adicdo de 5 radicais hidroxila a molécula da
SDZ.

A) Sbz 1’ ,
4 iDzz SDz3  SDz#4
+
B)
SDz
Q)

Figura 28: Cromatograma LC/MS da amostra retirada do experimento de
degradacdo de SDZ por processo foto-Fenton em pH 2,5 na presenca de 5,0
mmol L™ de H,O; e 0,20 mmol L™ de Fe(lll)-oxalato durante: A) 5 min; B) 1 min; C)
0 min de irradiacdo em simulador solar. Condicdo da fase moével: (A) 2%

acetronitrila + 0,2% acido acético + H,O e (B) acetronitrila + 0,2% acido acético.

O intermediério de ion protonado [M+H]" de m/z 301, corresponde a férmula
C10H12N405S (composto SDZ 3’), pode ser atribuido ao produto de degradacao da
SDZ apés adicdo de trés hidroxilas a molécula da SDZ e clivagem do anel
benzénico.

Pode-se perceber que dois intermediarios de degradacdo com ions

moleculares protonados [M + H]* de relacdo massa/carga (m/z) 283 e 315 sdo
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gerados tanto por processo de irradiagdo gama da agua como por processo foto-
Fenton (Figuras 27 e 29).

O ion molecular protonado [M + H]" de relagdo massa/carga (m/z) 283, que
corresponde ao composto SDZ 4/SDZ 2’ de férmula CgH1sN4OsS, refere-se ao
composto resultante de abertura dos anéis anilinico e pirimidinico na molécula da
SDZ ap6s processo de hidroxilagcdo e descarbonilacao.

H3C ICIJ
sbz 4 0 CHj | S—NH
AN 0 NH
N
HoN v ) —» HN (OH) HN OH
5(0H =/ OH >
HO
(Mw =330, [M + H]" = 331) (My =312, [M + H]' = 313)
o)
SDz 3’ | 0 Il
S——NH
H,C S——NH H,C r S——NH ”
e, N N cn, ¥ N GH, ) N
P8 T oy ] I
HoN — H,N — H,N —
3(OH) 2(0OH) 2(OH)
(My =300, [M + H]" = 301) (My =284, [M + H]" = 285) (My = 274, [M + H]" = 275)
sbz 2’ oH o OH o
. I
HoN ﬁiNH ‘ H,N ﬁ—NH
7 R o >
o} HN CH, 4 N
HO H
(My =282, [M + H]" = 283) (Mu = 255, [M + H]" = 256)
, ( ‘SO‘ CH, o o
SDZ 1 i Vi I I

S s s
HoN o NH — B\NH —> ‘ H\
N )\N H,N /L HoN X o NH
| A
4(OH’)’/<) 3(OH)/,\E)|N NZ N
A

(My =314, [M + H" = 315) (My = 300, [M + H]" = 301) (My =274, [M + H]" = 275)

Figura 29: Espectros de massas referentes aos intermediarios de
degradacéao de sulfadiazina por processo foto-Fenton durante 5 min de irradiacéo

em simulador solar em pH 2,5 na presenca de 5,0 mmol L™ H,0, e 0,20 mmol L™
de Fe(lll)-oxalato.
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O intermediario de ion protonado [M + H]" de m/z 315, que corresponde ao
composto SDZ 2/SDZ 1’ de férmula molecular C1oH10N4O6S, pode ser atribuido ao
produto da adig&o de 4 radicais hidroxila a molécula da SDZ durante degradagéo
por ambos processos oxidativos avancados.

4.8.2 Intermediéarios de degradacgéo de sulfatiazol (STZ)

Assim como no estudo de degradacdo da SDZ, as amostras de degradacéo
da STZ por processo foto-Fenton e por radiacdo gama foram analisadas por
ESI(+)MS visando a identificacdo dos intermediarios formados por processo foto-
Fenton e irradiacdo gama da agua. O espectro ESI(+)MS referente ao padrao de
sulfatiazol pode ser verificado na Figura 30 apresentando massa molar (M) de
255 g mol™* e [M + H]" = 256. O ion de m/z 512 é referente & dimerizacéo da

molécula da STZ, caracteristica inerente a amostra.

N =
2 ENF

(My = 255, [M + H]* = 256)

Figure 30: Espectro de massas de sulfatiazol.

Diferentes doses de energia de radiacdo gama foram aplicadas durante
processo de degradacdo de STZ com intuito de aprofundar o estudo de
elucidacdo da estrutura molecular dos intermediarios. Seus cromatogramas
LC/MS e os espectros de massas sdo apresentados nas Figuras 31 e 32,

respectivamente.

No cromatograma LC/MS (Figura 31) podem ser observados picos
referentes a dois intermediarios de degradacdo gerados por radiacdo gama, o

intermediario de fon protonado [M + H]" de m/z 286 (composto STZ 1) e o
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intermediario de ion protonado [M + H]" de m/z 284 (composto STZ 2) (Figura
32),sendo que os compostos STZ 1 e STZ 2 sdo apenas visualizados no
cromatograma quando foi aplicada uma dose de energia de 1,0 e 2,0 kGy,
respectivamente, em que maior quantidade de radicais hidroxila foi gerada.

A)
SIT2 sT1Z1
B)
STZ1
Q)
STZ

Figure 31: Cromatograma LC/MS de amostra retirada do experimento de
degradacédo de sulfatiazol por radiacdo gama em diferentes doses de energia
absorvida: A) 2,0 kGy, B) 1 kGy and C) 0,5 kGy. Condic¢Ges iniciais: sulfatiazol =
0,10 mmol L™. Condicéo da fase mével: (A) 3% acetronitrila + 0,2% &cido acético

+ H,O e (B) acetronitrila + 0,2% acido acético.

Assim como no caso da SDZ, pode ser observado que o produto de
degradacdo da STZ, o composto STZ 1, persistiu mesmo com aumento da
guantidade de radicais hidroxila gerados ap6s aumento da dose de energia de
radiacdo gama de 1,0 para 2,0 kGy.

O composto STZ 2 de formula CgH17N304S, pode ser resultado da abertura

do anel tiazol apo6s hidroxilagdo e também da quebra do anel benzénico apdés
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processo de hidroxilacdo, oxidacdo e descarbonilacdo. J& o composto STZ 1
corresponde a formula CyH;N304S, como resultado de provavel adigcéo eletrofilica

de radicais hidroxila ao anel benzénico com conseguinte oxidagédo dos grupos.
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% N;\ ) ‘CS‘) N > S—NH
P o =N >\NH JO >\
\ N
HoN s, HNT S CH HNT XY \\
U \;ﬁ 3 2 s
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STZ2 Il H S——NH
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CH;
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Figura 32: Espectro de massas referentes aos intermediarios de
degradacao de sulfadiazina por radiacdo gama em diferentes doses de energia
absorvida: A) 2 kGy;B) 1 kGy. Condic8es iniciais: sulfatiazol = 0,10 mmol L™,

Pode ser visualizada no cromatograma da amostra retirada do experimento
de degradacdo de STZ por processo foto-Fenton (Figura 33) a presenca de
apenas um intermediario de degradacao (composto STZ 1). Para essa analise as
amostras foram retiradas durante 7 min, 5 min e 0 min de irradiacdo de solucéo
de sulfatiazol (0,20 mmol L) na presenca de 5,0 mmol L™* H,O, e 0,20 mmol L*

de Fe(lll)-oxalato em pH 2,5 usando simulador solar. No seu correspondente
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espectro ESI(+)MS, presente na Figura 34, observa-se também o intermediério
de ion protonado [M + H]" de m/z 284.

A)

STZ 1
B)

STZ 1
o)

STZ

Figura 33: Cromatograma LC/MS da amostra retirada do experimento de
degradacdo de STZ por processo foto-Fenton em pH 2,5 na presenca de 5,0
mmol L™ H,0, e 0,20 mmol L™ de Fe(lll)-oxalato durante: A) 7 min, B) 5 min e C)
0 min de irradiacdo em simulador solar. Condicdo da fase moével: (A) 3%

acetronitrila + 0,2% acido acético + H,O e (B) acetronitrila + 0,2% acido acético

STZ 1 “ H
H_ 3 S—
PERCCLRSNIPULY

>“NH H,N ~

o CH OH (My =237, [M + H]" = 238)

(My = 283, [M + H]" = 284) (My =255, [ + H]" = 256)

\ CHz

Figura 34: Espectro de massas referentes ao intermediario de degradacao
de sulfatiazol por processo foto-Fenton gerado ap6s 7 min de irradiacdo em

simulador solar em pH 2,5 na presenca de 5,0 mmol L™ de H,O, e 0,20 mmol L*
de Fe(lll)-oxalato.
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4.8.3 Rota de degradacao da sulfadiazina (SDZ) e sulfatiazol (STZ) por
processo oxidativo avangado

Baseado nos dados dos espectros de massas e nos cromatogramas de
degradacao das sulfonamidas, por processo foto-Fenton e irradiagdo gama da
agua, rotas de degradacao foram propostas para SDZ (Figura 35) e para STZ
(Figura 36).

Diferentes intermediarios de degradacdo foram observados durante
degradacdo de SDZ por radicais hidroxila (Figura 35), sendo que o intermediério
de ion protonado [M + H]" de m/z 283 (composto SDZ4) que correspondente a
formula molecular CgH1gN4OsS e intermediario de ion protonado [M + H]" de m/z
315 (composto SDZ 2) de férmula molecular C;0H10N4OS foram inicialmente
formados apos aplicacdo de 0,5 kGy de irradiacdo gama e persistiram mesmo
apo6s aumento da dose de energia para 2,0 kGy, aparentando, portanto, serem
compostos recalcitrantes.

De acordo com a rota de degradacdo proposta para sulfadiazina, apos
adicdo de trés radicais hidroxila a molécula de SDZ, acontece a descarbonilacédo
e abertura do anel benzénico (composto SDZ 3’). Em seguida, o composto SDZ
4/SDZ 2’ é sugerido como resultado de futuras adicdes de radicais hidroxila,
descarbonilacdo e abertura do anel pirimidinico. Ainda em conformidade com
essa rota de degradacdo foram propostos o composto SDZ 1'/SDZ 2 e o
composto SDZ 4’ que correspondem aos produtos de degradacdo resultantes,
respectivamente, da adicdo de quatro e cinco radicais hidroxila a molécula de
SDZ. (Informac@es adicionais podem ser obtidas no anexo 2).

Comparando os espectros de massas dos intermediarios de degradacédo da
STZ, tanto por processo foto-Fenton como por irradiacdo gama, pode ser
observado na Figura 36 o intermediario com m/z = 284 (composto STZ 2/ STZ1’)
como resultado de hidroxilacdo, descarbonilagdo e quebra do anel benzénico e da

abertura do anel tiazol, apés adicao de hidroxila.

70



0l !
ﬁ NH SDZ 4
SDZ 1’/ SDZ 2 5 hidroxilagdo © /> N\
I H-N N
n S N 5(0OH)
2 )\ (M =330, [M + H]" = 331)
4(0H) \'\E)‘N
—_ R \
(My = 314, [M + H]" = 315) RG f spz3
.~ . ~ O
hidroxilacio | FF ]RG Adicdo e oxidagdo de g—NH
hidroxilas H >
@) N
S ANy
2(OH) —

(My = 312, [M + H]" = 313)

I
sDz [—
b 0 N}\\N Adigdo e oxidagdo de| R@G
.

hidroxilas; abertura de anel

(M = 250, [M + H]* = 251) o, spz 1

<'3'>/,N

hidroxilagdo e HN I N\
. A FF o (OH)
clivagem anel benzénico
(OH)

o (My = 344, [M + H]" = 345) ~©)
SDz 3’ H,C ﬁ—NH
N \ Descarbonilac3
¢do
3(OH)
My = 300, [M + H]" = 301
( M [ ] ) HO SDZ 4/ SDZZI
NG ;
Adicdo e oxidac¢do de HZN R
o) —
hidroxilas e Vi N\\
descarbonilagdo © HN CH,
HO

(My = 282, [M + H]" = 283)

71

Figura 35: Rota de degradacao de sulfadiazina (SDZ) por processos oxidativos

avancados: RG - processo irradiacdo gama da agua por radiacdo gama; FF-

processo foto-Fenton.

71



72

A formacdo, em baixas concentra¢des, do composto intermediario de ion
protonado [M + H]* de m/z 286 pelo processo foto-Fenton pode, provavelmente,
ter impedido sua deteccao pela técnica LC/MS nas condi¢cdes experimentais aqui
estudadas, j& que durante processo de irradiacdo gama da agua esse composto
(STZ 1) é detectado (Figura 31). Ainda durante processo de irradiagdo gama pode
ser observado que o composto STZ 1 aparenta ser um composto recalcitrante ja

que seu pico correspondente € visualizado no cromatograma LC/MS apés
aumento de dose de energia de 1,0 para 2,0 kGy.

(My = 255, [M + H]" = 256)

Hidroxilacdo e oxidagdo de

FF

grupos hidroxila

RG
STZ2/STZ Y

| o Hidroxilagdo,

I descarbonilacdo e |C|)

o >\N abertura de anel /\)/ﬁ_N;\

= NH

] I re {0
| \

CH; ©OH

(M = 285, [M + H]* = 286) O .
(My = 283, [M + H]" = 284)

Figura 36: Rota de degradacdo de sulfatiazol (STZ) por processos
oxidativos avancados: RG- processo irradiacdo gama da agua por radiacdo gama,
FF- processo foto-Fenton. (Informacfes adicionais podem ser obtidas no anexo
3).

De fato, sob as condicbes experimentais realizadas neste trabalho, foi
observada uma incompleta mineralizacdo dos antibiéticos sulfadiazina e

sulfatiazol por processo foto-Fenton (Figura 15). Provavelmente, esse
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comportamento pode ser resultado da formagdo de compostos recalcitrantes
como, por exemplo, os compostos SDZ 4/SDZ 2’ de [M + H]" = 283, SDZ 1°/SDZ 2
de [M + H]" = 315 e SDZ 4’ de [M + H]" = 331 durante o processo de degradagio
da molécula da sulfadiazina e o composto STZ 1 de [M + H]" = 286 durante
processo de degradacdo da molécula da sulfatiazol por radicais hidroxila. E
importante lembrar que o monitoramento da concentragéo de H»O; indicou que a
mineralizacdo de SDZ e STZ néao foi limitada por insuficiéncia de H,O, (Figura
16).

De acordo com os dados obtidos pela técnica LC/MS de amostras oriundas
de experimentos de degradacdo de SDZ e STZ, pode ser observado ataque de
radicais hidroxila no grupo substituinte pirimidina na molécula da SDZ e no grupo
tiazol na molécula da STZ (Figuras 35 e 36). Além disso, a degradacao desses
compostos-alvo atingiu estagios superiores a hidroxilacdo visto que mais de 90%
do COT foi removido. A COT inclui o conteudo de carbono de cada antibiético,
intermediarios formados e o ligante organico oxalato.

N&ao foram detectados os produtos de degradacao sulfanilamida e éacido
sulfanilico resultantes de clivagem de sulfonamidas durante o presente estudo de
degradacdo da sulfadiazina e sulfatiazol como anteriormente observados por
Calza et al. (2004) e Boreen et al. (2004) utilizando, respectivamente, processo
de fotocatalise heterogénea e fotolise direta. Todavia, assim como em outros
trabalhos (VREE et al., 1995; LAMSHOFT et al., 2007; TROVO et al., 2009), é
observada a adicéo eletrofilica de radicais hidroxila ao anel benzénico e ao grupo
substituinte -R ligado a amida nas sulfonamidas.

Lamshoft et al. (2007) identificaram o composto 4-OH-sulfadiazina como um
produto de degradacdo da sulfadiazina apos reacdo de adicdo eletrofilica do
radical hidroxila ao anel pirimidinico.

Trové e colaboradores (2009) propuseram duas rotas iniciais de
transformacéo de sulfonamida que envolve o ataque do radical hidroxila ao anel
benzénico ou ao grupamento —R. No entanto, diferentemente desse ultimo
trabalho, ndo foi possivel afirmar, nesse presente estudo, que grupamento —R
(ligado a amida na molécula de SDZ e STZ) foi mais suscetivel ao ataque *OH

gue o anel benzénico.
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5. Concluséao

A presenca de 0,20 mM de Fe(lll)-oxalato favoreceu a degradacéo de SDZ e
STZ em relacdo ao uso do Fe(NO3)s. Em pH 2,5, quando o complexo Fe(lll)-
oxalato foi usado, a concentracdo dos antibiéticos estiveram abaixo do limite de
deteccdo apds 8 minutos de irradiagdo, enquanto, no mesmo tempo de irradiagéo,
apenas 38% e 35% de degradacdo de SDZ e STZ, respectivamente, foram
alcancados na presenca de aquocomplexos de ferro. O efeito positivo da
presenca do ligante oxalato na degradacdo dos antibiéticos por processo foto-
Fenton se deve ao impedimento de complexacdo dos ions ferro com os
antibiéticos que diminuiria a disponibilidade dos fons Fe?" reagirem com H,0O na
reacao de Fenton.

Com o aumento do valor de pH da solucao tratada houve um decréscimo da
constante de velocidade de degradacdo da SDZ e STZ de forma linear embora
degradacao significante (mais de 69%) tenha sido observada na presenca de
Fe(lll)-oxalato, mesmo em pH 6, devido a complexacdo que contribuiu para a
estabilizacdo das espécies de ferro. Esse fato € uma vantagem, pois permite o
descarte dessa solucdo sem necessidade de ajuste prévio de pH ou seu uso em
sistemas hibridos (quimico e bioldgico) para tratamento de poluentes organicos
recalcitrantes.

O estudo da degradacdo dos antibidticos sulfadiazina e sulfatiazol em
solucdo aquosa por radiacdo gama permitiu a confirmacdo de que os
intermediarios de degradacéo identificados foram formados por meio de entrada
de hidroxilas tanto no anel benzénico como anel pirimidinico na molécula da SDZ
e no grupo tiazol na molécula da STZ, com conseguinte abertura desses anéis
apo6s processo de descarbonilacdo. Estes resultados corroboram com os dados
de mineralizacdo, visto que mais de 90% da concentragdo organica total das
solu¢des contendo cada antibiotico foi removida.

Os diferentes grupamentos ligados a amida nos antibiéticos demonstraram
ter influéncia no processo de degradacéo, sendo que a diferenca da cinética de
degradacdo inicial dos antibiéticos SDZ e STZ p6de ser explicada pelo efeito dos

grupos substituintes na sulfonamida.
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O antibidético SDZ mostrou-se menos recalcitrante que STZ devido a
existéncia de maior numero de estruturas de ressonancia obtidas pelo radical
intermediario formado, considerando atagque de radicais hidroxila no anel

pirimidinico, o que baixa a energia do sistema pela deslocalizacéo eletrbnica.

6. Perspectiva

Avaliar a toxicidade dos produtos de degradacdo dos antibiGticos por
processo foto-Fenton;
Estudo da influéncia da matéria organica dissolvida em agua contendo

residuos de antibioticos durante processo de degradacao foto-Fenton.
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ANEXO 1

Espectro da lampada de xendnio ceramica de 175 W de poténcia de
irradiancia média de 1000 W m do simulador solar Luzchem LZCX-SSR. Fonte:

www.luzchem.com
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ANEXO 2
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Proposta de oxidacdo partindo do intermediario dos ions protonados [M +
H]" de: m/z 301 (M = 300) e m/z 345 (M = 344) para chegar ao intermediario de
fon protonado [M + H]" de m/z 283 (M = 282).
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ANEXO 3
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Proposta de oxidagédo partindo da molécula de STZ [M + H]" de m/z 256 (M

255) para chegar ao intermediario de fon protonado [M + H]" de m/z 284 (M
283).
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