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RESUMO

A contaminacdo de compartimentos aquaticos com residuos de farmacos é
frequentemente relatada na literatura. Farmacos residuais de varias classes
terapéuticas sdo detectados em concentracdes que variam de ng L' a pg L. Embora
estes residuos sejam encontrados em baixas concentragdes, alguns estudos relatam a
ocorréncia de efeitos adversos a organismos aquaticos. Portanto, faz-se necessario o
estudo de processos que promovam a degradacao destes contaminantes emergentes.
Nesse contexto, foi avaliada neste trabalho a eficiéncia do processo foto-Fenton na
degradacao dos farmacos diazepam, propranolol e lincomicina e também a eficiéncia
de reacdes baseadas em ferro metdlico para a degradacdo de diazepam. O
monitoramento da concentracdo dos farmacos foi feito por meio da técnica de
Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia com detector de arranjo de diodos (CLAE-UV)
e a remocgao da matéria organica foi avaliada por analises de Carbono Orgéanico Total
(COT). O processo foto-Fenton foi eficiente na degradagdo dos farmacos, pois
promoveu total oxidacdo em aproximadamente 8 minutos de tratamento e mais de 80%
de remogao de COT apo6s 60 minutos, sob lampada de luz negra. Sob radiagédo solar, a
oxidacdo dos trés farmacos estudados ocorreu em aproximadamente 5 minutos de
tratamento, além de um percentual de mais de 90% de remocéo de COT alcancado em
60 minutos. Tanto sob radiagdo solar quanto sob lampada de luz negra, a espécie de
ferro que promoveu maior degradacéo foi FeOx (0,20 mmol L), e das concentracdes
de H,0O, avaliadas (1,0, 5,0, 10,0 mmol L"), as concentragdes 5,0 e 10,0 mmol L
promoveram os melhores indices de degradacao. A avaliagdo da interferéncia da matriz
efluente de estacdo de tratamento de esgoto (ETE), onde normalmente os farmacos
residuais sdo encontrados, demonstrou que a oxidagdo dos farmacos nao foi
prejudicada na presenca dessa matriz. Entretanto, 10% a menos de remogéo de COT
foi observado para o farmaco lincomicina, comparado a remocdo obtida em agua
deionizada. A avaliacdo dos intermediarios de degradacdo formados durante o
processo foto-Fenton demonstrou que os primeiros compostos formados pela oxidacao
sdo compostos hidroxilados, com a entrada de uma e duas hidroxilas no caso de
diazepam e de até sete hidroxilas no caso do propranolol. Apenas um intermediario
monohidroxilado do farmaco lincomicina foi identificado. O processo Fe?/EDTA/O-
avaliado para a degradagdo de diazepam promoveu a oxidacdo do farmaco em 60
minutos e 60% de remocao de COT apds 2 horas de tratamento. Esse processo,
embora tenha apresentado menores indices de degradacdo comparado ao processo
foto-Fenton, apresenta algumas vantagens, como por exemplo, o aproveitamento de
rejeitos industriais de ferro, a geracao in situ de H.O,, bem como a ndo necessidade de
ajuste de pH devido ao tamponamento entre pH 5-6 promovido pelo sistema.
Entretanto, a adicdo de EDTA ao sistema apresenta-se como uma desvantagem por
tratar-se de uma substancia téxica. Intermediarios hidroxilados de diazepam foram
identificados também durante a degradacao pelo sistema Fe?/EDTA/O, o que mostra
que o oxidante formado neste processo dever ser 0 mesmo formado no processo foto-
Fenton.

Palavras-chave: farmacos, foto-Fenton, ferro metélico, processos oxidativos avangados.



ABSTRACT

Contamination of the aquatic environment with pharmaceutical residues is
frequently reported in the literature. Pharmaceutical residues of several therapeutical
classes are detected in concentrations that vary from ng L to ug L. Although these
residues were found in low concentrations, some studies reported the occurrence of
adverse effects to aquatic organisms. Therefore, the study of processes that promote
the degradation of these emerging pollutants becomes necessary. In this context, the
efficiency of the photo-Fenton process in the degradation of the pharmaceuticals
diazepam, propranolol and lincomycin and also the efficiency of reactions based on
metallic iron for the degradation of diazepam was evaluated in this work. The monitoring
of the pharmaceuticals concentration was carried out using High Performance Liquid
Chromatography with diode array detector (HPLC-UV) and the removal of the organic
matter concentration was evaluated by Total Organic Carbon (TOC) analysis. The
photo-Fenton process was efficient for the degradation of the pharmaceuticals since it
promoted total oxidation after approximately 8 minutes treatment and more than 80% of
TOC removal after 60 minutes under black light radiation. Under solar radiation, the
oxidation of the three pharmaceuticals studied occurred after approximately 5 minutes
and more than 90% of TOC removal was achieved in 60 minutes. FeOx (0,20 mmol L)
promoted higher degradation not only under solar but also under blacklight radiation.
Among the H,O, concentrations evaluated (1,0, 5,0, 10,0 mmol L), the concentrations
of 50 and 10,0 mmol L' promoted higher degradation. The evaluation of the
interference of the matrix effluent of sewage treatment plant (STP), where the
pharmaceutical residues are normally found, demonstrated that the oxidation of the
pharmaceuticals was not hindered in the presence of this matrix. However, 10% lower
TOC removal was observed for lincomycin, compared to the removal achieved in
deionized water. The evaluation of the degradation intermediates generated during the
photo-Fenton process demonstrated that the first compounds formed are hydroxylated
compounds, with the entrance of one or two hydroxyl groups in the case of diazepam
and seven hydroxyl groups in the case of propranolol. Only a monohydroxylated
intermediate of the lincomycin was identified. The Fe¥EDTA/O, process evaluated for
the degradation of diazepam promoted the oxidation of the pharmaceutical after 60
minutes and 60% TOC removal after 2 hours treatment. Although this process presented
lower degradation compared to the photo-Fenton process, it presents some advantages,
as for example, the possibility of reuse of an industrial iron residue, the in situ generation
of H>O,, besides the fact that pH adjustment is not necessary due to the self-buffering of
the system between pH 5-6. However, the addition of EDTA to the system is a
disadvantage for being a toxic substance. Hydroxylated intermediates of diazepam were
also identified during degradation by Fe?/EDTA/O, system, what showed that the
oxidant formed in this process may be the same as formed in the photo-Fenton process.

Keywords: pharmaceuticals, photo-Fenton, iron metallic, advanced oxidation processes
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1 INTRODUCAO

1.1 Contaminacao ambiental

O avanco tecnoldgico impulsionado pelo crescimento populacional e pelo modelo
econdmico atual levou ao desenvolvimento de inimeros produtos quimicos. Entretanto,
apds servirem aos seus propositos, muitas dessas substancias consideradas téxicas,
acabam, por varios motivos, contaminando o ambiente.

A preocupacao com a contaminacao das aguas se justifica uma vez que todas as
formas de vida sdao dependentes da disponibilidade de agua. Considerando que mais
de 97% da agua do planeta é salgada e que do percentual de agua doce apenas 0,01%
esta disponivel para as atividades humanas, pois o restante estd na forma de geleiras,
€ compreensivel que os compartimentos aquaticos tenham merecido grande atencao
nas ultimas décadas no que diz respeito a sua preservagao.

A Agéncia de Protegcdo Ambiental dos Estados Unidos (USEPA), baseada em
dados toxicoldgicos, listou 126 poluentes prioritarios, dentre os quais estdo pesticidas,
bifenilas policloradas e metais toxicos (USEPA, 2009a). Segundo a Companhia
Ambiental do Estado de Sao Paulo (CETESB), esses poluentes aportam em ambientes
aquaticos principalmente por meio de efluentes domésticos e industriais e pela carga
difusa urbana e agricola (poluentes advindos da drenagem destas areas: fertilizantes,
pesticidas, material em suspensao, etc) (CETESB, 2009).

A contaminacdo das aguas por esses poluentes é conhecida de longa data,
entretanto, a contaminagao por substancias em baixas concentragées, como é o caso

de residuos de farmacos, tem despertado o interesse da comunidade cientifica mais
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recentemente. A ocorréncia, as possiveis fontes e os efeitos causados pelos farmacos

residuais serdo abordados nos proximos itens.

1.2 Contaminacao de ambientes aquaticos por residuos de farmacos

A contaminagdo de ambientes aquaticos por diversos poluentes desperta
preocupagdo devido a importancia da agua para os seres vivos. O constante
monitoramento de ambientes aquaticos aliado ao desenvolvimento de técnicas
analiticas mais sensiveis possibilitou a detec¢do de micropoluentes tais como produtos
de higiene pessoal, desreguladores enddcrinos e residuos de farmacos encontrados em
baixas concentragdes (ng L' a ug L"). Esses micropoluentes, também chamados de
poluentes emergentes, estdo despertando o interesse da comunidade cientifica pois
ainda ndo se tem muito conhecimento sobre as implicagbes destas substancias no

ambiente (KUMMERER, 2004).

1.2.1 Ocorréncia de residuos de farmacos em ambientes aquéticos

A ocorréncia de farmacos no ambiente foi relatada ja em 1976 por Garrison e
colaboradores que detectaram a presenca de acido clofibrico em efluentes de estacao
de tratamento de esgotos (ETE) nos Estados Unidos da América (EUA) (GARISSON,
1976, apud FENT; WESTON; CAMINADA, 2006). Atualmente a USEPA mantém um
sitio com informagdes sobre residuos de fa&rmacos e produtos de higiene pessoal no

qual esta disponivel um documento que contém 8882 (Dezembro/2009) referéncias de
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literatura relevante sobre fontes, ocorréncia, efeitos e degradagdo/remocdo destes
micropoluentes (USEPA, 2009b).
Farmacos de varias classes terapéuticas foram detectados em diferentes regides

do mundo em concentragdes que variaram de ng L apug L (Tabela 1).

Tabela 1. Ocorréncia e concentracdo de farmacos detectados em diferentes paises.

Concentracao
Farmaco média Matriz/Pais Referéncia
(ng L)
Amoxicilina’ 0,013 Esgoto bruto/Italia Castiglioni et al., 2006
Atenolol? 0,30 Esgoto bruto/Suécia Bendz et al., 2005
Bezafibrato® 1,2 Esgoto bruto/Brasil Stumpf et al., 1999
Carbamazepina® 1,0 Efluente ETE/Grécia Andreozzi et al., 2003
Cetoprofeno® 0,20 Efluente ETE/Alemanha Ternes, 1998
Diclofenaco® 0,35 Esgoto bruto/Finlandia Lindgvist et al., 2005
Diazepam® 0,053 Efluente ETE/Alemanha Ternes et al., 2001
17o-etinilestradiol® 0,073 Agua superficial/EUA Kolpin et al., 2002
Ibuprofeno® 0,79 Efluente ETE/Canada Gagné et al., 2006
Lincomicina' 0,013 Efluente ETE/Taiwan Lin et al., 2008
Propranolol? 0,030 Efluente ETE/Suécia Bendz et al., 2005
Naproxeno® 4,7 Esgoto bruto/ Espanha Santos et al., 2005
Sulfametoxazol’ 0,05 Agua superficiallEUA  Stackelberg et al., 2004
Tetraciclina’ 0,010 Agua superficial/ltalia Calamari et al., 2003

1 - antibiético; 2 - B-bloqueador; 3 - antilipémico; 4 - anticonvulsivante; 5 -antiinflamatério; 6 -hormonio
contraceptivo. ETE — Estagéo de tratamento de esgoto.

Como pode se observado na Tabela 1 os residuos de farmacos foram

detectados em varios compartimentos incluindo aguas superficiais, efluentes de ETE e
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esgoto bruto. Porém, existem trabalhos na literatura sobre a ocorréncia de farmacos
residuais também em &agua potavel (BENOTTI et al., 2009; SEGURA et al., 2009;
TERNES, 2001), em aguas subterraneas (DIAZ-CRUZ; BARCELO, 2008; LINDSEY;
MEYER; THURMAN, 2001) e em lodos e sedimentos (JELIC; PETROVIC; BARCELO,
2009; SARMAH; MEYER; BOXALL, 2006). Farmacos residuais foram encontrados

também no artico (KALLENBORN et al., 2008 apud KUMMERER, 2009).

1.2.1.1  Residuos de farmacos em ambientes aquaticos no Brasil

No Brasil, um dos primeiros trabalhos publicados sobre a ocorréncia de farmacos
em ambientes aquaticos é de Stumpf e colaboradores (1999) que detectaram a
presenca de farmacos em efluentes de ETE em concentragbes que variaram de 0,1 a
1,0 ng L™ € 0,02 a 0,04 pg L''em aguas superficiais. Neste mesmo trabalho foi avaliada
a eficiéncia de remocgéo destes farmacos em ETE, a qual variou entre 12 € 90%. Em
outro trabalho publicado no mesmo ano, os horménios 17p- estradiol e estrona foram
detectados em efluentes de ETE com concentragdes médias de 0,021 e 0,040 ug L
(TERNES et al., 1999).

Atualmente existem grupos de pesquisa brasileiros monitorando esses
micropoluentes em agua, com alguns dados de ocorréncia de farmacos em aguas
superficiais (SODRE et al., 2007), em agua potavel (SODRE; LOCATELLI; JARDIM,
2010) e em efluentes hospitalares (SOUZA et al.,, 2009). Entretanto, esse
monitoramento ainda é muito restrito visto a extenséo territorial do Brasil. Além disso,

considerando o déficit brasileiro em saneamento basico, € possivel estimar que é
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preocupante o quadro de contaminagao das aguas brasileiras por residuos de farmacos

uma vez que esgotos sao lancados in natura nos corpos d’agua.

1.2.2 Fontes de residuos de farmacos em ambientes aquaticos

Existem varias rotas de entrada de residuos de farmacos no ambiente, que vao

desde esgoto domeéstico, agricultura, aquicultura e até cemitérios. A Figura 1 ilustra as

possiveis fontes de contaminacdo do ambiente por esses residuos.

Figura 1. Fontes de residuos de farmacos no ambiente.

Legenda: 1a- medicina humana: excregéo/disposi¢do inadequada; 1 b- medicina veterinaria; 1c- animais
em decomposi¢do; 2- hospitais; 3a- esgoto domeéstico; 3b- efluente ETE; 4- agricultura: lodo de ETE
usado como fertilizante, agropecuéria; 5- lavagem, banhos, natacdo; 6- efluentes de industrias
farmacéuticas (legais e ilegais); 7- aterros e cemitérios; 8- aquicultura; 9- drogas para controle de pragas;
10- reagOes que ocorrem no ambiente: fototransformagéo, alteragdes fisico-quimicas, volatilizacéo etc.
Fonte: USEPA (http://www.epa.gov/ppcp).
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Os farmacos residuais sdo continuamente lancados no ambiente e uma das
principais rotas de aporte é o esgoto doméstico devido ao intensivo uso de
medicamentos pela medicina humana. Apds serem ingeridos pelos organismos, muitos
farmacos sao modificados estruturalmente por varios mecanismos, como por exemplo,
pelo processo enzimatico ou por microorganismos no intestino, porém alguns
medicamentos sdo excretados na forma inalterada (MULRQY, 2001; CALAMARI et al.,
2003). Entretanto, mesmo ndo sendo liberados na forma original, esses medicamentos
podem ser excretados na forma conjugada com glicuronideos, que sao facilmente
clivados durante a passagem pela ETE disponibilizando assim o composto original no
ambiente (HEBERER, 2002). Apdés a excrecdo, os residuos de farmacos, seguem
diretamente para o ambiente ou para as ETE, no caso de cidades que possuam essas
estacdes. No entanto, no Brasil, essa € a realidade da minoria dos municipios visto que,
um estudo feito pela organizacao nao-governamental Trata Brasil, em parceria com o
Ministério das Cidades, demonstrou que dos 8,5 bilhdes de litros de esgoto gerados por
dia no Brasil, 5,4 bilhdes sdo despejados no ambiente todos os dias sem tratamento
algum, ou seja, apenas 36% do esgoto gerado recebe algum tipo de tratamento. O
estudo demonstrou também que entre os anos de 2003 e 2007 houve um avango de
14% no atendimento de esgoto nas cidades observadas e de 5% no tratamento
(TRATA BRASIL, 2010).

Entretanto, o monitoramento de efluente de ETE revelou a ineficiéncia desses
sistemas de tratamento em promover a degradacao de residuos de farmacos, uma vez
que a grande maioria das substancias detectada nos afluentes é ainda encontrada nos

efluentes (HERNANDO et al., 2006; FENT et al., 2006; GOMEZ et al., 2007).
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As ETE sao planejadas para tratar aguas residuais urbanas e industriais e a
eficiéncia dessas estagcées € normalmente medida por pardmetros como remogéao de
nitrogénio, fosfato, patégenos, demanda bioquimica de oxigénio, material particulado e
ions metalicos. No entanto, elas ndo sao planejadas para remover quantitativamente
outros poluentes, como é o caso de residuos de fa&rmacos. A maioria das ETE possui
apenas processos de tratamento fisicos e biol6gicos que normalmente séo ineficazes
na remogao destes residuos (ZORITA et al., 2009).

Devido a ineficiéncia das ETE em remover farmacos resistentes a processos,
ocorridos nas ETE ou ndo, como biodegradacao, fotélise e hidrélise, € continuo o
aporte destes contaminantes em ecossistemas aquaticos, conferindo-lhes assim
caracteristica de pseudopersisténcia, embora possuam tempo de meia-vida
relativamente curto. Além disso, a alta polaridade e baixa volatilidade da maioria dessas
substancias contribui para a permanéncia destas no meio (HERNANDO et al., 2006).

Além disso, existem outras fontes também importantes de contaminacao do
ambiente por farmacos residuais, como por exemplo, efluentes de industrias
farmacéuticas tratados de forma ineficiente (LARSSON et al., 2007; LARSSON et al.,
2009) e uso de lodo de ETE na agricultura. A disposicdo inadequada de medicamentos
vencidos ou nao também é uma fonte de contaminacdo do ambiente por farmacos a ser
considerada, pois normalmente esses medicamentos sao descartados no lixo comum e
vao parar em aterros sanitarios (KUMMERER, 2009).

A medicina veterinaria também utiliza uma grande gama de medicamentos como
antibiéticos, antiparasitas, antifingicos e horménios para promover crescimento. Os

residuos de farmacos excretados pelos animais vao diretamente para o ambiente e
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dessa forma, constituem-se uma fonte importante de contaminacdo (BOXALL et al.,

2003).

1.2.3 Efeitos de residuos de farmacos nos organismos

Os efeitos provocados por esses residuos em humanos nao estdo bem
elucidados, no entanto, canceres de mama, testicular e de prostata e a reducdo da
fertiidade masculina sdo doencas que estdo relacionadas a esses contaminantes
(CASTRO, 2002).

Existem varios estudos sobre a resisténcia de bactérias a antibibticos
(KUMMERER, 2004; HIRSCH et al., 1999). Os antibi6ticos também podem inibir o
crescimento de algas, como por exemplo, a alga Microcystis aeruginosa teve seu
crescimento inibido em presenca de concentragdes menores do que 0,1 mg L™ de
antibiético (HALLING-SORENSEN, 2000). Considerando que as algas sao a base da
cadeia alimentar, mesmo um pequeno declinio na populagdo pode resultar em um
desequilibrio nos ambientes aquaticos (KUMMERER, 2009).

Os estrogénios sintéticos, como o0s contraceptivos, podem interferir no
funcionamento natural do sistema enddcrino de espécies animais, incluindo os seres
humanos. Esses farmacos induzem varios efeitos adversos em organismos aquaticos.
Folmar e colaboradores (2000) observaram que concentracdes a partir 100 ng L™ de 17
a-etinilestradiol (estrogénio sintético) induziram a sintese da proteina vitelogenina em
peixes machos da espécie Cyprinodon variegatus, proteina essa que sé é encontrada

em fémeas.
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No estudo de Rodgers-Gray e colaboradores (2001) peixes jovens da espécie
Rutilus rutilus foram expostos a concentra¢des gradativas de efluente de ETE por 150
dias contendo além de outros perturbadores enddcrinos, estrogénios sintéticos. Os
resultados mostraram que a exposicao induziu a feminizacao de peixes machos.
Subseqglientemente, os peixes foram gradativamente expostos a aguas naturais por
mais 150 dias, resultando na reducao de vitelogenina no plasma, porém, ndo se
observou alteragdo no sistema sexual feminizado dos peixes, indicando que o
desenvolvimento da anomalia no sistema reprodutivo néo foi revertida.

Outra questdo relevante a ser considerada no que diz respeito aos efeitos
causados por esses micropoluentes é a questdo da exposicdao simultanea a diversos
compostos e possiveis efeitos sinérgicos. Pomati e colaboradores (2006) observaram
que uma mistura de farmacos (atenolol, bezafibrato, carbamazepina, ibuprofeno e
lincomicina, dentre outros) em concentragdes de nanogramas por litro inibiram o
crescimento de células embriondrias humanas. Efeitos adversos de mistura de
farmacos em organismos aquaticos também foram observados (POMATI et al., 2008).

Os efeitos provocados em seres humanos pela ingestdo de residuos de
farmacos parece ser negligenciavel uma vez que a dosagem que o individuo pode
receber tomando 2 litros de agua por dia ao longo de 70 anos por exemplo, é mais
baixa que as dosagens terapéuticas receitadas pelos profissionais da saude.
Entretanto, ainda nédo se sabe se os efeitos causados por uma dosagem terapéutica em
um curto intervalo de tempo sdo 0s mesmos que pequenas dosagens ao longo da vida
do individuo. Além disso, também sao desconhecidos os efeitos da ingestdo desses

micropoluentes a fetos, criangas e pessoas doentes (KUMMERER, 2009).
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Como pode ser observado, existem na literatura alguns dados sobre efeitos
agudos de residuos de farmacos em microorganismos aquaticos como problemas de
reproducdo e crescimento (FENT, 2006). No entanto, efeitos crbnicos sdo mais
provaveis, pois 0s microorganismos sao expostos a baixas concentracées de forma
continua. Entretanto, efeitos cronicos sdao menos avaliados, pois requerem um longo
periodo para constatagcao (MADDEN et al., 2009).

Como os efeitos provocados por esses residuos ndo sdo ainda muito conhecidos
é dificil estimar qual concentracdo sera prejudicial e para que tipo de organismos.
Dessa forma, néo existe legislagdo estabelecida quanto aos limites permitidos dessas
substancias no ambiente.

Diante dessa conjuntura, a diminui¢cao da utilizagcdo de medicamentos parece ser
uma estratégia impraticavel diante do aumento populacional gradativo e principalmente
aumento da expectativa de vida, que consequentemente demanda maior quantidade de
medicamentos. Entretanto, algumas medidas como investimentos em educagao (no
sentido de diminuir a automedicagdo), restricio na prescricdo de medicamentos,
politicas de disposi¢cdo adequada de medicamentos vencidos, tratamentos de efluentes
de ETE mais eficientes na eliminacao desses residuos, além do desenvolvimento de
novos farmacos biodegradaveis e/ou menos persistentes no ambiente, podem a médio
e longo prazo diminuir a contaminacdo do ambiente por esses micropoluentes
(KUMMERER, 2009).

Neste contexto, além de medidas que possam minimizar a contaminagdo do
ambiente por esses residuos, o estudo de processos que promovam a degradacao de

farmacos residuais se mostra atual e relevante.
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1.3 Processos Oxidativos Avancados (POA)

1.3.1 Historico

O ozbnio foi utilizado para a desinfeccao de aguas em 1886 por De Meritens.
Isso mostra que a utilizacdo de oxidantes no tratamento de aguas € bem antiga.
Entretanto, a terminologia “Tecnologias de Oxidacdo Avancada” foi utilizada pela
primeira vez em 1973 durante o Simpadsio Internacional em ozdnio para o tratamento de
aguas e efluentes. Varios trabalhos foram entado publicados na literatura sobre essas
tecnologias, destacando-se quatro periodos cronolégicos distintos: entre 1976 e 1985
foram poucos trabalhos cientificos publicados e praticamente nenhuma aplicacao
concreta; entre 1985 e 1990 devido ao aumento da preocupagcdo com temas
relacionados a contaminacdo ambiental houve um aumento no numero de trabalhos
publicados referentes a degradacdo de contaminantes; até o final da década de 90
houve muitas discussdes sobre as vantagens e desvantagens dos processos pois 0
aumento do numero de trabalhos levou a uma disseminacdo de resultados
contraditérios; atualmente nota-se uma visdo mais realista e conservadora das
possibilidades dessas tecnologias, bem como a aplicacdo desses processos de forma
vidvel e competitiva comparado aos processos convencionais de tratamentos de aguas
e efluentes (GALVEZ et al., 2001; TEIXEIRA; JARDIM, 2004).

Os chamados Processos Oxidativos Avancados (POA) estdo sendo cada vez
mais reconhecidos como alternativa para a degradagcéo de contaminantes, visto que em
1998 a USEPA langou um Handbook dos POA destacando trabalhos importantes feitos

na area. Além disso, congressos internacionais como o “15th International Conference



Introducdo 34

on Advanced Oxidation Technologies for Treatment of water, air and soil” (AOTs-15)
realizado nos EUA em 2009, o qual acontece anualmente, e o “International Conference
on Oxidation Technologies for Water and Wastewater Treatment” (AOP5) realizado na
Alemanha em 2009 o qual é trienal, tem reunido renomados pesquisadores de varias
regidbes do mundo que trabalham com esse tema. No Brasil o Encontro sobre
aplicacoes ambientais de Processos Oxidativos Avangados realizou sua quinta edicao
bianual em 2009.

Na literatura existem varios artigos de revisdo sobre a degradacao de diferentes
tipos de contaminantes como pesticidas, corantes e também de efluentes industriais e
domésticos por POA (PIGNATELLO; OLIVEROS; MacKAY, 2006; GOGATE; PANDIT,
2004; NOGUEIRA et al., 2007), inclusive sobre a degradacao de residuos de farmacos

(MELO et al., 2009; KLAVARIOTI; MANTZAVINOS; KASSINOS, 2008).

1.3.2 Fundamentos dos Processos Oxidativos Avancados

Os POA séo processos que baseiam-se na geragdo do radical hidroxila ("OH),
um agente extremamente oxidante, capaz de oxidar uma vasta gama de compostos
organicos e inorganicos. O radical hidroxila apresenta um alto potencial padrdo de
reducédo (E° = +2,73 V versus eletrodo normal de hidrogénio (ENH)), comparado a
maioria dos oxidantes comuns (Tabela 2) e dessa forma é capaz de promover a
oxidacdo de compostos a CO,, H>O e acidos inorganicos provenientes dos
heterodtomos da molécula, apresentando constantes de velocidade da ordem de 10° —

10° L mol s (HAAG; YAO, 1992; BUXTON et al., 1988).
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Tabela 2. Potencial padrao de reducao (E®) de alguns
oxidantes versus eletrodo normal de hidrogénio (ENH).

Espécie E2 (V)
Fog+2H" +2e - 2HF 3,08
HO® + H" + e > H.0 2,73

Og +2H" +26 = 2H,0 2,43
O3z (@ +2H" +2¢e — Oz (g + H0 2,08
H,O, + 2H"+2 e — 2 HO 1,76

MnOs + 8 H* + 5 — Mn?* + 4 H,O 1,51

HCIO + H* + & — 12 Cl, () + H20 1,63
Clhig+2e —>2CI 1,36

ClO;" + H" +&” — HCIO; 1,28
%20z +2H +2e - HO 1,23

BRATSH, 1989; WARDMAN, 1989.

A geragdo de radical hidroxila se da pela combinacdo de oxidantes como
peroxido de hidrogénio ou ozénio com irradiagdo ultravioleta (UV) ou visivel (Vis) na
presenca de catalisadores como ions metalicos ou semicondutores. O Esquema 1
apresenta os principais processos oxidativos avancados existentes (GOGATE; PANDIT,

2004).
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PROCESSOS OXIDATIVOS AVANCADOS

Processos Homogéneos Processo Heterogéneo
Fotélise H20-

Hz02/UV Fotocatdlise heterogénea
Ozonizacdo Fenton e
| foto-Fenton
O3/H202 |
03/UV Fe*"/Hz0. Ti02/UV
03/H,0,/UV | | Fe* ou Fe*/H,0,/UV-Vis TiO2/H202/UV

Esquema 1. Principais Processos Oxidativos Avangados.

A oxidacdo dos compostos organicos pelo radical hidroxila € promovida
basicamente por trés mecanismos (LEGRINI; OLIVEROS; BRAUN, 1993):
- Abstracdo de atomo de hidrogénio: ocorre geralmente com hidrocarbonetos
alifaticos e promove a formacao de radicais organicos (Eq. 1).
RH + "OH — °R + H;0 (1)
- Adicao eletrofilica: adicdo de *OH a ligagdes n formando radicais organicos,
ocorre geralmente com hidrocarbonetos insaturados ou arométicos (Eqg. 2).
PhX + *OH — HOPhX® (2)
- Transferéncia eletrbnica: ocorre normalmente com hidrocarbonetos
halogenados (Eqg. 3).

RX +'OH — RX"" + OH’ (3)
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Reagdes radicalares, como por exemplo, a recombinacao de radicais hidroxila
regenerando o HyO,, também podem ocorrer, porém essas sao indesejaveis pois
diminuem a eficiéncia do processo de degradacgao. Além disso, a eficiéncia do processo
de degradacao de contaminantes pode ser diminuida também pelo consumo de radicais

*OH pelo préprio H-O, (PIGNATELLO; OLIVEROS; MacKAY, 2006).

1.3.3 Processo Fenton e foto-Fenton

A reacao de Fenton é conhecida desde 1894 quando Henry J. Fenton observou a
oxidacao do acido tartarico na presenca de H>O. e ions ferrosos (FENTON, 1894).
Entretanto, somente 40 anos mais tarde foi proposto o mecanismo de geracdo de
radical hidroxila que ocorre por meio da decomposicao catalitica do perdxido de
hidrogénio em meio &cido, como mostra a Equacéo 4 (HABER; WEISS, 1934):

Fe® + H,0, — Fe* + OH + "OH k=76Lmol"s” (4)

Em solugdes aquosas com pH menor que 3, na auséncia de ligantes, o Fe(ll)
existe predominantemente como o aquo-complexo Fe(H-0)s>*. Isso pode ser observado
na Figura 2 que apresenta a especiacédo do Fe(ll) em funcédo do pH. Acima de pH 3 a
espécie predominante é a Fe(H20)s(OH)™ e entre pH 2 e 4 a espécie Fe(H20)4(OH).

também ocorre e é cerca de 10 vezes mais reativa que o complexo Fe(Hz0)e*.
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Figura 2. Especiagéo de Fe(ll) em agua em fungédo do pH. (Adaptado de Pignatello et al.,
2006).

Os ions férricos também reagem com H>O., entretanto com uma velocidade
muito menor comparada aos ions ferrosos, formando Fe?* além de outros radicais (Eq.
5,6) (WALLING; GOOSEN, 1973).

Fe* + H0, & Fe-OOH?* + H* k =0,001 — 0,01 Lmol"s™ (5)
Fe-OOH* — HO," + Fe** (6)

No processo foto-Fenton a velocidade das reagbes de oxidagcdo pode ser
aumentada com a incidéncia de radiacdo na amostra. Tanto os ions ferrosos, conforme
ja mencionado, quanto os ions férricos estdo na forma de espécies hidroxiladas em
solucédo aquosa, cuja proporcao depende do pH. A irradiagao das espécies hidroxiladas
de Fe(lll) promove a transferéncia de um elétron do ligante para o metal, conhecida
como transferéncia de carga ligante-metal, proporcionando assim, a formagdo do

radical hidroxila e a regeneracao de Fe(ll) (Eq. 7) (FAUST; HOIGNE, 1990):
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Fe(OH)?* + hv — Fe®* + *OH

(7)

Em pH menor que 2,5 a espécie de Fe(lll) predominante é Fe(H.0)s>* (Fig. 3A),

sendo neste pH a espécie responsavel pela geracdo de *OH, proveniente da fotélise

dos aquocomplexos de Fe(lll) (FENG; NANSHENG, 2000).

1

0.8 +

0,6 +

0,4 +

A

Fe(OH),(H0),*

Y

Fracdo molar das espécies de Fe(lll)

Coeficiente de extingdo M cm-

4000

3000

2000

1000

0

290

310

330 350 370 390

Comprimento de onda (nm)

Figura 3. (A) Especiacdo das espécies de Fe(lll) em agua (Fe(lll) = 1 x 10° mol L™; Forca

inica 0,1 mol L™; 252 C). As linhas tracejadas referem-se as regides supersaturadas
com Fe(lll)(OH)s. (adaptado de GALLARD; LAAT; LEGUBE, 1999). (B) Espectro de
absorcdo de Fe(lll) monomérico e das espécies de hidroxo-complexos de Fe(lll)
(adaptado de SAFARZADEH-AMIRI; BOLTON; CARTER, 1996b).

A espécie dominante em pH 3,0 é a Fe(OH)(H20)s** (Fig.3A) a qual é a principal

responsavel pela geracdo de ‘OH, pois apresenta rendimento quéntico (medida da

eficiéncia fotdnica de uma reacao fotoquimica definido como o nimero de mols de um

produto formado ou reagente consumido por numero de mols de fétons absorvidos) de

geracdo de Fe(ll) de 0,14 em 313 nm (FAUST; HOIGNE, 1990) muito maior quando

comparado a espécie Fe(H-0)s>* que apresenta rendimento de 0,065 em 254 nm

(LANGFORD; CAREY, 1975). Além disso, esta espécie apresenta uma absorcdo em
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comprimentos de onda de 290-400 nm muito maior comparada as outras espécies de
Fe(lll) (Fig. 3B). A geracao de *OH por meio da fotélise das outras espécies hidroxiladas
de ferro pode ser ignorada (FAUST; HOIGNE, 1990).

Dessa forma, a irradiacdo promove, além da formacao de *OH, a fotorredugéo do
Fe® regenerando Fe?* para continuar o ciclo (Eq. 4), aumenta a decomposicao de H.O»
pela absorcédo de irradiacao ultravioleta e também proporciona a fotdlise de complexos
orgéanicos de Fe(lll) gerados durante a degradacao (PIGNATELLO, 1992).

O pH considerado 6timo para as reacbes de Fenton e foto-Fenton é por volta de
3 (NOGUEIRA; GUIMARAES, 2000), pois as espécies mais reativas tanto de Fe(ll)
quanto de Fe(lll) estdo presentes neste valor de pH. Além disso, € também neste pH
que a espécie de Fe(lll) mais fotorreativa apresenta maior absor¢do, conforme ja
mencionado (Fig. 3B), e dessa forma, por meio de sua fotdlise promove maior geragao
de radical "OH e consequentemente maior degradacdo do contaminante.

A degradacao € prejudicada em pH maior que 3 pois ocorre a precipitagdo do
ferro dependendo de sua concentragcdo e temperatura. A co-precipitacdo dos ions
ferrosos diminui também a eficiéncia do processo Fenton. Ja em pH menor que 2,5
altas concentracoes de H* podem seqlestrar o radical hidroxila (Eq. 8) e
consequentemente tambéem diminuir a eficiéncia do sistema (SPINKS; WOODS, 1990).
HO® + H* + & — H,0O k=7x10°L mol' s (8)

A complexacao do ferro com ligantes organicos é considerada vantajosa para o
processo foto-Fenton pois permite a extensdo da banda de absorcao de luz para o

visivel aumentando assim a eficiéncia do sistema. Além disso, a utilizacdo de



Introducdo 41

complexos organicos permite que as reag¢des ocorram numa faixa mais ampla de pH
(ZUO; HOIGNE, 1992; SAFARZADEH-AMIRI; BOLTON; CATER, 1996a).

O ferrioxalato de potassio (FeOx) € um complexo de ferro bastante utilizado em
reacbes foto-Fenton pois, além das vantagens anteriormente citadas, a irradiacéo de
FeOx apresenta rendimento quéntico de geracao de Fe(ll) 1,24 em 300 nm. Isso
significa que a fotorreducdo de Fe(lll) a Fe(ll) € mais favorecida quando FeOx é
irradiado, disponibilizando assim, Fe(ll) para a continuagdo do ciclo e a consequente
geracao de ‘OH.

Além disso, a fotdlise de FeOx (Eqg. 9-11) que ocorre durante o processo de
degradacdo, gera outros radicais organicos também capazes de oxidar o composto-
alvo. Dessa forma, além de aumentar a eficiéncia do sistema, a fotdlise propicia
também o consumo da matéria organica adicional proveniente do oxalato

(SAFARZADEH-AMIRI; BOLTON; CATER, 1996a).

[Fe(C204)s]* + hv >[Fe(C204)2]* + C204"° 9)
C204”° + [Fe(C204)3]* — [Fe(C204)2]* + C204% + 2 CO» (10)
0204_. + 02 —> Oz_. +2 COz (1 1)

Varios trabalhos na literatura constataram a maior eficiéncia do FeOx na
degradagao de contaminantes organicos quando comparados aos aquo-complexos de
ferro (NOGUEIRA; SILVA; TROVO, 2005; BAUTITZ; NOGUEIRA, 2007).

Os complexos de ferro sao utilizados no processo foto-Fenton pois sdo capazes
de absorver radiacao visivel, como por exemplo, pode-se citar o FeOx que apresenta
absortividade maxima da ordem de 10%10* L mol™ cm™ no intervalo de 200 a 480 nm.

Nesse contexto, a radiacao solar pode ser uma alternativa economicamente viavel, pois
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permite diminuir os custos com energia durante a degradagdo de contaminantes
organicos por processo foto-Fenton.

O processo foto-Fenton apresenta varias vantagens como, por exemplo,
simplicidade, abundancia e nao toxicidade do ferro utilizado como catalisador. O
peroxido de hidrogénio € consumido durante o processo e ndo ocasiona problemas
ambientais. Além disso, dentre os POA, é o processo que apresenta o menor custo
operacional (BAUER; FALLMANN, 1997; AZBAR; YONAR; KESTIOGLU, 2004).
Entretanto, conforme ja mencionado, o pH influencia diretamente na eficiéncia do
processo foto-Fenton sendo assim a principal limitacdo, pois é necessario o ajuste de
pH para o tratamento e a posterior neutralizacdo para descarte do efluente

(PIGNATELLO, 1992).

1.3.4 Degradacgao de farmacos por Processos Oxidativos Avangados

Na literatura existem varios trabalhos sobre a degradacédo de farmacos por POA

(MELO et al., 2009; KLAVARIOTI; MANTZAVINOS; KASSINOS, 2009; ESPLUGAS et

al., 2007). A Tabela 3 lista alguns desses trabalhos.
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Tabela 3. Degradacéo de farmacos por Processos Oxidativos Avancados

Farmaco POA Referéncias

Fe?*/H,0./UV Elmolla et al., 2009
Amoxicilina O3 Andreozzi et al., 2005

Fe**/FeOx/H.O-/UV, solar Trovo et al., 2008

O3 Dantas et al., 2007

Os, 03/H202 Huber et aI., 2003

Bezafibrato .

TiO/UV Lambropoulou, 2008

Fe®/FeOx/H.O,/UV, solar

Trové et al., 2008

O3, Oz/UV, H20/UV

Gerbhardt et al., 2007

Carbamazepina O3/H202 Huber et al., 2003
H.O./UV Vogna et al., 2004
. O3, O3/UV, Hx0O,/UV Gerbhardt et al., 2007
Diazepam
0O3/H-05 Huber et al., 2003
H,O./UV Kim et al., 2009
TiOo/UV Calza et al., 2006
. Fe?*/H,Os/solar Pérez-Estrada et al., 2005
Diclofenaco 3 _
Fe**/H,0O,/UV Ravina et al., 2002
Fe?*/H,0, Packer et al., 2003
03, O3/UV, HO-/UV Gerbhardt et al., 2007
o Fe*"H,Ox/solar ]
Dipirona _ Pérez-Estrada et al., 2007
TiOo/solar
TiOo/UV Coleman et al., 2004
17<-Etinilestradiol
0O3/H-05 Huber et al., 2003
0O3/H>05 Zwiener et al., 2000
Ibuprofeno oy
Fe="H,0, Packer et al., 2003
. O3 Huber et al., 2005
lopromida
0O3/H-05, O3/UV Ternes et al., 2003
H,O,/UV
Metronidazol Fe?*'H,0, Shemer et al., 2006

Fe?'H,0./UV
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H.O,/UV Kim et al., 2009
O3 Huber et al., 2005
Naproxeno .
H.O,/UV Pereira et al., 2007
Fe?'H,0, Packer et al., 2003
O3, H-0-/UV Andreozzi et al., 2003
Paracetamol 3 ]
Fe”*/FeOx/H-O,/UV, solar Trové et al., 2008
o TiOx/UV Addamo et al., 2005
Ranitidina 5 i
Fe“*/H,0, Abellan et al., 2007
Fe?*/H,O./solar Trové et al., 2009
Sulfametoxazol .
03, O3/H202 Lin et aI., 2009
H-O,/UV Kim et al., 2009
Tetraciclina TiO/UV Reyes et al., 2006

Fe**/FeOx/H.0O-/UV, solar

Bautitz et al., 2007

Conforme ja mencionado, as ETE n&o sao eficientes na eliminacdo de residuos

de farmacos e além disso muitos farmacos residuais sao lancados diretamente no
ambiente. Nesse contexto, a degradacao desses residuos pode ser feita por meio de
um tratamento complementar com os POA. Sob o ponto de vista operacional, os POA
podem ser aplicados tanto na saida das ETE, evitando assim a contaminagdo dos
corpos d’dgua, bem como em etapas finais do processo de tratamento de 4gua, pois
dessa forma, garantiria que esses residuos fossem eliminados da agua potavel.

A aplicacao de POA na saida da ETE parece ser a op¢do mais adequada uma
vez que evitando que esses residuos cheguem as aguas superficiais os efeitos para os
organismos aquaticos seriam minimizados, bem como a &gua captada para

abastecimento publico também estaria menos contaminada.
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1.4 Sistema de degradacao de contaminantes baseado em Ferro Metalico (Fe?)

A utilizacdo de ferro metalico na degradacdo de contaminantes organicos e
remocao de espécies inorganicas ganhou destaque principalmente apds o trabalho de
Gilham e colaboradores (1996) que desenvolveram uma técnica in situ para o
tratamento de aguas subterrdneas contaminadas com compostos orgéanicos clorados
(ZHANG, 2003). O processo foi baseado na passagem da agua contaminada por uma
barreira reativa permeavel (Fig. 4) que continha camadas finas de areia entre as quais

foi adicionado Fe® na forma de pequenos granulos.

Figura 4. Representacdo de uma barreira reativa permeavel. Fonte: USEPA.

Os bons resultados obtidos no tratamento de aguas subterraneas fizeram com
que o sistema ferro metalico fosse estudado para promover a degradacao/remocéao de
muitas outras substancias, como por exemplo DDT, nitrato, corantes téxteis, (SAYLES
et al., 1997; SOHN et al, 2006; NAM et al., 2000; EPOLITO et al., 2008).

A reducdo de contaminantes é possivel, pois o ferro metalico possui poder
redutor devido ao potencial padrao de reducdo de -0,44 V do par redox Fe?'Fe?. A

desalogenacédo de organoclorados mediada por ferro metdlico pode ocorrer por trés
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rotas: por meio da transferéncia direta de elétrons do Fe® para o composto orgéanico
adsorvido na superficie metalica; reducdo do composto-alvo pelo Fe?* proveniente da
oxidacao do Fe?; e também pelo agente redutor Hz proveniente da corrosao do Fe? pela
agua.

Entretanto, o ferro metalico limita-se normalmente a reducdo de grupos
funcionais de compostos organicos e ndo a sua mineralizagdo (PEREIRA; FREIRE,
2005), o que pode significar uma desvantagem desse processo uma vez que
subprodutos formados podem apresentar toxicidade maior do que o composto original.
Existem trabalhos que relatam a utilizagao de ferro metalico como gerador de Fe?* para
a reacao de Fenton, promovendo assim a mineralizagcdo de compostos por meio de
reagcbes oxidativas (LIAO et al., 2003). O acoplamento de reagdes redutivas com ferro
metalico e oxidativas com reagdes tipo Fenton também propicia a mineralizagdo de
poluentes uma vez que o Fe® promove a reducédo destes compostos tornando-os mais
susceptiveis a degradagao por processos oxidativos (OH et al., 2003).

Na presenca de Fe? o oxigénio pode ser reduzido, por meio da transferéncia de
dois elétrons, ao anion radical superéxido (O>") e consequentemente gerar H.O, no
meio (Eq. 12) (JOO; FEITZ; WAITE, 2004). A reacio entre Fe?* e H,O, gera o radical
hidroxila, conforme ja mencionado, e consequentemente a degradacdo do
contaminante.

FE2 4 On+ 2 H o5 FEZ 4 HoOu oot (12)

Uma outra abordagem proposta que utiliza ferro metalico € a mineralizacao
promovida por reagcbes oxidativas baseadas na utilizacdo de Fe? acido

etilenodiaminotetracético (EDTA) e oxigénio (Sistema Fe?EDTA/O,). A reacdo de Fe?®
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com O, produz espécies oxidantes capazes de degradar compostos organicos (JOO;
FEITZ; WAITE, 2004). Além disso, a adicdo de um ligante como por exemplo o EDTA
pode melhorar significativamente a eficiéncia do processo (KEENAN; SEDLAK, 2008a).
O mecanismo proposto para o sistema Fe*EDTA/O. é representado por meio das

equacobes 13-18 (LAINE et al., 2008).

Fe? — Fe?* + 2¢ (13)
Fe** + EDTA — Fe'EDTA (14)
Fe'EDTA + O, — Fe'EDTA-O; (15)
Fe'EDTA-O, — Fe""EDTA + O, (16)

Fe'EDTA + O," + 2H* — Fe"EDTA + H,0; (17)
Fe'EDTA + H,0,— Fe""EDTA + HO + HO® (18)

O complexo Fe"EDTA (Eq. 13) formado por meio da oxidagao do ferro (Eq. 13)
reduz o oxigénio (Eq.15-16) que por sua vez, promove a formacao de H.O. (Eq. 17). A
geracgao de radical hidroxila ocorre por meio de reagdes do tipo Fenton, entre o H>O»
formado in situ com o complexo Fe"'EDTA (Eq. 18).

A adicdo de um ligante ao sistema pode alterar a producdo das espécies
oxidantes de diferentes maneiras (KEENAN; SEDLAK, 2008a):

1- O complexo Fe"'EDTA pode acelerar a reacdo de Fenton uma vez que esse
reage mais rapidamente com o H>.O, comparado com o ion ferroso;

2- O EDTA também pode evitar a precipitacao do Fe(lll) que consequentemente
pode levar a coprecipitagdo do Fe(ll) ou a passivacao da superficie do Fe® ocasionando

a diminuigcéo da eficiéncia do processo;
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3- A oxidacdo do Fe(ll) pelo O,, para formar as espécies de O, (O." e HO,") que
darao origem ao H.O,, é fortemente dependente do pH e praticamente insignificante em
valores de pH menores que 5 na auséncia de ligante (KEENAN; SEDLAK, 2008b); o
ligante pode acelerar a reacdo do Fe(ll) com o O, e consequentemente a formacéao de
H,0..

No entanto, segundo os autores anteriormente mencionados, esses mecanismos
nao estao totalmente elucidados, nem as espécies responsaveis pela oxidacdo sao
identificadas.

Existem poucos trabalhos na literatura sobre a degradacdo de contaminantes
pelo sistema Fe?/EDTA/O, por se tratar de um processo relativamente novo.

A degradacgao de um efluente téxtil pelo sistema Fe?/EDTA/O, foi estudada e os
resultados alcangados foram muito promissores. Apés 180 minutos de reacao foi obtido
68,6% de remocao de carbono organico total (COT) e 92,2% de diminuicdo da
demanda quimica de oxigénio (DQO) (ZHOU et al., 2009). Outros corantes téxteis e o
2,4-diclorofenol também foram degradados pelo sistema Fe?/EDTA/O, com bons
resultados de remocdo de COT e de degradacdo do composto-alvo (CHANG et al.,
2009a; CHANG et al., 2009b; ZHOU et al., 2008). Até o momento, nao foi encontrado

nenhum trabalho sobre a degradacao de farmacos residuais pelo sistema Fe¥EDTA/O,,

1.5 Farmacos estudados

Os farmacos diazepam, propranolol e lincomicina foram escolhidos para o

desenvolvimento desse trabalho devido a ocorréncia dessas substancias em ambientes
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aquaticos, pois ha um intenso consumo pela populacdo em geral de ansioliticos,
medicamentos para o tratamento da hipertensdo arterial e antibioticos. A solubilidade
em agua dessas substancias também influenciou na escolha uma vez que esse fator

viabiliza o tratamento pelos processos propostos.

1.5.1 Diazepam (DZP)

Diazepam ¢é da familia das benzodiazepinas que sao psicofarmacos com
propriedades anticonvulsivante, ansiolitico, sedativo, e relaxante muscular. E usado no
tratamento de transtornos de ansiedade severos, como hipnético no tratamento da
insénia e como sedativo (ANVISA - Agéncia Nacional de Vigilancia Sanitaria, 2009).
Residuos de DZP foram detectados na concentragdo de 1 ug L' em efluente de ETE e
10 ng L' em 4guas superficiais (HALLING-SORENSEN, 1998). Em estudo de
ecotoxicidade crénica, a concentracdo de 10 pg L™ de DZP inibiu a regeneracdo dos
polipos do cnidario Hydra vulgaris (PASCOE; KARNTANUT; MULLER, 2003). A Figura

5 apresenta a formula estrutural de DZP.

Cl

Figura 5. Estrutura molecular do farmaco diazepam (massa molar 284,7 g mol™).
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1.5.2 Cloridrato de propranolol (PPN)

Propranolol € um beta-adrenérgico néo-cardiosseletivo amplamente utilizado no
tratamento ou prevencdo de muitos transtornos, incluindo o infarto do miocardio,
arritmias, angina pectoris, hipertensdo, emergéncias hipertensivas, hipertireoidismo
(ANVISA, 2009). Esse farmaco (Fig. 6) foi detectado em &guas superficiais em
concentracdo maxima de 107 ng L™ e em efluentes de ETE em concentragdes médias
de 304 ug L' (ROBERTS; THOMAS, 2006), pois o processo convencional de ETE néo
se mostrou eficiente na sua remocdo (MAURER et al., 2007). Em estudo de
ecotoxicidade aguda realizado com Daphnia magna o PPN apresentou efeito negativo
mensuravel (ECso) de 7,5 mg L™ e para a alga Desmodesmus subscapicatus ECs, de

5,8 mg L' (CLEUVERS, 2003).

/\\'T'/Y\O

H OH

Figura 6. Estrutura molecular do farmaco cloridrato de propranolol (massa molar 259,3 g mol™).

1.5.3 Cloridrato de lincomicina (LCM)

O farmaco lincomicina (LCM) é um antibiético lincosanido obtido do Streptomices
lincolnensis que possui efeito antimicrobiano sobre os microorganismos Gram-positivos

como estreptococo, pneumococo e estafilococo. E utilizado no tratamento de
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pneumopatias, infecgcbes estafilocécicas, infecgdes pélvicas, obstétricas e ginecolbgicas
(ANVISA, 2009). Esse antibidtico (Fig. 7) foi detectado em efluente tratado de hospital
em concentracdes que variaram de 300 a 2000 ng L' (BROWN et al., 2006). A
lincomicina apresentou ECs, de 195, 1510 e 1630 ug L™ para as algas Synechococcus
leopoliensis, Pseudokirchneriella subcapitata, Cyclotella meneghiniana,

respectivamente (ANDREOZZI et al., 2006).

H,C_
CH,
HO OH -
AN
\ CH,
HO o
OH

Figura 7. Estrutura molecular do farmaco cloridrato de lincomicina (massa molar 443,0 g mol™).
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2 OBJETIVOS

Estudar a degradacao dos farmacos diazepam, propranolol e lincomicina por
processo foto-Fenton e identificar os primeiros intermediarios de degradagédo, bem

como avaliar a degradacao do farmaco diazepam pelo processo Fe?/EDTA/O..
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3 MATERIAIS E METODOS

3.1 Reagentes

Os reagentes utilizados nesse trabalho foram: peréxido de hidrogénio (H2Oy)
29% (m/m) (Synth); sulfato ferroso (FeSQO4.7H,0O) (Carlo Erba); borohidreto de sédio
(NaBH,4) (Vetec); acido etilenodiaminotetracético (EDTA) (Mallinckrodt); acido sulfarico
(H2S0O4) (Synth); fosfato de potassio monobasico (KH.PO,4) (Baker); metanol (HPLC)
(Tedia); nitrato férrico [Fe(NO3)3.9H.O] (Merck); hidroxido de sédio (NaOH) (Synth);
acetonitrila (Baker); metavanadato de aménio (NH4VO3) (Vetec); oxalato de potassio
(K2C204.H20) (Nuclear); acido trifluoracético (CF3CO2H) (Ackos); catalase bovina (2.300
unidades mg™") (Sigma-Aldrich); ferro metalico microparticulado, 20 mesh (800 um) (Alfa
Aesar); palha de acgo; padrao de cloridrato de propranolol (C1gH12NO2.HCI) (Sigma-
Aldrich); padrdo de cloridrato de lincomicina (C1gH34N20O6S.HCI); principio ativo de

diazepam (C1sH13N2CIO) adquirido de fonte comercial.

3.2 Preparo das solucoes

Todas as solugbes foram preparadas utilizando agua Milipore Mili-Q dissolvendo
quantidades apropriadas do sélido em determinada quantidade de agua, inclusive as
solucdes dos farmacos, com excecao do farmaco diazepam que ficou sob agitacao por

12 horas para total solubilizagdo do mesmo.
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A solucdo de metavanadato de aménio 0,0600 mol L' em H,SO, 0,560 mol L
foi preparada sob agitacdo e aquecimento.

O ferrioxalato de potassio (FeOx) foi sintetizado pela reacdo entre oxalato de
potassio e nitrato férrico (Eq. 19) (CALVERT; PITTS, 1966). Para a sintese do complexo
foram adicionados com agitacdo 17,0 mL da solugdo de nitrato de ferro 1,76 mol L™ a
50,0 mL da solugdo de oxalato 1,80 mol L. Houve o aparecimento de coloracdo verde
caracteristica do complexo ferrioxalato de potassio. Nesta solu¢do foi adicionado um
pequeno cristal de FeOx como primeiro ndcleo para cristalizagdo. O complexo foi
recristalizado trés vezes em agua e um rendimento médio de 78% foi obtido.

3 K20204.H20 + Fe(N03)3.9 Hgo — K3Fe(0204)3.3 H20 +3 KNO3 +9 Hgo (19)

3.3 Sintese das nanoparticulas de ferro metalico (Fe?)

Os experimentos de degradacgao de diazepam baseados em ferro metélico foram
feitos com dois tamanhos de particulas de ferro: nanoparticulado e microparticulado.

A sintese das nanoparticulas de ferro foi feita de acordo com procedimento
descrito por Ponder e colaboradores (2000). Normalmente a sintese do Fe?® é feita a
partir de cloreto férrico, no entanto, como nesse trabalho foram utilizadas reagbes
oxidativas, o cloreto foi evitado uma vez que pode atuar como sequestrador de radical
hidroxila.

Uma solucédo de borohidreto de sédio (180 mmol L) foi adicionada em excesso
a uma vazdo de 37 mL min” com o auxilio de uma bomba peristaltica, a uma solugéo

de sulfato ferroso (90 mmol L") com pH ajustado para 6,8 sob agitagdo mecanica
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(Quimis), em temperatura ambiente, para formar as nanoparticulas de acordo com a
Equagéo. 20:
2 Fe®* + BHy + 2 HoO —2 Fe%g)+ BOs + 4 H" +2 Hag (20)
Apébs a adicado de borohidreto, a suspensao resultante ficou sob agitagao por 20
minutos e foi lavada com agua deionizada por trés vezes e mantida congelada até a
realizacdo dos experimentos. A agua utilizada nas lavagens e para o armazenamento
das nanoparticulas foi previamente mantida sob borbulhamento de nitrogénio por 20
minutos para a retirada do O, para evitar a oxidag¢ao do ferro.
O ferro nanoparticulado (solucdo estoque armazenada na concentracdo de 5 g
L") foi adicionado aos experimentos apés descongelamento e sonicagdo por alguns

segundos para homogeneizag¢ao da suspensao.

3.4 Degradacao dos farmacos

3.4.1 Processo foto-Fenton com radiacéao artificial (lampada de luz negra)

Os experimentos de fotodegradacdo com radiagao artificial foram feitos em um
reator anteriormente descrito por Nogueira e Guimaraes (2000). O reator consiste de
um cilindro de vidro de 3,80 cm de didmetro interno, 42,0 cm de altura e possui volume
total de 280 mL. Foi utilizada uma lampada de luz negra de 15 W de poténcia com
emissdo maxima em 365 nm e 410 nm e 19 W cm? de irradiancia média. A solug&o foi
bombeada para a base do reator por meio de uma bomba peristaltica (Masterflex L/S

7518-12) a uma vazao de 80 mL min™ e recirculada no sistema (Fig. 8).
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Lampada de
luz negra
Cilindro de ¥ _— Reservatorio
vidro ~ .
—— Solucao do farmaco
l_.:: Agitador magnético

Y
g Bomba peristaltica

Figura 8. Representacao esquematica do reator utilizado nos experimentos de fotodegradacao.

Todos os experimentos de degradagao foram feitos com solugbes dos farmacos
nas concentracoes apresentadas na Tabela 4. Apds a adicédo de ferro o pH foi ajustado
para 2,50 com H,SO4 tendo em vista que o processo foto-Fenton apresenta maior
eficiéncia nesse valor de pH (NOGUEIRA; GUIMARAES, 2000; PIGNATELLO, 1992).
Por ultimo foi acrescentado o H2O; e iniciada a agitacao e a recirculacao da solugéao e

apds o completo preenchimento do reator a ldmpada foi ligada.

Tabela 4. Concentracao inicial dos farmacos nos experimentos de degradagao.

Farmaco Concentracao Concentracao Concentracao
(mol L) (mg L") (mg L™ de carbono)
Diazepam 8,78 x 10 25 16,8
Propranolol 8,45 x 107 25 16,2
Lincomicina 5,64 x 107 25 11,6

3.4.2 Processo foto-Fenton com radiagéo solar

Os experimentos sob radiagéao solar foram feitos em um reator composto por um
tubo de vidro com 3,6 cm de diametro e 49,5 cm de comprimento e volume de 510 mL.

Esse tubo foi sobreposto a uma superficie refletora inclinada 22°, angulo que
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corresponde a latitude de Araraquara. A sequéncia de procedimentos para iniciar 0s
experimentos e as concentragdes iniciais de farmacos foi a mesma que a utilizada nos
experimentos sob luz negra, com exce¢ao do volume da solugao de farmaco (750 mL).
A intensidade luminosa e a dose UV foram medidas com um radidmetro PMA 2100
(Solar Light Co) na regiao UVA (320-400 nm). Os experimentos foram realizados entre
0s meses de junho a agosto das 10 as 14 horas na cidade de Araraquara - Brasil (22° S
48° W). A irradiancia solar nesses experimentos variou entre 1,5 e 2,0 mW cm?. A
medida da dose de radiacdo UV que atinge o sistema por um determinado tempo

permite a comparagao dos resultados. A Figura 9 mostra a configuragédo do reator.

Tubo de vidro
Superficie refletora

«—

)
2

v L]

Bomba peristaltica

Reservatoério de solucao Radiémetro

Figura 9. Reator utilizado para fotodegradagao dos farmacos sob radiagéo solar.
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3.4.3 Sistema de degradacao do farmaco diazepam baseado em ferro metdlico (Fe®)

Os experimentos com as nanoparticulas de ferro foram feitos em um béquer de
250 mL. O experimento era iniciado imediatamente ap6s a adicao de suspensao de Fe®
e de EDTA a solucdo de diazepam (25 mg L") (150 mL), seguida do borbulhamento de
ar e agitacao magnética (Agitador Fisatom). O borbulhamento de ar para fornecimento
de O, foi feito com uma bomba de aquario. Os experimentos na auséncia de O, foram
feitos sob borbulhamento de gas nitrogénio. O pH inicial dos experimentos foi ajustado
e mantido com H>SO4. A manutencao do pH em alguns experimentos foi feita por meio
da adi¢cdo de &cido ao sistema. As amostras retiradas durante o experimento foram
centrifugadas a 2000 rpm (centrifuga Centribio) por 5 minutos, filtradas em membranas
de celulose regenerada (Pr6-analise) (0,45 uym de poro, 17 mm de diamétro) e
imediatamente analisadas.

Os experimentos com as microparticulas de ferro de 20 mesh (800 um) (Alfa
Aesar) foram feitos em um béquer de 400 mL. O ferro microparticulado foi lavado com
acido (HCI ou H,SO,) na concentracdo 1 mol L™ (3 mL de &cido, ultra-som por 15
segundos, seguida da retirada do excesso do acido) para a solubilizacdo das camadas
de oxidos superficiais antes dos experimentos. A lavagem das microparticulas de ferro
com acido e adicao deste no sistema implicava em uma diminuicdo do pH da solucao
de diazepam de 5 para 3. No entanto, o pH rapidamente aumentava e mantinha-se
entre 5-6 e por isso nenhum ajuste foi feito. O inicio do experimento se dava pela

adicao de Fe? a solugdo do farmaco e EDTA que estavam sob borbulhamento de ar e
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agitacdo mecanica. A Tabela 5 apresenta as concentragdes dos reagentes que foram

utilizadas nos experimentos.

Tabela 5. Concentragao inicial dos reagentes utilizados no sistema de degradagao com Fe®

Concentracao Concentracao Concentracao
Reagente (mol L) (mgL')  (mg L de carbono)
80 x 10° 29,8 9,57
200 x 10°® 74,4 24.0
EDTA 300 x 10°® 112 36,0
320 x 10°® 119 38,4
600 x 10°® 223 72,0
(gL
200 x 10° 0,0112 -
54,0x 107 3,02 -
89,2x10° 5,00 -
Fe? 95,0 x 103 5,32 -
110 x 103 6,16 -
0,446 25.0 .
0,714 40,0 -

As amostras retiradas durante o experimento foram filtradas em membranas,
conforme j& mencionado anteriormente, e o carbono orgénico dissolvido (COD) foi
imediatamente determinado. A Figura 10 apresenta uma fotografia do sistema de

degradagéao do farmaco diazepam baseado em ferro metalico.

Figura 10. Sistema de degradacao baseado em ferro metélico do farmaco diazepam.
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3.5 Efluente de estacao de tratamento de esgoto (ETE)

Considerando que os processos de degradacao de farmacos sao estudados com
o intuito de uma futura aplicagao, neste trabalho foi avaliada a influéncia da matriz onde
normalmente os farmacos residuais sao encontrados: efluente de ETE.

O efluente foi coletado na ETE de Araraquara-SP que é de responsabilidade do
Departamento Autdnomo de Agua e Esgotos (DAAE). A ETE & localizada na Rodovia
SP 255 as margens do Ribeirdo das Cruzes e possui dois mddulos com capacidade
total de tratamento de 800 litros de esgotos por segundo. Cada médulo é composto de
lagoa aerada, onde o esgoto € submetido a agitagdo mecénica com o intuito de
promover a oxigenacgao e facilitar assim a decomposi¢dao da matéria organica; lagoa de
sedimentagcdo, para decantacdo das particulas soélidas e lagoa de lodo, onde as
particulas soélidas decantadas transformam-se no lodo que sera posteriormente
descartado em aterro sanitario ou utilizado para adubacao agricola.

A amostra do efluente foi coletada e cedida pelo DAAE no dia 12/06/08, a qual foi
mantida sob refrigeracdo por no maximo 10 dias, até a realizagdo dos experimentos.
Segundo os parametros avaliados pelo DAAE (Anexo 1), esse efluente atende as
normas da resolugdo 357 do Conselho nacional de meio ambiente (CONAMA) (Brasil,
2005) de langamento de efluentes de ETE.

O efluente foi fortificado com o analito na mesma concentragdo utilizada nos
experimentos feitos em agua deionizada (25,0 mg L™”). As amostras retiradas durante
os experimentos de fotodegradacéo foram filtradas em membranas Millipore (0,45 ym

de poro, 13 mm de didmetro) antes das analises.
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3.6 Analises Quimicas

3.6.1 Determinacao de Carbono Organico Total (COT)

A mineralizacdo dos farmacos, conversdao a diéxido de carbono e agua, foi
monitorada por determinagdes de carbono organico total em um analisador de carbono
TOC 5000A — Shimadzu. Para a determinagdo de carbono total, a amostra injetada é
carregada para um tubo de combustao a 680°C e sofre oxidagao catalitica a CO.. Para
a determinacao de carbono inorganico a amostra injetada reage com &acido fosforico
25%, sendo que todo carbono inorganico é convertido a CO, e detectado por absorgao
no infravermelho nao dispersivo. O COT € dado pela subtragdo de carbono total (CT) e
carbono inorganico (Cl). Padrées de Cl e CT foram preparados e armazenados
conforme instru¢cées do manual do equipamento.

A concentragdo de COT refere-se ao carbono proveniente dos farmacos,
produtos organicos da degradagdo e também do oxalato quando da utilizacdo do
complexo FeOx. As amostras foram analisadas imediatamente antes dos experimentos
e apos a retirada de aliquotas de 4,00 mL, sem qualquer tratamento prévio, a menos

que seja mencionado.
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3.6.2 Determinacao de perdxido de hidrogénio (H20,)

3.6.2.1 Determinacdo de H-O: residual nos experimentos foto-Fenton — método do

metavanadato de amdnio

A medida de per6xido de hidrogénio residual foi feita com o intuito de verificar o
consumo deste oxidante durante os experimentos de fotodegradagdo dos farmacos
pelo processo foto-Fenton e desta forma avaliar a eficiéncia do processo e/ou a
necessidade de sua reposicdo. Essa medida é feita por meio do monitoramento
espectrofotométrico (Espectrofotémetro UV mini-1240/Shimadzu) do ion peroxovanadio,
formado pela reacéo do perdxido de hidrogénio com metavanadato de aménio (Eqg. 21),
0 qual possui maximo de absor¢cdo em 450 nm (NOGUEIRA; OLIVEIRA; PATERLINI,
2005). Para esta analise, foram adicionados de 4,00 a 6,00 mL de amostra em 1,00 mL
de metavanadato de aménio e completado o volume com &gua deionizada para 10,00
mL.

VO3 + 4 H + H05 = VO.* + 3 H,0 (21)

3.6.2.2 Determinacdo de H>O. gerado no sistema de degradacdo baseado em ferro

metalico — método da DPD

Uma vez que 0 mecanismo proposto para as reagdes de oxidagao no sistema
Fe®EDTA/O, envolvem a formagéo de H>O,, foi feito o estudo de sua determinagéo.

Com esse objetivo, buscou-se um método de quantificacdo com sensibilidade suficiente
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para determinar H,O, em baixas concentragbes. Dos métodos relatados na literatura o
desenvolvido por Bader e colaboradores (1988) foi o que apresentou limite de
quantificacdo compativel com a faixa que esperava-se encontrar nesse estudo (umol
L"). Este método baseia-se na oxidacdo da enzima peroxidase de raiz forte
(horseradish peroxidase) (POD) pelo H-O, para um estado de alta valéncia o qual por
sua vez promove a oxidagao de duas moléculas de N,N-dietil-p-fenilenediamina (DPD)
para o radical cation DPD® o qual é estabilizado por ressonancia (Esquema 2) e

apresenta absor¢cao maxima em 551 nm.

R R R R
R\N,R |f2 HQOQ \N.’ \N/
.L. —_— >
POD
NH2 NH2 NH2
DPD ppD**

Esquema 2. Reacdo base do método de determinagdao de H,O, desenvolvido por Bader e
colaboradores, 1988.

O procedimento de andlise consistiu em misturar na cubeta de 1 cm de caminho

6tico, 0,4 mL de tampao fostato pH 6 (0,5 mol L), 0,1 mL de bipiridina (0,01 mol L™, 2

mL de amostra; 20 uL de EDTA (0,1 mol L"), 30 uL de DPD (1% em 0,1 mol L' H,SO)

e 25 uL de HRP (50 ug mL™), nesta ordem (volume total 2,58 mL) e com subsequente

medida de absorbancia em 551 nm.
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3.6.3 Cromatografia Liquida de Alta eficiéncia acoplada ao detector de arranjo de

diodos (CLAE-UV)

A oxidacdo dos farmacos durante os processos de degradacéao foi verificada por
meio do decaimento de sua concentragcdo a qual foi monitorada pela técnica de
Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia (CLAE-UV) em fase reversa com deteccao por
absorcao no ultravioleta. O equipamento utilizado foi um cromatégrafo Varian ProStar
230 com detector UV-Vis ProStar 310, coluna Luna 5u C-18 fase reversa (250 X 4,60
mm) (Phenomex) mantida em forno a 40° C.

As condicdes cromatograficas utilizadas foram:

v Diazepam: fase mével metanol:acetonitrila:agua (45:25:30) vazdo 0,8 mL
min™', comprimento de onda de deteccdo 230 nm.

v Propranolol: fase mével 0,02 mol L' KH,PO,:acetonitrila (72:28) vazao 1,2
mL min™", comprimento de onda de detecgdo 215 nm.

v Lincomicina: fase mével 0,02 mol L' KH,PO4:acetonitrila:MeOH (70:15:15)

vazdo 0,8 mL min™", comprimento de onda de detecgao 206 nm.

3.6.4 Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia acoplada a espectrometria de massas

(CLAE-EM)

A cromatografia liquida acoplada a espectrometria de massas € uma técnica util
para identificar intermediarios de degradacdo. A identificacdo destes intermediarios
permite propor a rota de degradac¢ao do contaminante.

Para a identificagdo dos intermediarios formados durante a degradacdo dos

farmacos foram feitos experimentos de degradacdo em uma condi¢cdo ndo otimizada
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(menores concentragdes de Fe e H,Ox,), pois na melhor condigdo os intermediarios sao
formados e rapidamente degradados impossibilitando sua detec¢ao.

O primeiro equipamento utilizado na identificagdo dos intermediarios de
degradagdao do DZP foi o UltroTOFq — ESI TOF (Bruker Daltonics) com interface
electrospray operando em modo positivo de ionizagdo e detector de massas de tempo
de véo (Time of Flight — TOF). A separacdo cromatogréafica desses intermediarios foi
feita por cromatografia liquida de alta eficiéncia com fase movel composta por
metanol:agua 60:40 a uma vazao de 0,8 mL min™ e volume de injegdo 20 pL em uma
coluna de fase reversa C-18 5u de tamanho de particula (4,6 x 250 mm) (Luna -
Phenomex).

O segundo equipamento utilizado para a identificacdo dos intermediarios de
degradacao de DZP e também dos intermediarios do PPN e LCM foi o cromatégrafo
Nano Acquity Ultra Performance (Waters), disponibilizado pelo Laboratério Nacional de
Luz Sincrotron (LNLS). A fase mével utilizada para os trés farmacos foi solugdo aquosa
de acido férmico 0,1% e solugdo de metanol com 0,1% acido formico em diferentes
proporcdes: DZP 45:55; PPN 68:32 e LCM 83:13 a uma vazao de 0,6 uL min™ e volume
de injecdo 6 puL em uma coluna capilar de fase reversa Cig (75 um x 100 mm)
(NanoAcquity UPLC, Waters). O espectrometro de massas foi o Micromass Q-TOF
(Waters) com interface electrospray operando no modo positivo, com energia de colisao
de 10 eV e voltagem do cone 100 V. O monitoramento da relagdo massa/carga (m/z) foi
feito de 30 até 500 para o DZP e PPN e de 30 até 700 para a LCM e o processamento

dos dados foi feito no programa Masslynx versao 4.0.
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4 RESULTADOS E DISCUSSAO

4.1 Avaliacao da confiabilidade analitica do método de determinacao dos

farmacos

Para monitorar a concentracdo dos farmacos durante o0s experimentos de
fotodegradacao foi utilizada a técnica de CLAE. A condigao cromatografica testada para
DZP, PPN e LCM foi baseada no trabalho de Prado e colaboradores (2005), El-saharty
e colaboradores (2003) e Augugliaro e colaboradores (2005), respectivamente.

Para o DZP a fase mével metanol:acetonitrila:agua na proporgao 45:25:30 com
vazdo de 0,8 mL min™ foi testada e mantida. O tempo de retencéo (t) para o referido
farmaco se manteve em aproximadamente 8,5 minutos, com monitoramento no
comprimento de onda maximo de absor¢ao de 230 nm.

Para o farmaco PPN a fase mével utilizada foi 0,02 mol L' KH,PO4:acetonitrila
na proporcao (80:20) e vazédo de 3 mL min™'. Com o objetivo de diminuir o consumo de
solventes utilizou-se vazdo de 1 mL min™', no entanto o tempo de retencdo do analito foi
de 25 minutos e o pico apresentava encaudamento. O encaudamento do pico pode ser
provocado por silandis residuais da coluna que interagem com o analito dificultando a
eluicdo. Dessa forma foi utilizada uma concentragcdo maior de tampao KH,PO,4 (0,03 e
0,04 mol L") em outras proporcdes com acetonitrila, na tentativa de diminuir a interagéo
desses grupos livres com o PPN. No entanto, ndo foi observada melhora significativa na
simetria do pico, e levando em consideracdo que altas concentragcdes de tampéao
podem danificar a coluna, a concentragdo inicial (0,02 mol L") foi mantida. A mudanca

da vazdo de 1 mL min' para 1,2 mL min” foi o que promoveu a diminuicdo do
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encaudamento de maneira mais significativa. Portanto, a condicdo cromatografica para
a determinacdo de PPN ficou assim definida: 0,02 mol L' KH,POg:acetonitrila na
proporcédo 72:28 e comprimento de onda de deteccdo 215 nm, com tempo de retencéo
de 7,7 minutos.

Para o antibiético LCM a condicdo cromatografica avaliada foi fase mével 0,02
mol L™ KH,PO4:acetonitrila:metanol (80:10:10), comprimento de onda de deteccdo 206
nm e vazdo de 0,5 mL min”. No entanto, nessa condicdo a linha base apresentou-se
muito instavel, pois o tampao utilizado também absorve nesse comprimento de onda.
Dessa forma, diminuiu-se a propor¢cao de tampao para 60%, mas devido a maior forca
de eluicao resultante, o tempo de retengcdo diminuiu muito (de 10 para 6 minutos).
Assim foi testada uma condicdo intermediaria: fase mével 0,02 mol L
KH2PO4:acetonitrila:metanol (70:15:15), comprimento de onda 206 nm e vazao de 0,8
mL min™". Essa condigdo resultou em um pico simétrico e com tempo de retencdo de 9
minutos e portanto, foi mantida para as andlises.

A Figura 11 apresenta os espectros de absorcdo no UV-vis dos farmacos

estudados.
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Figura 11. Espectro de absorgédo no UV-vis de diazepam (A), propranolol (B) e lincomicina (C)
em &gua deionizada. Concentragdo dos farmacos [DZP] = [PPN] = 5,0 mg L™"; [LCM]
=25,0mg L.

Para avaliar a confiabilidade dos métodos propostos foi feito o estudo de
linearidade. A linearidade permite verificar se os resultados obtidos sdo diretamente
proporcionais a concentracdo do farmaco, dentro de uma faixa de concentragcdo de
trabalho. Para tanto, curvas analiticas foram feitas com solugcbes-padréo dos farmacos
estudados (Fig. 12) e como pode-se verificar por meio dos coeficientes de correlagao

(R) existe linearidade nas faixas de concentragdes testadas.
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Figura 12. Curvas analiticas preparadas com solu¢des-padrao com concentragdes de 0,0976 a

25,0 mg L para o farmaco DZP (A) concentracdes de 0,937 a 30,0 mg L para o

PPN (B) e de 0,390 a 25,0 mg L™ para a LCM.

Para a confirmagéo deste resultado foi feita também uma relagdo entre o sinal

analitico/concentracédo do farmaco versus log de sua concentracao (Fig. 13) e todos os

pontos testados, com excecao do primeiro ponto para o farmaco LCM, encontram-se

dentro de um limite aceitavel entre 95 e 105%, conforme sugerido na literatura (RIBANI

et al., 2004).



Resultados e discussdo

130000 170000
A B
160000
'%120000 §
© © N N
< .\I = —" . — . . ® n
8 -/ \/I\ §150000_
5 . . S
< 110000 8
g ©140000-
‘(“ \m
100000 . : . . T " T 130000
0.0 05 1.0 15 -1.0 0.5 00 05 1.0 15
log [propranolol] log [diazepam]
20000
C
o
(1]
O
g
£15000-
3 5 " .
c » [ ]
(o]
(&)
I
o .
10000+
o5 00 05 10 15

log [Lincomicina]

Figura 13. Gréafico da razdo sinal/concentracdo versus concentragdo em escala logaritmica

para o farmaco DZP (A), PPN (B), e LCM (C).

Outro parametro que permite avaliar a confiabilidade dos dados a serem obtidos,

além da linearidade, é o limite de deteccdo (LD) e de quantificagdo (LQ). O LD

representa a menor concentracdo do farmaco detectada enquanto o LQ é a menor

concentracao que pode ser quantificada. Para esses calculos utilizou-se os dados da

curva analitica, conforme recomendado pela IUPAC (CURRIE, 1999), LD =3 x s/S e LQ

=10 x s/S, onde s é a estimativa do desvio padrao da curva analitica e S € a inclinagao

ou coeficiente angular da curva analitica. A tabela 6 apresenta os LD e LQ dos

farmacos estudados.



Resultados e discussdo 71

Tabela 6. Equacoes das curvas analiticas, intervalo de linearidade, coeficientes de correlagao
(R), limite de detecgao (LD) e de quantificagao (LQ) para os farmacos estudados.

. . Intervalo de LD LQ
Farmaco Curva analitica .. R(n=6) P P
linearidade (mg L") (mglL’) (mglL™)
Diazepam  Y=-593,4+1,52x10°.X 25,0-0,097 0,9999 0,036 0,120
Propranolol Y=15732,6+1,10x10°.X 30,0-0,94 0,9997 0,786 2,594
Lincomicina Y=-688,2+1,36x10°.X 25,0-1,50 0,9998 0,285 0,940

4.2 Degradacao dos farmacos mediada pelo processo foto-Fenton

4.2.1 Procedimentos testados para interromper a reacao de Fenton

4.2.1.1 Extragcdo em fase sdlida (EFS)

O monitoramento da eficiéncia do processo de degradacao é feito por meio de
andlise das amostras retiradas dos experimentos em tempos previamente
estabelecidos. Como a reacdo de Fenton necessita ser interrompida para preservar o
analito até o momento da analise, faz-se necesséria a utilizagdo de procedimentos que
possibilitem sua interrupcdo. A extracdo em fase sélida € uma técnica de separagao
liquido-sélido que permite o isolamento do analito de interesse para posterior analise.

A técnica EFS foi avaliada para o farmaco propranolol, utilizando cartuchos Sep
Pack C18 (Waters). O condicionamento foi feito com 5,0 mL de metanol e em seguida
3,00 mL de agua, apéds esse procedimento 5,0 mL de solugdo de PPN foram percolados

pelo cartucho e a eluicdo foi feita com 5,0 mL de metanol. A Tabela 7 mostra os
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resultados de recuperacdo do farmaco, os quais ndao apresentaram repetibilidade

indicando que n&o ha precisdo para os niveis de concentragcéo testados.

Tabela 7. Recuperacao de PPN em agua com cartuchos Sep-Pack C18

PPN (mgL"') Recuperacio Médiatdesvio Coeficiente de
(%) padrio variacao (%)

102,5

25,00 57,19 90,56+16,91 19
112,0
44,09

10,00 109,6 67,94+36,19 53
50,15

Com base na literatura, outro procedimento de EFS foi testado. A modificagéo foi
feita na etapa da eluicdo onde foi adicionado 1% de acido trifluoracético (TFA) ao
metanol (MARTIN et al., 2004). Como pode-se observar nos dados da Tabela 8 houve
repetibilidade dos resultados e consequentemente precisdo dos dados obtidos

utilizando esse nova forma de eluicao.

Tabela 8. Recuperacao de PPN em agua, eluicdo com metanol - 1%TFA.

PPN (mgL") Recuperacdo Meédiatdesvio Coeficiente de
(%) padrio variacao(%)
100,4
24,00 97,77 100,6+3,0 3
103,8
98,71
9,40 110,4 106,3+6,6 6
109,8
102,0
5,00 100,4 101,621,1 1
102,6

A utilizacdo da técnica de EFS para a interrupgdo da reacéo de Fenton é bem

estabelecida na literatura (MELO; BAUTITZ; NOGUEIRA, 2008), entretanto o custo dos
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cartuchos é elevado. Dessa forma, considerando os custos dos cartuchos e também
com o intuito de avaliar a eficiéncia da enzima catalase em promover a decomposi¢ao
de H2O, para interromper a reagdo de Fenton foram feitos estudos para verificar a

possibilidade de utilizacdo dessa enzima.

4.2.1.2 Enzima catalase

A catalase € uma enzima que promove a decomposicao de H>O» e por isso vem
sendo utilizada para interromper a reacao de Fenton (ARSLAN-ALATON, 2007). Malato
e colaboradores (2002) utilizaram catalase para decompor H>O- residual de amostras
de experimento de degradacgéo de pesticidas por processo foto-Fenton. A concentragéao
de catalase utilizada foi 2 mg L™ e segundo os autores essa concentragdo é suficiente
para decompor até 20 mmol L' de H,O.. O procedimento consiste em retirar as
amostras do experimento, fazer o ajuste do pH entre 6-7 com NaOH para a precipitacao
dos ions ferro e em seguida adicionar catalase na concentracado descrita e manter a
amostra sob agitacdo por 10 minutos.

Alguns testes preliminares foram feitos com o intuito de verificar a velocidade e a
eficacia da catalase na decomposicao de H>O,. Em uma solugéo de H>O» 20,0 mmol L™
foram adicionadas diferentes concentragdes de catalase que variaram entre 2,0 mg L™
e 16 mg L. A concentracdo de H»O, foi monitorada pelo método espectrofotométrico
pela reacdo com metavanadato, conforme descrito anteriormente.

No entanto verificou-se que mesmo utilizando a maior concentragdo de catalase
(16 mg L") somente ap6s 5 minutos de reacdo a concentragdo de H,O» encontrava-se

abaixo do limite de detecgdo do método (LD = 0,143 mmol L), Portanto ndo houve
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aumento na velocidade de decomposicdo de H>O, proporcional a concentragdo de
catalase.

Para avaliar a eficiéncia desse procedimento em um experimento de
fotodegradacdo foi utilizado o farmaco diazepam (25 mg L), com os reagentes de
Fenton, Fe(NOg); 0,200 mmol L™ e H,0, 20,0 mmol L. Foram retiradas duas amostras
desse experimento, no tempo 2 e 16 minutos, sendo que essas amostras foram
divididas em duas aliquotas, uma seguiu imediatamente para a analise cromatografica.
Apods o ajuste de pH e adicdo da catalase em excesso (3 mg L), para garantir a total
decomposicao de H»O,, e agitacdo magnética por 10 minutos a outra aliquota foi
armazenada sob refrigeracdo. A Tabela 9 apresenta os resultados das amostras
mantidas sob refrigeracdo por um determinado periodo e posteriormente analisadas. A
concentracdo de DZP foi mantida praticamente inalterada, mesmo apds 40 dias de
armazenamento. Nas amostras controle armazenadas sob refrigeracdo, mas sem ajuste
de pH e sem a adigcao de catalase, a concentracao de DZP diminuiu 60% ap6s 1 hora
de armazenagem. Nas amostras controle onde nao foi adicionada catalase mas foi feito
0 ajuste de pH a concentracao de DZP néo se alterou significativamente ap6s 1 hora de

armazenagem.
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Tabela 9. Monitoramento da concentracdo de DZP apés adicdo de catalase.

Tempo Tempo armazenagem [DZP] mg L™
experimento (min.) (hora)

2 0 22,1
0,5 21,4

5 22,5

22 22,0

240 22,1

360 22,2

960 22,1

16 0 9,59
0,5 9,70

5 9,43

22 9,52

240 9,69

360 9,31

960 8,99

O procedimento que utiliza catalase para promover a decomposicdo de H>O, e
consequentemente interromper a reacao de Fenton se mostrou eficaz e apresenta
vantagens em relagdo aos cartuchos EFS, como rapidez, eliminagdo do fator
recuperacdo e boa relacdo custo/beneficio, além de promover a preservacdo da
amostra como um todo. Portanto esse procedimento foi escolhido para preservagao das

amostras dos farmacos estudados até o momento da analise por CLAE-UV. Vale
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ressaltar que a enzima catalase foi adicionada somente nas amostras analisadas por
cromatografia e ndo nas amostras de COT, visto que a adicdo da catalase implica em

adicdo de matéria organica na amostra.

4.2.2 Fotodegradagcdo de diazepam por processo foto-Fenton sob radiagcédo artificial

(lampada de luz negra)

A espécie de ferro utilizada nos experimentos é um parametro importante do
processo de fotodegradacdo, pois cada composto-alvo pode apresentar diferentes
interacdes com o ferro e com isso favorecer ou nao o tratamento (NOGUEIRA; SILVA;
TROVO, 2005).

Nesse trabalho foram testados ferro livre, FeNOs)s, e ferro complexado, FeOx, na
concentragdo 0,20 mmol L. Concentragdes maiores de ferro ndo foram testadas pois
segundo a resolugdo do CONAMA n® 357 de 17 de margo de 2005 (BRASIL, 2005), o
limite de ferro para descarte de efluentes é 15 mg L o que corresponde a 0,267 mmol
L. Assim uma concentragéo superior a citada ultrapassaria o limite permitido no Brasil.
Evidentemente o ferro pode ser separado do efluente pela basificacdo do meio e
consequente precipitacdo na forma de seus hidroxidos, entretanto isso requer custos
adicionais o que contraria os propésitos desse trabalho. Concentragdes menores
normalmente resultam em menor velocidade de reacdo com consequente aumento no
tempo de tratamento (GOGATE; PANDIT, 2004).

Os resultados apresentados na Figura 14A indicaram que FeOx mostrou-se mais
eficiente no processo de degradacdo pois em 8 minutos de tratamento ocorreu

praticamente total oxidagdo do farmaco, enquanto que com Fe(NOs)3 isso s6 ocorreu
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em 20 minutos de tratamento. Conforme ja mencionado, o FeOx possui rendimento
quantico de geracdo de Fe?* (1,24 a 300 nm) (HATCHARD; PARKER, 1956) muito
maior do que espécies hidroxiladas de ferro e consequentemente, proporciona maior
degradacado. Além disso, o ferro livre pode ser complexado por substancias
nitrogenadas, como é o caso do DZP, ficando dessa forma indisponivel para reagir com
Ho.O,, diminuindo assim a formagdo de radical hidroxila e consequentemente a
degradagado do composto-alvo (NOGUEIRA; SILVA; TROVO, 2005).

O estudo cinético das reagdes de fotodegradacao demonstrou que na presenca
de FeOx a reacao seguiu cinética de pseudo-primeira ordem, pois apresentou relagao
linear no grafico do logaritmo natural da concentracdo do farmaco versus o tempo de
degradacao. Dessa forma, foi possivel obter a constante de velocidade inicial da reacao
(k), a qual foi 0,39 min™' (R=0,990). Na presenca de Fe(NOs)s.a reacédo seguiu cinética
de ordem zero, na qual a velocidade é independente da concentragdo dos reagentes, e
a constante de velocidade inicial obtida foi de 1,3 mg L™ min™ (R= 0,999).

Em relacdo a remocgédo de COT (Fig. 14B), Fe(NOs); removeu cerca de 80%,
enquanto que com FeOx a remoc¢ao ultrapassou 90% apés 60 minutos de tratamento.
Nos experimentos controle feitos para avaliar a fotdlise do farmaco e a influéncia de
H.O. na auséncia de ferro no processo de degradacao, observou-se que nao houve
diminuigdo significativa da concentracdo de DZP e nem da concentracdo de COT
(Figura 14). Pode-se observar também que embora a reacdo de Fenton tenha
promovido oxidacdo de DZP comparavel a obtida em presenca de radiagdo, no
processo foto-Fenton, a remogdo de COT promovida pela reacdo Fenton foi muito

inferior a obtida em presenca de radiacao.
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Figura 14. Influéncia da utilizacdo de ferro livre ou complexado na oxidagao de DZP (A), e na
remocao de COT (B), sob radiacdo de lampada de luz negra. Condicées iniciais:
[DZP] = 25,0 mg L"; [FeOx] = [Fe(NO3)s] = 0,20 mmol L"; [H,O;] = 5,0 mmol L.
Fenton térmico = [FeSO,] = 0,20 mmol L™; [H,O,] = 5,0 mmol L™"; sem irradiagao.

A concentracao de H>O, é um fator extremamente importante para o processo de
fotodegradacdo, pois tanto a falta como o excesso desse reagente pode diminuir a
eficiéncia do tratamento. Na degradacdo de dietil ftalato por processo foto-Fenton foi
observado que na concentragdo 5,00 x 10* mol L' de H,0, a degradacdo do
composto-alvo ultrapassava 75% e que ao dobrar a concentragcdo de H»O, a
porcentagem de degradacao diminuia para 58% (YANG et al., 2005), demonstrando
que ha uma concentragao otima de H.O. que precisa ser estudada para cada
composto-alvo.

Para avaliar a influéncia da concentracdo de H>O» na degradagcao de DZP foram
testadas trés concentracdes 1,00; 5,00 e 10,0 mmol L™, sendo a razdo molar Fe:H,O:
1:5, 1:25, 1:50 respectivamente. Os resultados demonstraram que nao houve
diferencas significativas entre as trés concentragdes estudadas e que praticamente total

oxidacao foi promovida em 10 minutos de tratamento (Figura 15A).
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Com relacdo & remocdo de COT, a concentragdo 1,00 mmol L™ apresentou a
menor porcentagem de mineralizagédo (73%) em 60 minutos, enquanto que nas maiores
concentracoes de H>O,, a porcentagem de mineralizacao ultrapassou 90% no mesmo
tempo de tratamento (Figura 15B).

No experimento feito com FeOx, na auséncia de H>O, ocorreu praticamente a
total oxidagao do farmaco e 50% de remocao de COT em 60 minutos. No entanto, vale
ressaltar que a remog¢do de COT mencionada corresponde a fotdlise de FeOx, que
ocorre em 30 minutos de irradiacdo (dado ndo mostrado). A oxidacdo de DZP com
FeOx pode estar sendo promovida pelos radicais formados durante a fotélise do FeOx
(Eq. 9-11).

A oxidacdo de DZP com Fe(NOs)s na auséncia de H2O, foi aproximadamente
50% e sem remocdo de COT em 60 minutos de tratamento. Neste caso a oxidacao
pode estar sendo promovida por radicais hidroxila formados durante a irradiacdo de
espécies hidroxiladas de ferro, conforme ja mencionado (Eq. 7) (FAUST; HOIGNE,

1990).
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Figura 15. Influéncia da concentragéo de H,O, na oxidagéo de DZP (A), e na remogédo de COT
(B) sob radiacdo de lampada de luz negra. Condicdes iniciais: [DZP] = 25,0 mg L™;
[FeOx] = [Fe(NOs)s] = 0,20 mmol L.

O consumo de H>O, é uma medida indireta da eficiéncia do processo de
degradagdo, pois quanto maior for o consumo, maior sera a formacdo de radical
hidroxila e consequentemente, a degradacdo do composto-alvo. O monitoramento da
concentracao de H»>O- foi feito durante os experimentos em que foi avaliada a influéncia
das espécies de ferro presentes no meio e como pode-se verificar na Figura 16A, FeOx
consumiu maior quantidade de H>O,. No experimento feito na auséncia de ferro ndo
houve consumo de HzO..

Nos experimentos em que foi avaliada a influéncia da concentracdo de H>O» na
degradacdo de DZP verificamos que a menor concentragdo testada 1,00 mmol L™ foi
totalmente consumida ap6és 15 minutos de tratamento (Figura 16B). Esse fato pode
explicar a menor remocao de COT que essa concentragao proporcionou. Entretanto ao
utilizar a concentragao 10,0 mmol L' ndo se observou melhora significativa na remogao
de COT, mesmo havendo H>O. residual no final do tratamento. Altas concentracdes de
H.O> podem ocasionar competicao pelo radical hidroxila (PIGNATELLO, 1992)

diminuindo a eficiéncia do processo, como mostra a Equagéao 22:



Resultados e discussdo 81

H202 +.OH — H2O + HOQ. (22)
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Figura 16. Consumo de H,O, durante fotodegradagao de DZP. Influéncia das espécies de ferro
(A), e da concentracdo de H,O, (B). Condicdes iniciais: [DZP] = 25,0 mg L''; [FeOx]
= 0,20 mmol L™; [H,O,] = 5,0 mmol L (para o gréfico A).

A degradacao do farmaco DZP foi avaliada por outros POA, entretanto, nao
foram encontrados na literatura trabalhos com os processos Fenton e foto-Fenton para
este farmaco. Huber e colaboradores (2003), relataram a vagarosa remocgao de DZP
por 0zdnio molecular com uma reagdo de segunda ordem de 0,75 mol L™ s a 20 °C. A
ozonizacdo de 142 mg L' de DZP resultou em 65% de remocéo do farmaco com uma
dose de 0zdnio de 2 mg L' em 10 minutos. A concentracdo de 1 mg L' de DZP
adicionada em um efluente de ETE foi 53, 77 e 61% removida pelos processos Os,
Os/UV e Hx0./UV, respectivamente (GEBHARDT; SCHRODER, 2007). Em outro
trabalho de ozonizacdo de um efluente de ETE, mais de 90% de DZP foi removido
utilizando uma relagao de O3:COT de 1,0 (WERT; ROSARIO-ORTIZ; SNYDER, 2009).

Portanto, o processo foto-Fenton pode ser utilizado para a degradacdo de
residuos de DZP uma vez que promoveu a oxidacdo do farmaco em minutos de

tratamento e removeu mais de 90% de COT em 60 minutos. Esse alto indice de
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remocao de COT é uma vantagem desse processo, pois intermediarios formados
durante a degradagao podem ser mais toxicos que o composto original. Mesmo assim,
antes da aplicacdo desse processo, seria aconselhavel um estudo de ecotoxicidade
para verificar se a concentracado residual de carbono organico nao se refere a

compostos mais toxicos que o DZP.

4.2.3 Fotodegradacao de propranolol por processo foto-Fenton sob radiagéo artificial

(lampada de luz negra)

A influéncia do ferro livre ou complexado foi avaliada no processo de degradacao
de PPN (Figura 17). O ferro complexado (FeOx) promoveu a degradagcao do farmaco
rapidamente (8 min), com uma constante de velocidade inicial de pseudo-primeira
ordem de 0,60 min" (R= 0,986) enquanto que com ferro livre, (Fe(NOs)s, a total
oxidacao sé ocorreu em 20 minutos de tratamento, com constante de velocidade inicial
de ordem zero de 1,2 mg L™ min™ (R= 0,997).

Com relacdo a remocao de COT (Fig. 17B), os resultados entre as fontes de
ferro avaliadas foram semelhantes, resultando em um COT residual médio de 4 mg L™,
mesmo existindo a contribuicdo do carbono do complexo oxalato. Na auséncia de ferro
nao houve degradacdo de PPN e a fotdlise do farmaco pode ser desconsiderada. Ja a
reacado de Fenton, na auséncia de irradiagéo, oxidou o composto-alvo em 60 minutos,

porém sem remocgao significativa de COT (Fig. 17B).
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Figura 17. Influéncia da utilizagao de ferro livre ou complexado na oxidacao de PPN (A), e na
remogao de COT (B), sob radiagdo de lampada de luz negra. Condigdes iniciais:
[PPN] = 25,0 mg L"; [FeOx] = [Fe(NOs)3] = 0,20 mmol L™; [H,O,] = 5,0 mmol L.
Fenton térmico = [FeSO,] = 0,20 mmol L™"; [H,O,] = 5,0 mmol L™'; sem irradiacao.

O monitoramento da concentracdo de PPN durante os experimentos de
degradacao em que foi avaliada a influéncia da concentracao de H.O, demonstrou que
as trés concentragdes testadas 1,00; 5,00 e 10,0 mmol L' promoveram a degradagéo
de PPN em 8 minutos de tratamento (Fig. 18A).

Como ja mencionado anteriormente, radicais formados durante a fotdlise do
complexo FeOx podem promover a oxidagdo do composto-alvo na auséncia de HxOo,
uma vez que utilizando Fe(NO3); essa oxidacdo foi muito menos significativa (<40%)
(Fig. 18A).

Uma diferenca de 10% a menos no percentual de remocao de COT, utilizando a
menor concentragdo de H,O, (1,00 mmol L), foi observada em relagdo as demais
concentragdes testadas (5,00 e 10,0 mmol L) que propiciaram 90% de mineralizagéo

(Figura 18B).



Resultados e discussdo 84

w
o

A —=— 1 mmol L" H,0, B
',-: 25 . * —— ?O
(o)) & — o -
£ 201 — —v— Sem H,0, - FeOx
TE 15 \“ v —m— 1 mmol L' H,0, * » ym ﬂzoz - 'fiENcis)si .
S | —e—5 - - ——
2 ‘ v
g 1044 \ 10 ; \E
. v —v—Sem H,O, - FeOx A\E\E
5-_ — & Sem H,0, - Fe(NO,), 5+ s ——F
O T %7 T :v: T T'\Iyil T 7Y 0 T T T T T T T T T T T T
0 10 20 30 40 50 60 0 10 20 30 40 50 60
Tempo (min) Tempo (min)

Figura 18. Influéncia da concentragcao de H,O, na oxidagado de PPN (A), e na remocao de COT
(B), sob radiacdo de lampada de luz negra. Condicdes iniciais: [PPN] = 25,0 mg L";
[FeOx] = [Fe(NO;)s] = 0,20 mmol L™.-

O monitoramento da concentracdo de H>O, residual durante os experimentos de
fotodegradacdo de PPN mostrou que FeOx consumiu H>O, mais rapidamente que
Fe(NOs)3, mas ao final do tratamento o consumo pelas duas espécies de ferro foi
praticamente o mesmo (Figura 19A). Na Figura 19B pode-se verificar que ao utilizar a
maior concentragdo de H>O, (10,0 mmol L), concentracio residual de 3 mmol L™ de
H.O, foi determinada no final do tratamento, mas que isso ndo implicou em maiores
porcentagens de degradacdo de PPN. Na concentracdo intermediaria, o HxO, foi

totalmente consumido em 60 minutos e na menor concentracdo (1,00 mmol L) em 15

minutos.
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Figura 19. Consumo de H.O, durante fotodegradacao de PPN. Influéncia das espécies de ferro
(A), e da concentracéo de H,O, (B). Condicdes iniciais: [PPN] = 25,0 mg L™"; [FeOx]
= 0,20 mmol L™; [H,0,] = 5,0 mmol L™ (para o grafico A).

A ozonizagado também foi o0 POA mais estudado para a degradacdo de PPN.
Ternes e colaboradores (2003) demonstraram que a concentragdo de 0,18 ug L™ de
PPN encontrada em efluente de ETE foi eficientemente removida por ozénio em uma
dose de 5 mg L. A remocdo de 325,5 ug L' de PPN também foi alcancada ap6s
ozonizagdo com uma dose de 4,75 mg L' de Oz em uma mistura de seis farmacos
(ANDREOZZI et al., 2004).

O processo foto-Fenton, estudado nesse trabalho, foi muito eficiente também na
degradacao de PPN. Os resultados de oxidagao e de remogéao de COT de PPN indicam
que esse processo poderia ser aplicado para a degradacédo desses residuos, pois o

tempo utilizado para o tratamento é relativamente curto e os custos com reagentes néo

sao elevados.
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4.2.4 Fotodegradacao de lincomicina por processo foto-Fenton sob radiacéo artificial

(lampada de luz negra)

Resultados semelhantes aos dos farmacos DZP e PPN foram obtidos para o
antibiético LCM, pois em 8 minutos de tratamento a concentracdo de LCM ja estava
abaixo do limite de deteccdo (0,285 mg L), na presenca de FeOx. A oxidacdo na
auséncia de radiacdo, Fenton térmico, foi promovida em 60 minutos (Fig. 20A).
Entretanto, uma menor remocao de COT, comparada aos outros farmacos estudados,
foi observada. Utilizando Fe(NOg3); pouco mais de 20% de degradacao foi observada, ja
a degradacéao promovida pelo FeOx foi de 80%. Os experimentos controle, na auséncia
de ferro e fotdlise de LCM néao apresentaram resultados significativos de oxidagao e

mineralizacao (Fig. 20B).
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Figura 20. Influéncia da utilizacdo de ferro livre ou complexado na oxidacao de LCM (A), e na
remocao de COT (B), sob radiacdo de ldampada de luz negra. Condicées iniciais:
[LCM] = 25,0 mg L"; [FeOx] = [Fe(NOs)s] = 0,20 mmol L; [H,O,] = 5,0 mmol L.
Fenton térmico = [FeSO,] = 0,20 mmol L"; [H,0,] = 5,0 mmol L™'; sem irradiacéo.

A Figura 21A mostra que as concentragdes de H»O, avaliadas promoveram a

oxidacao de LCM em poucos minutos de tratamento, o que prova a eficiéncia do



Resultados e discussdo 87

processo. Além disso, cerca de 80% de remocgao de COT foi alcangada com as trés
concentracoes de H,O, testadas. Esse resultado € importante, pois permite a utilizagao
de concentracbes mais baixas de reagentes, sem diminuir a eficiéncia do processo,
diminuindo custos do tratamento.

O ferro complexado promoveu maior degradacdo na auséncia de H20O:

comparado ao ferro livre (Fig. 21).
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Figura 21. Influéncia da concentragéo de H,O, na oxidagdo de LCM (A), e na remogao de COT
(B), sob radiacdo de lampada de luz negra. Condigées iniciais: [LCM] = 25,0 mg L™;
[FeOx] = [Fe(NOs)s] = 0,20 mmol L.
O monitoramento da concentracao de H.O: foi feito durante os experimentos em
que foi avaliada a influéncia das espécies de ferro presentes no meio durante a
degradacéo de LCM e como pode-se verificar na Figura 22A, FeOx consumiu maior
quantidade de H>O. o que foi condizente com a maior degradacdo promovida. Nos
experimentos feitos na auséncia de ferro e na auséncia de radiagdo nao foi observado
consumo de H>O» (Figura 22A).
Nos experimentos em que foi avaliada a influéncia da concentracao de H.O» na
degradacdo de LCM foi verificado que a menor concentragéo testada, 1,00 mmol L™, ja

estava abaixo do limite de deteccao do método apds 15 minutos de tratamento (Figura
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22B). Ao utilizar a concentracdo 10,0 mmol L ndo se observou melhora significativa na

remocao de COT, mesmo havendo H2O; residual no final do tratamento.
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Figura 22. Consumo de H,O, durante fotodegradagao de LCM. Influéncia das espécies de ferro
(A), e da concentracéo de H,O, (B). Condicdes iniciais: [LCM] = 25,0 mg L™"; [FeOx]
= 0,20 mmol L™; [H,0,] = 5,0 mmol L (para o gréfico A).

O processo foto-Fenton nas condi¢cdes estudadas foi muito mais eficiente em
promover a degradagdo do antibiético LCM do que trabalhos relatados na literatura.
Addamo e colaboradores (2005), estudaram a degradacao desse antibiético utilizando
fotocatalise heterogénea e a total oxidagdo do composto s6 foi obtida apés 1 hora e
meia de irradiagdo. Embora a concentragdo utilizada (50 mg L) tenha sido maior do
que a estudada neste trabalho, a mineralizagdo obtida pelos pesquisadores foi de
aproximadamente 60% apos 5 horas de tratamento. Em outro trabalho, a ozonizacao de
LCM (0,5 mmol L") a pH 5,5 promoveu sua completa remogdo apés 2 minutos de
tratamento (O3 = 0,4 mmol L"), entretanto, a mineralizagdo obtida ap6s 180 minutos de
reacao foi menor que 10% (ANDREOZZI et al., 2006).

A comparacgao das constantes de velocidade inicial das reagdes de degradacao
dos farmacos estudados demonstrou que em presenca de FeOx a velocidade de

degradacdo do PPN (k = 0,60 min™") foi maior que a do DZP (k = 0,39 min™'), embora o
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valor das constantes seja muito préximo. Entretanto, a maior velocidade de reacéao
inicial do DZP poderia ser explicado por meio dos efeitos promovidos pelos grupos
substituintes do anel aromatico das moléculas. O PPN apresenta um grupo ativador
ligado ao anel naftaleno (-O-) o que proporciona uma densidade eletrénica maior ao
anel deixando-o mais suscetivel ao eletréfilo ("OH). J4 o DZP apresenta além de um
atomo de cloro o qual desativa o anel benzénico clorado por atrair os elétrons, um
grupamento imino (-C=N-) que desativa também o anel fenilico, diminuindo assim a
velocidade de ataque do radical hidroxila a molécula.

O farmaco lincomicina embora ndo apresente anel aromatico e nem ligacoes
insaturadas que sao sitios muito suscetiveis ao ataque do radical hidroxila, possui
centros nucleofilicos como o S-CH3 e os atomos de nitrogénio, que explicam a rapida

degradacao a qual foi confirmada pela constante de velocidade inicial (k = 0,48 min™).

4.2.5 Fotodegradacao dos farmacos sob radiagédo solar

A utilizagdo da radiacao solar em processos de tratamento de efluentes é uma
alternativa viavel, especialmente no Brasil. A grande vantagem em relagéo a utilizagao
de radiacgdo artificial € a diminuicdo de custos com energia elétrica.

O complexo ferrioxalato de potassio apresenta grande potencial para ser
aplicado em tratamentos que utilizem radiacao solar (SAFARZADEH-AMIRI; BOLTON;
CARTER, 1996a), pois absorve mais no visivel comparado a espécies hidroxiladas de
ferro.

A comparacao de resultados de fotodegradacado sob radiacao solar é dificultada

devido as variagdes das condi¢des climaticas durante o dia e o ano. Desse modo,
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esses experimentos foram feitos considerando a dose UV acumulada durante a
exposicao, pois possibilita a comparacao dos resultados.

A utilizacdo de ferro livre e complexado foi avaliada sob radiacdo solar. FeOx
normalmente apresenta maior eficiéncia sob radiacao solar, porém foi avaliada também
a utilizacao de ferro livre uma vez que, conforme descrito na literatura, isso depende
também da estrutura do composto-alvo e ndo somente da espécie de ferro utilizada
(NOGUEIRA; SILVA; TROVO, 2005).

A fotodegradacdo dos farmacos sob radiacdo solar apresentou resultados
semelhantes e muito satisfatérios para os trés farmacos estudados. Na Figura 23A,C,E
pode-se observar que a oxidagao dos farmacos foi rapidamente promovida pelas duas
espécies de ferro estudadas, sendo ainda maior para as reagdes com FeOx. A total
oxidagdo para os trés farmacos foi alcancada com 0,562 J cm? de energia, que
corresponde a aproximadamente 5 minutos de tratamento.

Considerando que a intensidade média da lampada é de 19 W cm™, 5 minutos de
irradiacdo artificial correspondem a uma dose de energia de 0,57 J cm™?. Dessa forma é
possivel comparar os resultados obtidos pelas duas fontes de irradiacao e estimar que
a remocao de COT obtida sob radiacao solar foi maior que os indices obtidos sob
radiacao artificial. A remocao promovida por FeOx, sob radiacao solar, ultrapassou 92%
para os trés farmacos ao final do tratamento (Fig. 23B,D,F). A diferenca mais
significativa foi para o antibiético LCM que teve a remocao aumentada de 20 (Fig. 20B)
para 68% (Fig. 23F) em aproximadamente 60 minutos de irradiacdo solar (7,080 J cm™)
com Fe(NOs3)s e de 80 (Fig. 20B) para 92% (Fig. 23F) com FeOx com o mesmo tempo
de tratamento (aproximadamente 60 minutos). Provavelmente, por a radiacdo solar

apresentar uma maior faixa de emissao da radiagdao, maior numero de fétons pode ser



Resultados e discussdo 91

aproveitado na geragdo de radical hidroxila e consequentemente maior degradagao

ocorreu do que quando comparada a lampada que emite em 365 nm e 410 nm (ZHENG

et al., 2007).
252 DZP A 309 B
", 207 —m—Fe(NO,), 257\ —m— Fe(NO,),
2 1 —e— FeOx LN \ @ FeOx
E 5]\ 2 20 by Reposi¢do de H,0, (FeOx)
§ {0 E 58—
\ =
O 10~ \
3 | | 3 104 -
A \
57 5 1 ‘\I
O |- T T T - 0 T T T T T T T
0.0 0.5 1.0 15 2.0 25 0 1 2 3 4 5 6 7
Dose de energia (J cm'z) Dose de energia (J cm?)
25§ PPN cl L2 D
1204 | 25-\\ -
221\ e ooy, ~®1| erenoy,
Sl —e— FeOx = 20+ \ ebx
% \ g ./! Reposigéo de H,O, (FeOx)
c 1\ — 154 ¢
S109 | 5 .
o ] \ O 101
s E\ 5+
O l-\ T T T 0 T T T T T T T T T T T T T T
0.0 0.5 1.0 1.5 2.0 2.t 0 1 2 3 4 5 6 7
Dose de energia (J cm'z) Dose de energia (J cm'z)
259 LCM E 25% F
_ 20
(@) —
£ 7 1) —a— Fe(NO,),
_E —m— Fe(NO,), g 15 \ —e— FeOx o
cé e FeOx = ./E\ R Reposigédo de H,O, (FeOx)
10 T
g 8 1 \;L&.
5 ] —, T
\. T T T 0 T T T T T T Vl
1.0 1.5 » 2.0 2.t 0 1 2 3 4 5 6 7
Dose de energia (J cm™) Dose de energia (J cm?)

Figura 23. Influéncia da utilizacao de ferro livre ou complexado na oxidacido de DZP (A), PPN
(C) e LCM (E), e na remocao de COT de DZP (B), PPN (D) e LCM (F) sob radiagao
solar. Condicdes iniciais: [DZP] = [PPN] = [LCM] = 25,0 mg L"; [FeOx] = [Fe(NO,),]
= 0,20 mmol L™; [H,0,] = 5,0 mmol L.
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O monitoramento da concentracdo de HxO. durante os experimentos de
fotodegradacao dos farmacos sob irradiagdo solar mostrou que ao atingir uma dose de
energia de aproximadamente 3,5 J cm®?, que corresponde a aproximadamente 30
minutos de tratamento, a concentracdo inicial de H»O2 (5,00 mmol L) j& havia sido
praticamente totalmente consumida, nos experimentos com ferro complexado (Fig. 24).
Com o intuito de verificar se uma maior remogdo de matéria organica no final do
tratamento poderia ser obtida foi feito um experimento com reposigdo de HxO,. Em
aproximadamente 30 minutos de tratamento, 1,36 x10™ mol de HO, foram adicionados
ao experimento, totalizando 5,11 x10™ mol de H2O». Entretanto como pode-se observar
na Figura 23B,D,F nenhuma melhora significativa no indice de remocao de matéria
organica foi observada, o que demonstra que a concentragdo desse oxidante nao foi o
limitante da reagdo, mas provavelmente houve a formagdo de subprodutos

recalcitrantes, nao passiveis de degradacao pelo processo foto-Fenton.
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Figura 24. Consumo de H,O, durante fotodegradacdo de DZP (A), PPN (B) e LCM (C) sob
radiacao solar. Influéncia das espécies de ferro e da reposi¢do de H.O,.. Condicoes
iniciais: [DZP] = [PPN] = [LCM] = 25,0 mg L™; [FeOx] = [Fe(NO3)s] = 0,20 mmol L™;
[H205]=5,0 mmol L"'; com reposicdo de mais 1,36 x 10 mol H,O, aos 30minutos.

4.2.6 Fotodegradacao dos farmacos em efluente de estacdo de tratamento de esgoto

(ETE)

Considerando que o estudo de um processo de remediacdo visa sempre uma
possivel aplicacao, neste trabalho foi avaliada a influéncia da matriz efluente de ETE,
onde normalmente os farmacos residuais sdo encontrados. Conforme ja mencionado, o
processo foto-Fenton poderia ser utilizado, como complemento aos processos

convencionais, na saida das ETE, uma vez que varios trabalhos na literatura descrevem
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a ocorréncia de farmacos nesses efluentes (GOMEZ et al., 2007), ou posterior aos
processos convencionais de tratamento de agua.

A influéncia da matriz € um parametro muito importante a ser estudado pois a
matéria organica presente pode influenciar no processo de fotodegradacédo além de
espécies inorganicas como por exemplo carbonato e cloreto (ZEPP et al., 1985;
LEGRINI et al., 1993).

Para verificar essa influéncia foram feitos experimentos com o farmaco DZP
dissolvido diretamente no efluente apds agitacdo por 12 horas. O efluente coletado
apresentou pH 6,90, 44,12 mg L™ de carbono organico dissolvido (COD) e 55,5 mg L™
de carbono inorgénico.

Nestes experimentos foi utilizada a melhor condi¢do obtida para a degradacao de
DZP em 4&gua deionizada: pH 2,50, [FeOx] 0,20 mmol L' e [H20z] 5,0 mmol L™,
primeiramente com radiacao artificial. A Figura 25A mostra que a oxidacao de DZP néo
foi prejudicada na presenca de efluente de ETE, pois resultado similar ao obtido com
agua deionizada foi alcancado. Entretanto, a remocao de COD foi influenciada pela
matriz, pois utilizando &gua deionizada o carbono remanescente foi de
aproximadamente 3 mg L™, enquanto que em efluente de ETE o carbono remanescente
foi 10 mg L™ (Fig. 25B). No entanto vale ressaltar que a concentraco inicial de matéria
organica era de 44,12 mg L de carbono proveniente do efluente e aproximadamente
30 mg L do DZP e FeOx resultando em aproximadamente 75 mg L™ e destes apenas
10 mg L™ nao foram mineralizados.

Com o intuito de remover a matéria organica remanescente, outro experimento
foi feito com uma concentragao inicial menor de H>O, e com reposicdes deste oxidante

ao longo do tempo, pois observou-se por meio das analises de H>O; residual, que aos
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45 minutos de tratamento a concentracdo de H>O, j4 havia sido praticamente
totalmente consumida (dado ndo mostrado), uma vez que a matéria organica e
carbonatos presentes na matriz também consomem radical hidroxila (GAO; ZEPP,
1998; LEGRINI et al., 1993). Mesmo com reposi¢do de H>O» (3 mmol L inicial; adicdo
de 1,23 x10™ mol em 30 minutos e mais 0,0035 x10 mol em 105 min) ndo se observou
uma maior remocao de matéria organica (Figura 25B). Provavelmente a remogéao total
nao esteja sendo alcancada nao pela falta de HxO,, mas sim devido a compostos

recalcitrantes presentes no efluente de ETE e/ou subprodutos da degradagédo de DZP.
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\ e DZP + EFL + reposigio de H,0, \ —®—DZP + EFL o .

—~ 207 DZP + agua deionizada 60 f'\- —@— DZP + EFL + reposicdo de H,0,
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Figura 25. Influéncia da matriz na oxidagcdo de DZP (A), e na remogao de COD (B) sob
lampada de luz negra. Condigées iniciais: [DZP] = 25,0 mg L''; [FeOx] = 0,20 mmol
L"; [H202] = 5,0 mmol L™'- reposicdo H,O; (adicdo de 1,23 x10° mol em 30 minutos
e mais 0,0035 x10°® mol em 105 min). EFL — efluente.

Para verificar a influéncia de compostos ou subprodutos recalcitrantes na
remocao da matéria orgénica pelo processo foto-Fenton foi feito um experimento de
fotodegradagéo sé do efluente, com as condigcdes [FeOx] 0,2 mmol L™ e [H202] 5 mmol
L' em adicdo Gnica. Como pode-se observar na Figura 26 somente 50% de COD foi
removido, restando ainda 23,6 mg L de carbono, o que demonstra que sob essas

condi¢des experimentais, existem mesmo compostos recalcitrantes ao processo.
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Figura 26. Fotodegradacdo do efluente (EFL) sob radiacdo de lampada de luz negra-
Condigdes iniciais: [FeOx] = 0,20 mmol L™; [H,O,] = 5,0 mmol L. Fotodegradacéo
do efluente (EFL) — sem carbono inorganico (Cl) e com reposicao de reagentes.
Condigdes iniciais: [FeOx] = 0,20 mmol L™"; [H202] = 5,0 mmol L' com reposicdes
(FeOx - 8,18 x 10° mol aos 90 min.; H,0,- 1,19 x 10° mol em 120 minutos).

Na tentativa de aumentar a mineralizagao, foi removido o carbono inorganico do
efluente antes do inicio do experimento por meio da diminuicdo do pH para 2,5 e
agitacdo por 2 horas pois embora o pH fosse ajustado para 2,5 no inicio dos
experimentos, a solu¢do nao ficava sob agitacao tempo suficiente para a eliminacao de
todo carbono inorganico (residual = 30 mg L™). Como mencionado anteriormente, o
carbono inorganico € um sequestrante de radical hidroxila (Eq 23-24), podendo
ocasionar, assim, uma diminuigao da eficiéncia do processo (LEGRINI et al., 1993).

HO® + HCO3 — H.0 + CO3z™ (23)
HO® + COs* — HO + CO3™ (24)

A Figura 26 mostra que no experimento de fotodegradagcéo do efluente feito na
auséncia de carbono inorganico (residual 0,5 mg L"), a mineralizagao foi cerca de 16%
maior (aos 90 min.) comparada ao experimento feito na presenca de aproximadamente

30 mg L™ de carbono inorganico. Entretanto esse resultado ainda n&o foi satisfatério,
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pois restavam cerca de 16 mg L' de COD aos 90 minutos de tratamento. Para
certificar-se de que a eficiéncia do processo nédo estava sendo comprometida pela falta
de reagentes aos 90 minutos de tratamento foi adicionado ao sistema mais 8,18 x 10
mol de FeOx para garantir que houvesse ferro disponivel para a reacao de Fenton, uma
vez que 0 mesmo poderia estar sendo complexado pela matéria organica presente na
amostra de efluente de ETE. Aos 120 minutos foi adicionado 1,19 x 10 mol de H.0:
pois por meio das andlises de H2O; residual (dado ndo mostrado) foi observado que
este oxidante havia sido consumido. Entretanto a remocdo de COD, mesmo com a
reposicao dos reagentes nao foi maior do que a obtida no primeiro experimento feito,
onde restavam aproximadamente 10 mg L' de COD. Isso comprovou que existiam
substancias e/ou subprodutos recalcitrantes ao processo foto-Fenton independente da
condicao utilizada.

Para verificar a influéncia do carbono inorganico na fotodegradagéo de DZP foi
feito um experimento em sua auséncia. Entretanto os resultados obtidos (13 mg L™ de
COD remanescente) ndo demonstraram maior eficiéncia de remog¢ao de COD do que a
obtida na presenca de carbono inorganico.

Bautitz e Nogueira (2007) observaram que na degradacdo do antibiético
tetraciclina por processo foto-Fenton, essa mesma matriz influenciou a remocéo de
COD sob radiagao artificial, porém sob radiagdo solar esse efeito ndo foi observado.
Dessa forma um experimento de fotodegradacdo de DZP foi feito utilizando radiagéao
solar nas seguintes condicdes: [FeOx] 0,2 mmol L™ e [H202] 5 mmol L. No entanto, ao
final de 90 minutos de tratamento o resultado obtido foi similar ao alcangado utilizando

radiagdo artificial, aproximadamente 13 mg L' de COD remanescente (dado nao
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mostrado), o que confirma a hipdtese de que independente da condi¢cdo experimental
espécies recalcitrantes foram formadas.

A influéncia da matriz sob radiacao artificial foi avaliada também para o farmaco
LCM e como pode-se observar na Figura 27A a oxidagcdo de LCM também nao foi
influenciada pela matriz. Em contrapartida, a remocao de COD (Figura 27B) foi
influenciada pela matriz uma vez que houve cerca de 70% de mineralizagdo, mesmo
com reposicao de reagentes, contra 80% obtido em agua deionizada. Esses resultados
reforcam a hip6tese de que existiam espécies recalcitrantes no efluente, uma vez que o

efluente utilizado nos experimentos do farmaco LCM foi o mesmo utilizado para o DZP.
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Figura 27. Influéncia da matriz na oxidacdo de LCM (A), e na remogao de COD (B) sob
radiacdo artificial. Carbono inorganico retirado antes dos experimentos. Condi¢des
iniciais: [LCM] = 25,0 mg L"; [FeOx] = 0,20 mmol L"; [H,O,] = 5,0 mmol L' —
Experimento com reposicdo de reagentes (adicdo de 8,18 x 10° mol FeOx aos 90
min.; 1,19 x 10~ mol de H,0, aos 120 minutos de tratamento). EFL — efluente.

Embora constatada a influéncia do efluente de ETE na remocdo de COD durante
a fotodegradacao dos farmacos, os resultados obtidos sao satisfatérios uma vez que

essa matriz € composta por uma enorme variedade de compostos, dentre os quais
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devem estar substancias que podem diminuir a eficiéncia do processo, como citado no

inicio deste item.

4.2.7 ldentificagao dos intermediarios formados durante a degradagao dos farmacos por
processo foto-Fenton pela técnica de Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia acoplada

a espectrometria de massas (CLAE-EM)

4.2.7.1 Intermediarios de degradaco do farmaco diazepam

A deteccao e identificagdo de farmacos e seus metabdlitos no ambiente, bem
como os intermediarios de processos de degradacdo, tem sido feita pela técnica de
CLAE-EM (PEREZ; BARCELO, 2007; RADJENOVIC; PETROVIC; BARCELO, 2007).
Essa técnica apresenta algumas vantagens em relagdo a Cromatografia Gasosa
acoplada a Espectrometria de Massas (CG-EM) por exemplo, pois, tanto os farmacos
como seus metabdlitos ou intermediarios, sdo moléculas polares que apresentam
pouca volatilidade e necessitam de derivatizacdo para serem analisadas por CG-MS. A
derivatizagao representa uma desvantagem pois a andlise de farmacos normalmente é
feita de forma simultanea com farmacos de grupos funcionais muito diferentes (PEREZ;
BARCELO, 2007). Além disso, a técnica de CG-EM também nao é indicada para
analise de compostos termicamente instaveis (RADJENOVIC; PETROVIC; BARCELO,
2009).

Os intermediarios de degradacdo do farmaco DZP foram analisados
primeiramente, conforme ja mencionado, por meio do equipamento UltroTOFq — ESI

TOF. As amostras para essas andlises foram retiradas de um experimento de
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degradacao feito nas seguintes condigées: DZP = 25 mg L™"; FeOx = 0,1 mmol L™"; H,05
= 10 mmol L"; pH 2,5. Vale ressaltar que essa ndo era a melhor condicdo de
degradacdo, mas foi usada para diminuir a velocidade da reacao, o que foi confirmado
pois aos 40 minutos de tratamento a amostra ainda continha 9,65 mg L™ de COT.

No entanto, como pode ser visto na Figura 28, os intermediarios nao foram
detectados (foram analisadas amostras retiradas do experimento de 5 em 5 minutos por

40 minutos), sendo possivel visualizar apenas o pico do DZP aos 27,1 minutos.
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Figura 28. Cromatograma de ions totais (TIC) da amostra retirada do experimento de
degradacao de DZP por processo foto-Fenton aos 5 minutos de tratamento.
Condicdes iniciais: DZP = 25 mg L™; FeOx = 0,1 mmol L™"; H,O, = 10 mmol L.

Entretanto, por meio do cromatograma obtido por CLAE-UV (Fig. 29) pode-se
observar alguns possiveis intermediarios de degradacao de DZP formados durante o
tratamento. O cromatograma refere-se a mesma amostra citada anteriormente, que foi

retirada do experimento de fotodegradacao aos 5 minutos de tratamento.
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Figura 29. Cromatograma obtido por CLAE-UV da amostra retirada do experimento de
degradacdo de DZP por processo foto-Fenton aos 5 minutos de tratamento.
Condigées iniciais: DZP =25 mg L™"; FeOx = 0,1 mmol L; H,O, = 10 mmol L.

Dessa forma, como a sensibilidade do equipamento ndo estava adequada a
concentracao dos intermediarios na amostra, foi feito um procedimento onde a fracao
da amostra que continha os intermediarios (picos cromatograficos — Fig 29) era
coletada apds passar pelo detector e essa fracdo era analisada por injecao direta no
espectrometro, no intuito de aumentar a sensibilidade. No entanto, ndo se obteve éxito
nesse procedimento, pois ndo foi possivel detectar os intermediarios, pelo menos nao
no modo que o procedimento foi executado, demandando talvez a coleta de um numero
maior de fragdes (foram feitas coletas de apenas duas corridas cromatograficas).

Outro equipamento de CLAE-EM foi utilizado devido a uma proposta aprovada
pelo Laboratério Nacional de Luz Sincrontron (LNLS) que disponibiliza a usuarios um
equipamento que utiliza coluna cromatografica capilar e detector de tempo de v6o.

Varias tentativas foram feitas modificando as condicdes do experimento de

fotodegradacdo no intuito de promover uma oxidacdo mais branda e dessa forma
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detectar um numero maior de intermediarios. Foram feitos experimentos em
concentracées mais baixas de ferro e de H,O, e as amostras foram preservadas de
duas maneiras. Primeiramente foi utilizada a enzima catalase para consumir H.O. e
interromper a reacdao de Fenton. No entanto, na condicdo cromatografica que estava
sendo utilizada foi possivel verificar a eluicdo da enzima durante a anélise, fato que nao
era percebido nos cromatogramas obtidos por CLAE-UV. A eluicdo da enzima foi
comprovada por meio do branco do experimento, no qual todo o procedimento
experimental foi feito, porém na auséncia de DZP e pode-se verificar na Figura 30 que a
eluicdo da enzima ocorria entre 4 e 17 minutos da corrida cromatografica, podendo,

dessa forma, dificultar a deteccdo de intermediarios de DZP que poderiam eluir nesse

tempo.

DZP Branco catalase 05 08 Sm (Mn, 2x3) 1: TOF MS ES+
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Figura 30. Cromatograma de ions totais (TIC) do branco experimental com adi¢cdo de catalase

para interrupcdo da reacdo de Fenton. Condigdes iniciais: FeOx = 0,1 mmol L™;
H,O, = 10 mmol L™'; amostra retirada do experimento aos 5 minutos de tratamento.

Considerando a interferéncia da enzima catalase, por meio de sua eluicao

durante a corrida cromatogréfica, cartuchos de extragédo em fase sélida foram utilizados
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para extrair o DZP e os intermediarios. Os niveis de recuperacdo conseguidos para o
DZP nestes cartuchos foram bastante variaveis, ndao apresentando, portanto,
repetibilidade. Porém, considerando-se que as analises eram qualitativas e nao
quantitativas esses cartuchos foram utilizados mesmo sem niveis aceitaveis de
repetibilidade.

A Figura 31A mostra o espectro de massas referente ao padrdao de DZP que
apresentou ion molecular protonado [M+H]" de relagdo massa/carga (m/z) 285,0718. A
fragmentacao deste ion é mostrada na Figura 31B.

O fragmento de relagdo m/z 257,0900 refere-se a perda da carbonila, e esse
mesmo fragmento porém com a perda de cloro da origem ao fragmento de relacdo m/z
222,1249. O fragmento de relacdo m/z 154,0468 pode ser atribuido a cisdo das
ligagbes entre C-N. Esse padrao de fragmentagédo foi observado também por outros
autores (VAN DER VEN et al., 2004; ZHU; LUO, 2005). O padrao de fragmentacao foi
estudado com o intuito de propor a estrutura dos intermediarios pois, uma vez que se
conhece onde ocorreu a quebra das ligagdes da molécula do DZP, com sua respectiva

relacdo m/z, pode-se deduzir onde ocorreu a entrada de um grupo OH, por exemplo.
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Figura 31. Espectro de massas do padrao de DZP (A) e sua respectiva fragmentacao (MSMS)

(B).

Foi possivel identificar apenas intermediarios hidroxilados de degradacao de
DZP por processo foto-Fenton, sendo estes trés isbmeros estruturais com a entrada de
uma hidroxila e trés isbmeros estruturais com a entrada de duas hidroxilas. A Figura 32
apresenta o cromatograma pelo pico base (BPl - Base peak intensity — Pico base
refere-se ao pico mais intenso do espectro que tem arbitrariamente a intensidade de
100%) de uma amostra retirada de um experimento de fotodegradacado aos 5 minutos

de tratamento, com a indicacdo de 6 compostos que puderam ser identificados

(denominados Dy).
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Figura 32. Cromatograma pelo pico base (BPI) da amostra retirada do experimento de
fotodegradagdo de DZP aos 5 minutos de tratamento por processo foto-Fenton.
Condigbes experimentais: FeOx = 0,170 mmol L™'; H,0, = 1,0 mmol L™; pH 2,5,

Os compostos D¢, Ds e Dg sdao isbmeros pois apresentam ion molecular de
relacdo m/z 301, ou seja, a entrada de uma hidroxila na molécula do DZP. A Figura 33
A, B e C apresenta os espectros de massas referentes a esses intermediarios com seus

respectivos tempos de retencgéo, 5,87; 21,9 e 41,2 minutos.
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Figura 33. Espectro de massas dos compostos D; (A); Ds (B) e Dg (C) (m/z 301), formados
durante a degradacéo de DZP por processo foto-Fenton.

O padrdao de fragmentacdo do ion molecular de relagdo massa/carga 301
permitiu propor a localizagdo da hidroxila na molécula (Fig. 34). Os fragmentos 170 e

209 foram encontrados no espectro de fragmentagdo de um dos isémeros (Ds; t, = 21,9
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min.) (Fig. 34A). O fragmento 170 indica a entrada da hidroxila no anel benzénico que
tem o cloro. Ja o fragmento 209 indica uma estrutura com a entrada de uma hidroxila no
anel diazepinico (que contém os atomos de N), no entanto, com perda do radical
fenilico e de um atomo de nitrogénio.

Os outros dois isdmeros (D1 e Dg; t; = 5,87 e 41,2 min.) possuem fragmentos 209
e 154 (Fig. 34B). O fragmento 154 indica que a hidroxila ndo deve ter entrado no anel
benzénico que contém o cloro, pois esse fragmento é observado também na
fragmentacdo do DZP, e sim no anel diazepinico. Ja o fragmento 209, como ja
mencionado, indica uma estrutura com a entrada de uma hidroxila, com perda do
radical fenilico e de um atomo de nitrogénio. Entretanto, considerando os fragmentos
encontrados para os intermediarios Dy e Dg conclui-se que sé existe uma posicdo em
que a hidroxila poderia entrar no anel diazepinico (Fig. 34B) e dessa forma
provavelmente esses dois compostos sao estereoisbmeros, uma vez que o carbono

onde ocorre a entrada da hidroxila apresenta quiralidade.
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Figura 34. Fragmentacao (MSMS) dos isbmeros que apresentaram relagdo massa/carga 301,
formados durante a degradagao de DZP por processo foto-Fenton. A- Isémero Ds,
B- Isdmero D, e Dg (formados pela entrada de uma hidroxila).

Os outros trés isbmeros apresentaram relagdo m/z 317 (D2, D3z e D4), 0 que
corresponde a compostos formados com a entrada de duas hidroxilas. Estes compostos
apresentaram tempos de retencao de 11,1; 16,0 e 18,6 minutos, respectivamente, e 0s

espectros de massas correspondentes sao mostrados na Figura 35 A,B,C.
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DZP 5 min 2209 538 (11.597) Cm (537:579-476:506) 1: TOF MS ES+
g 285.1104 4.65e3
100
A
0\0,
301.1107
’ (317.1028
| 319.1182
0 Hw‘”wH‘w““w””"“\‘”w‘H‘\H‘w“‘w“‘w‘“wl‘”‘(\“‘H\‘Hw““w”H\““\“H\H“\m/z
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DZP 5 min 2209 748 (16.075) Cm (740:791-668:722) 1: TOF MS ES+
285.1173 4.79e3
100+
B
301.1107
O\O,
317.1101
46,1046 319.1108
140.0074 " | ’ 415.3124
0 H‘\H‘wHH\HH\HJ“\HH\‘Hw‘”w“““\””w‘ H\“H“\‘H“H\‘HH‘\H“‘\H‘J‘\“H‘\“J‘H\‘H‘wm/Z
50 75 100 125 150 175 200 225 250 275 300 325 350 375 400 425 450 475 500
DZP 5 min 2209 838 (18.634) Cm (820:864-883:910) 1: TOF MS ES+
g 301.1036 1.41e4
100
C

285.1173 303.1102
317.1101

O HH\‘Hw“‘w‘“‘H\“H“\‘H‘\‘HwHH\‘Hw“‘w”‘w“‘wm/z
50 75 100 125 150 175 200 225 250 275 300 325 350 375 400 425 450 475 500

Figura 35. Espectro de massas dos compostos D, (A); D; (B) e D, (C) (m/z 317), formados
durante a degradacéo de DZP por processo foto-Fenton.

O padrao de fragmentacao do ion molecular de relagdo m/z 317 permitiu propor
a localizacdo das duas hidroxilas na molécula (Fig. 36). Foi obtido o espectro de

fragmentacéao para os trés isbmeros de relagdo massa/carga 317 com fragmentos 225 e
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170. O fragmento 225 refere-se a entrada de duas hidroxilas na molécula, uma no anel
clorado e outra no anel diazepinico, no entanto, com a perda do radical fenilico € um
atomo de nitrogénio. Ja o fragmento 170 indica a entrada de uma hidroxila no anel

benzénico que tem o cloro.

DZP 5 min 17 09 152 (15.348) 2: TOF MSMS 317.09ES+

170 40—
100~ 317.0952 H.C 289
1 HO \ O
N
2 al Lexf—
225
170.0472
289.0982
318.0948
] 198.0481 ?25'”25 O
0+ WPV WOV . 1 — m/z

50 75 100 125 150 175 200 225 250 275 300 325 350 375 400 425 450 475 500

Figura 36. Fragmentacao (MSMS) dos isbmeros D,, D3, D4, que apresentaram relacao m/z 317,
formados durante a degradagao de DZP por processo foto-Fenton.

A Tabela 10 apresenta um resumo dos intermedidrios formados durante a

degradacéao de DZP por processo foto-Fenton.

Tabela 10. Intermediarios de degradacdo de DZP formados por processo foto-Fenton

Tempo . .
Interme- . Formula Formula estrutural | Fragmentos
o retencao [M+H]*
diarios . molecular proposta (MSMS)
(min)
HyG
= '\/’I‘\l"'{/o
_ —OH .
D1 5,87 301 ,1 036 C16H13N20|02 CI,.-"\?::J/-- - N' 209,1 54
..-::221{.
N
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D, 11,1

317,1028

C16H13N2CIO5

Cl !

225;170

Ds 16,0

317,1101

C16H13N2CIOs

225;170

D, 18,6

317,1101

C16H13N2CIO;

225;170

Ds 21,9

301,1177

209; 170

Ds 41,2

301,1177

C16H13N2CIO,

209;154

A fragmentagéo do ion molecular dos intermediérios propostos foi determinante

para a elucidagdo da localizacdo das hidroxilas. Esses intermediarios apresentaram

hidroxilagdo no anel diazepinico e no anel benzénico que contém o cloro. Isso pode ser

explicado pelo fato de que o ataque eletrofilico do radical hidroxila no anel fenilico ndo é

favorecido devido ao grupamento —C=N retirar elétrons do anel desativando-o.
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A técnica de CLAE-EM é utilizada na deteccdo de DZP em ambientes aquaticos
(VAN DER VEN et al.,, 2004), entretanto, como mencionado anteriormente, poucos
trabalhos relatam a degradacao de DZP por POA e dessa forma nao foi encontrado na

literatura nenhum estudo de identificacao de intermediarios de degradacao.

4.2.7.2 Intermediarios de degradacao do farmaco propranolol

O estudo da identificacdo dos intermediarios formados durante a degradagéao do
farmaco PPN também foi feito e como pode-se verificar na Figura 37A, o ion molecular
do padrao apresentou relacado m/z 260,1096. O espectro de fragmentacao (MSMS) (Fig.
37B) mostrou que o fragmento mais intenso (m/z 116) refere-se a quebra da ligacédo C-
O com consequente perda da ramificacdo do anel naftaleno. Esse padrdo de

fragmentacéo ja foi relatado na literatura (PATEL et. al, 2009).

PPN padrao 22 09 1143 (22.568) Cm (1142:1214) 1: TOF MS ES+
. 260.1096 6.31e4
100
A
OH
B! 0\_)\/1\1 CH\
g T
261.1274
O — m/z

L L s L L L I
50 75 160 1é5 1éO 1%5 260 2é5 2%0 2%5 300 325 350 375 400 425 450 475 500

PPN padrao 1709 36 (23.090) Cm (29:42) 2: TOF MSMS 260.78ES+
i 116.1119 4.65e3
100
1B 116
155.0054  183.0907 OH 4
0 N_ _CH;
2 T
Hj
98.1027
] 74.0626 | 184.1003 260.1845
0+ | ‘\““H\‘\‘\‘HH“HH - !‘ — m/z

50 75 100 125 150 175 200 225 250 275 300 325 350 375 400 425 450 475 500
Figura 37. Espectro de massas do padrdao de PPN (A) e sua respectiva fragmentacao (MSMS)

(B).
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Primeiramente foi utilizada a condicdo experimental PPN = 25 mg L™; FeOx = 0,1
mmol L'; HxO2 = 10 mmol L™'; pH 2,5, com o intuito de promover uma degradagéo mais
branda o que pode ser comprovada pelas analises de COT pois aos 45 minutos de
tratamentos a amostra ainda continha 6,85 mg L' de COT. Em um primeiro momento, a
interrupcéo da reagédo de Fenton foi feita por meio da enzima catalase. No entanto,
como pode-se verificar na Figura 38 tanto no tempo 2 minutos (Fig. 38A) como no
tempo 8 minutos de tratamento (Fig 38B), n&o foi possivel identificar nenhum
intermediario de degradacdo do PPN (foram retiradas amostras aos 2, 5, 8, 15 e 45
minutos de tratamento), sendo possivel apenas a visualizacdo da eluicdo da enzima

catalase durante a anélise.

PPN 2 min Sm (Mn, 2x3) PPN 1: TOF MS ES+
100 28,60 BPI
A 1.16e3

R

7T T T T T T T
000 | 500 10,00 15.00 2000 2500 30.00 35.00

PPN 15 min Sm (Mn, 2x3) 1: TOF MS ES+

BPI

100 432
LES

T T » Time

8.‘06‘ ' s00 ' 1000 | 1500 | 2000 2500 3000 3500
Figura 38. Cromatograma pelo pico base (BPl) da amostra retirada do experimento de
fotodegradacao de PPN aos 2 minutos (A) € aos 15 minutos (B).

Dessa forma, outro experimento foi feito variando a concentracado de FeOx (0,10
para 0,20 mmol L") e de H,0> (10,0 para 5,0 mmol L), no entanto, novamente nenhum

intermediario foi identificado.
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Para verificar a possibilidade de ndo preservacdo da amostra durante o
procedimento de interrupgao da reacao de Fenton com a catalase e como no inicio do
trabalho tinha sido feito um estudo de recuperacdo do PPN em cartuchos de extragao
em fase sélida, estes cartuchos foram entdo utilizados para a recuperagao do PPN e
seus intermediarios.

Dessa forma, outro experimento de fotodegradacao foi feito em outra condicéao
experimental (FeOx = 0,1 mmol L e H,0; = 5 mmol L") e com a utilizagdo dos
cartuchos de EFS para a extragdo do PPN e dos intermediarios de degradacdo. O
estudo de recuperacao de PPN nos cartuchos demonstrou que o eluente que
apresentou maior eficiéncia foi metanol com TFA (1%). Entretanto, para fazer a injecao
das amostras na coluna foi necessario fazer uma diluicdo de 10 vezes, porque esse era
o limite suportado pela coluna cromatografica com relagdo ao TFA utilizado na elui¢cao
das amostras, e assim mais uma vez nao foi possivel visualizar nenhum intermediario.

Em uma nova tentativa, foi feito um outro experimento de fotodegradagcédo nas
seguintes condicdes experimentais (FeOx = 0,1 mmol L™ e Hx02 = 1 mmol L) e foi
utilizada novamente a enzima catalase. Como pode ser visto na Figura 39A, embora
tenha ocorrido a eluicdo da enzima durante a analise (branco Fig. 39B) foi possivel
identificar dois intermediarios de degradagcéao do PPN com tempos de retencédo 14,38 e

14,82 minutos.
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PPN 20 min 220909 290909 P4 1: TOF MS ES+
14.38 BPI
100 A P, 1.75e3
1422 14%2 PPN
(B 14.05
1 25.13
| Al L Rt N o8 ses
0 \J\‘)T‘K{T\ L L T I B S E L R S B B
0.00 5.00 10.00 15.00 20.00 25.00 30.00 35.00
PPN Branco catalase 22 09 1: TOF MS ES+
4.88 BPI
100+
1B 482|513 72
10.46
o 423(lll 630 ggg 1080
° 410 '11 29 18.1319.07 20.21
1 149 3.15 ©7 1530 24.52 2573 2928 3337.3415  37.3937.88
T T T T T T T T T T [ime
0.00 5.00 10.00 15.00 20.00 25.00 30.00 35.00

Figura 39. Cromatograma pelo pico base (BPI) referente a amostra retirada do experimento de
fotodegradagao de PPN aos 20 minutos (A) e branco do experimento (B).

O composto 1 (P1) apresentou o0 espectro de massas mostrado na Figura 40A,
com ion molecular protonado [M+H]" de relacdo m/z 372,1368, que possivelmente é a
estrutura que apresenta a entrada de sete hidroxilas na molécula do PPN. O composto
2 (P») (Fig. 40B) apresentou o ion molecular de relacdo m/z 340,1565 e provavelmente
é produto da entrada de cinco hidroxilas na molécula de PPN. A elucidacao da estrutura
dos intermediarios nao foi possivel, pois para esse farmaco nao se obteve com éxito a

fragmentacao (MSMS) do ion molecular.
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PPN 20 min 220909_290909 663 (14.360) Cm (657:666) 1: TOF MS ES+
100~ 282.1125 3.56e3
326.1305
1 A
342.1530
o 356.1448
*
264.1300
200.0981 200 0881 H H 372.1368
0+ e \ H““‘I““J‘ \M“‘\\“‘m‘ ey e e M/Z

50 75 1(50 1é5 150 175 200 225 250 275 300 325 350 375 400 425 450 475 500

PPN 20 min 220909_290909 670 (14.819) Cm (667:681) 1: TOF MS ES+
100+ 282.1332 2.90e3

B

%
!

278.1449 | 324.1593 3401565
149.0317 e j
O+ el il ““\"“‘ e M/Z
50 75 100 125 150 175 200 225 250 275 300 325 350 375 400 425 450 475 500

Figura 40. Espectros de massas referentes aos intermediarios de degradacido do PPN P,(A) e
P2 (B).

Os intermediarios de degradacao de PPN por ozonizacao foram estudados por
Benner e Ternes (2009). A ozonizagéo de PPN levou a formagéo de 5 intermediarios os
quais apresentaram varios isémeros estruturais. A maioria dos intermediarios foi
formada pelo ataque do O3 ao anel naftaleno o que resultou na abertura do anel com
consequente formacéao de aldeidos. Embora a reagao tenha sido feita também em pH 8,
onde normalmente ha a formagédo de radical OH, nenhum intermedidrio encontrado
durante a ozonizacao corresponde aos encontrados neste estudo, provavelmente pelas

condicdes experimentais serem muito diferentes.
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4.2.7.3 Intermediarios de degradacéao do farmaco lincomicina

Para a identificagdo dos intermediarios de degradacdo do farmaco lincomicina
por processo foto-Fenton foi feito um experimento nas seguintes condi¢cdes
experimentais: FeOx = 0,10 mmol L' e HxO, = 10,0 mmol L, pH 2,5. A enzima
catalase foi utilizada para consumir H,O, e consequentemente interromper a reacao de
degradacdo de LCM, pois nos testes feitos com cartuchos de EFS nao se obteve
nenhuma recuperagao, tanto para cartuchos C18 (Waters) como para os cartuchos
Oasis (HLB). No entanto, nenhum intermediario foi identificado, conforme mostra a
Figura 41, em amostras retiradas aos 2 e 8 minutos de tratamento, podendo ser

identificado apenas o pico da lincomicina com tempo de retencao de 15,5 minutos.

LCM 0 min 1: TOF MS ES+
15.68 BPI
1007 A 15.3 oos 5.57e3
3 034 0% 19,07
O L LA AR R R R R N R AL R RN RS AR A RN RS S AN RSN AR
0.00 250 5.00 7.50 10.00 1250 15.00 1750 20.00 2250 2500 27.50 30.00
LCM 2 min 1: TOF MS ES+
16.09 BPI

100; g 15.54 5.00e3
°
045 g6 1026

000 250 500 750 1000 1250 1500 1750 20.00 | |

2250 2500 2750  30.00
LCM 8 min 1: TOF MS ES+
16.08 BPI
1007 G 16.22 3.05e3
RS 0.46 15.50
A B B B e B B B B DA A AR S e R R RS L e s nasas ausnn na B 1 (0115]
0.00 2.50 5.00 7.50 10.00 12.50 15.00 17.50 20.00 22.50 25.00 27.50 30.00

Figura 41. Cromatograma pelo pico base (BPI) obtido para as amostras 0 (A), 2 (B) e 8 (C)
minutos de degradacéo de LCM por processo foto-Fenton.
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O espectro de massas do padréo de LCM apresentou ion molecular de relagao
m/z 407,2100 (Fig. 42A). O espectro de fragmentacdo (Fig. 42B) apresentou o
fragmento mais intenso de relacao m/z 126,1336 que corresponde ao 3-propil-N-metil-1-
pirrolidina. Ja o fragmento 359 refere-se a perda do grupamento SCH; da molécula da

LCM. Esses fragmentos foram observados também por Wang e colaboradores (2009).

CH,

LCM 0 min 579 (15.703) Cm (579:590 _ 1: TOF MS ES+
g S 407.2100 3.20e4
100 A
1 HO OH N
N HN N
Ci,
HO— . 0
R )0 ——OH 408.2353
] H,C—
! CH, 409.2287
] 350.2334
0+ | — m/z

50 75 100 125 150 175 200 225 250 275 300 325 350 375 400 425 450 475 500

126
LCM 0 min 148 (16.203) Cm (138: 2: TOF MSMS 407.23ES+
g 126.1336 5.09¢3
100
1B
HO
X
HO— .
127 1383 )0 ,—OH
] ' H O s CH, 359.2489  407.2513
Ot ‘w‘“?\‘3‘5‘9‘\““‘w“"w‘“” ) M/z

50 75 100 125 150 175 200 225 250 275 300 325 350 375 400 425 450 475 500
Figura 42. Espectro de massas do padrao de LCM (A) e sua respectiva fragmentacdao (MSMS)

(B).

Em uma nova tentativa de identificar intermediarios de degradagédo de LCM, as
condicdes experimentais foram modificadas para: FeOx = 0,20 mmol L™ e H2O, = 5,0

mmol L, pH 2,5, e conforme pode-se verificar na Figura 43A foi possivel identificar um
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composto hidroxilado com tempo de retencéo 17,07 minutos e de relacdo m/z 423,2183

(Fig. 43B) que se refere possivelmente a entrada de uma hidroxila na molécula de LCM.

LCM 2 min L+ LCM 1: TOF MS ES+
100 21.30 TIC
17.07 2.93e5

0 T T T T T T T Time
0.00 5.00 10.00 15.00 20.00 25.00 30.00
LCM 2 min 693 (17.531) Cm (692:704) 1: TOF MS ES+
126.1113 6.07¢e4
100+
1 B
o _|
o 1 112.1006 359.2112
393.1891
345.2051
] 140.1072 423.2183
O T T T “\““‘\‘1”‘1‘”‘|‘““‘\“ T BN T N T m/z

50 = 100 150 200 250 300 350 400 450 500 550 = 600 650 700
Figura 43. Cromatograma de ions totais (TIC) da amostra retirada do experimento de
fotodegradacao de LCM aos 2 minutos de tratamento (A) e espectro de massas do

C: (B).

No cromatograma dos fons totais (TIC — Total fon Current) por volta de 5 minutos
e 13 minutos foi possivel verificar picos referentes a enzima catalase, pois o
cromatograma foi comparado com o cromatograma do branco (dado ndo mostrado).
Mesmo analisando amostras retiradas do experimento de fotodegradacado de LCM nos
tempos 2, 5, 20, 40, e 90 minutos de tratamento apenas o intermediario Ly péde ser
detectado e identificado. Devido a auséncia de fragmentacao do ion molecular (MSMS)
e a complexidade da molécula de LCM nao foi possivel determinar em que posicao

ocorreu a entrada da hidroxila. No entanto, pela analise dos fragmentos da Figura 43B,

é possivel detectar o fragmento 126 correspondente a 3-propil-N-metil-1-pirrolidina (Fig.
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42 B), e dessa forma pode-se concluir que a entrada da hidroxila n&o deve ter ocorrido
nesta parte da molécula.

O estudo dos intermediarios de degradacdo dos trés farmacos revelou que
apenas compostos hidroxilados, formados provavelmente na primeira etapa da
oxidagao, puderam ser detectados e identificados. Entretanto, por meio das analises de
COT fica claro que a oxidagao atingiu estagios superiores a hidroxilagado, pois grande
parte da matéria orgéanica foi removida. As hip6teses levantadas para a ndo deteccédo
de outros intermediarios foram: a ndo preservacdo dos intermediarios durante o
armazenamento, embora as amostras apds adi¢cdo de catalase tenham sido mantidas
congeladas até momentos anteriores a analise e formacao de baixas concentracdes
dos intermediarios mais oxidados, impedindo assim, a deteccao.

O estudo da identificagdo dos intermediarios formados no processo de
degradacao dos farmacos foi prejudicado principalmente pela indisponibilidade de
equipamento, pois a proposta aprovada pelo LNLS apresentava numero limitado de

dias de analise (5 dias).

4.3 Degradacao do farmaco diazepam por reacoes baseadas em ferro metalico

(Fe?)

4.3.1 Degradacgéao de DZP com ferro nanoparticulado

Inicialmente o objetivo do estudo do sistema Fe? era promover a reducdo do

farmaco diazepam e por isso ferro nanoparticulado foi usado devido a maior area

superficial das nanopatrticulas, uma vez que as reagdes redutivas ocorrem na superficie
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do metal. Entretanto, reagcbes de oxidagdo foram também estudadas pois, segundo a
literatura, sdo mais promissoras uma vez que podem promover também a mineralizagao
do composto-alvo.

A Figura 44 apresenta uma série de experimentos preliminares que foram feitos
com ferro nanoparticulado, sintetizado conforme anteriormente mencionado, para testar
0 grande numero de variaveis do processo Fe®. O ensaio 1 foi feito somente na
presenca de Fe? com pH inicial ajustado para 3 com H>SO4. O ajuste de pH inicial foi
feito e mantido em alguns experimentos para tentar evitar a formagéao de hidroxidos de
ferro pois, ap6s adicao de Fe® o pH da solucéo subia imediatamente para 8-9 devido a
oxidagao do ferro e consequente formacéo de ions hidroxila (Eq. 25):
2Fe?+ O+ 2 H,0 » 2 Fe® + 4 OH (25)

40

—m— 1- DZP/Fe¥ pHi 3
—&— 2- DZP/Fe®N,/ pHi e mantido em 3
—e— 3-DZP/O,
4- DZP/O,/Fe®/ pHi 3
——v— 5- DZP/O,/Fe® pHi e mantido em 3

@
I

30

20

[DZP] (mg L™

04 Yy

0 T T T T T T T T T
0 30 60 90 120 150 180

Tempo (min)

Figura 44. Remocédo de DZP por meio do sistema ferro metalico nanoparticulado. Condi¢ao
inicial: [DZP] = 21-26 mg L; [Fe? = 3 g L. Agitagdo magnética.

Uma vez que em condi¢cdo andxica (ensaio 2) também nao foi obtida remogéao
significativa do farmaco, o borbulhamento de ar foi feito para fornecer O, ao sistema e

assim facilitar as reagées 1, 3, 4 e 5 conforme esquematizado na Figura 45.
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0, H0, 0 0,

" - To ———
Fe(Il) @ Fe(IID) ©) Fe(IlT),

0, 1,0 0,” 1,0,

Fe(Il)
(5)

OH- and/or Fe(1V)

Figura 45. Reacdes possiveis no sistema Fe%O, (KEENAN; SEDLAK, 2008a).

O experimento controle feito para verificar se ocorria a volatilizagdo de DZP
(ensaio 3), uma vez que os experimentos seriam feitos sob fluxo de ar, mostrou que em
2 horas de borbulhamento de ar houve perda de cerca de 14% de DZP. Os
experimentos feitos na presenca de ar e Fe? (ensaio 4-5) mostraram que com pH
mantido em 3 a velocidade de remocgao foi maior, embora o percentual de remocéao de
DZP apds 120 minutos tenha sido semelhante nos dois ensaios.

Os resultados obtidos no monitoramento da remoc¢do de COD (dado néo
mostrado) mostraram que ndo houve remogdo em nenhum dos experimentos cujos
resultados sado apresentados na Figura 44. Como mencionado anteriormente, o sistema
Fe®O. pode promover a degradacdo de compostos organicos, entretanto para o
farmaco testado e nas condigcdes experimentais utilizadas os resultados nao foram
satisfatdrios, uma vez que foi obtida apenas a remocao do farmaco (aproximadamente
60%), mas nao a mineralizagdo do mesmo. Dessa forma, na tentativa de melhorar a
oxidacao e promover a mineralizagdo do farmaco foi testada a adicao do ligante EDTA

ao sistema (sistema Fe*EDTA/Oy).
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Neste trabalho varias concentracées de Fe® e EDTA foram testadas, pois a
literatura relata que a razao molar de Fe?:EDTA maior do que 1:1 pode prejudicar a
formacdo do complexo Fe'EDTA-O, o qual é indispensavel para a geragdo de H,O»
(NORADOUN; CHENG, 2005).

As maiores concentracoes de ferro testadas apresentaram os melhores
resultados (Fig. 46 — ensaios a, d, e). Entretanto, a razdo molar Fe®:EDTA n&o pode ser
1:1 porque para utilizar por exemplo, 110 mmol L' de EDTA (concentracdo de Fe®
utilizada nos ensaios a e b, Fig. 46) isso significaria adicionar ao sistema mais de 13000
mg L™ de carbono, o que é totalmente inviavel. A maior concentracéo de EDTA testada
foi 3,0 x 10 mol L™, o que corresponde a cerca de 36 mg L™ de carbono, contra 16 mg
L' do composto-alvo. Entretanto, pode-se observar na Figura 46A que a adicdo de
EDTA favoreceu significativamente a oxidacao, embora a remogao de COD em todos
0s experimentos aparentemente foi correspondente somente ao carbono do préprio
ligante (Fig. 46B). O experimento feito em razdo molar 1:1 apresentou o pior resultado

(Fig. 46 ensaio c) provavelmente devido & menor concentragao de Fe? utilizada.
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——a— a-[Fe] 110x10° [EDTA] 80x10®° mol L
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Figura 46. Remocdo de DZP pelo sistema Fe¥EDTA/O,. (A) remogdao de COD (B),

monitoramento do pH (C).

Condigao inicial: [DZP] = 1523 mg L'; Com

borbulhamento de ar e agitagdo magnética. (Fe® nanoparticulado).

O monitoramento do pH revelou que embora o pH fosse ajustado para 3 no inicio

dos experimentos, este subia rapidamente como ja mencionado anteriormente (Fig. 46

C). Uma das vantagens do ligante € ndo ser necessario o uso de meio acido, pois

permite tratar efluentes com valores de pH perto da neutralidade.
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Um dos primeiros trabalhos que relatam a utilizacdo do sistema Fe?/EDTA/O: foi
de Noradoun e colaboradores (2003) para a degradagdo de 4-clorofenol e
pentaclorofenol obtida em 4 e 70 horas, respectivamente. Visto que esses autores
relatam a utilizagdo de ferro microparticulado em altas concentracées (50 g L) a

préoxima etapa desse trabalho foi verificar essa possibilidade.

4.3.2 Degradacgéao de DZP com ferro microparticulado

Conforme ja mencionado, alguns trabalhos da literatura relatam a utilizacdo de
ferro microparticulado no sistema que utiliza EDTA e O, para a degradagcéo de
contaminantes (NORADOUN; CHENG, 2005; ZHOU et al., 2009). Dessa forma, os

experimentos a seguir relatados foram feitos com ferro microparticulado (20 mesh — 800

um).

4.3.2.1 Influéncia do pré-tratamento das microparticulas de Fe® e das concentragdes de

Fe°e EDTA

Em processos heterogéneos como Fe® a adsorcdo do contaminante na
superficie das particulas do Fe? é uma preocupacao relatada por varios autores
(NORADOUN et al., 2003; ZHOU et al., 2009). Entretanto, ap6s testes para verificar a
extensdo da adsorcdo, os valores encontrados por esses autores foram
negligenciaveis. Nesse trabalho, também foram feitos alguns ensaios para verificar a

adsorcao do farmaco DZP na superficie do Fe?. Ap6s 30 minutos de tratamento, uma
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amostra foi retirada de um experimento de degradacao e dividida em duas aliquotas: a
primeira foi filtrada e o sobrenadante injetado no cromatografo; na segunda foi
adicionado metanol, com o intuito de dissolver moléculas de DZP adsorvidas na
superficie do Fe? e posteriormente também injetada no cromatografo. Entretanto, os
resultados de concentragdo de DZP foram semelhantes, o que indica que nao havia
ocorrido adsorcdo. Outro ensaio foi feito adicionando acido (HCI) para dissolver as
camadas superficiais do precipitado de éxidos e hidroxidos de ferro de uma amostra,
porém a concentracdo de DZP encontrada nesta solugcdo também indicou que nao
houve adsor¢ao. Por fim, foi feito um experimento de degradac¢ao com o intuito de parar
a reacao em 30 minutos, medir a concentracdo de DZP em todo o sobrenadante e
dissolver com HCI todo o material so6lido, formado por precipitado de 6xidos e hidréxidos
de ferro. Entretanto, devido provavelmente ao grande tamanho das microparticulas, nao
foi possivel dissolver todo o precipitado, nem em condigbes drasticas (HCI, H>SO4
concentrado). O resultado da analise da concentracdo de DZP na solucéo resultante,
também n&o demonstrou adsor¢do. Portanto, conclui-se que ndo ocorreu adsorgao de
DZP nas particulas de Fe® nas condic¢oes utilizadas neste trabalho.

Como esses experimentos foram feitos sob fluxo de ar e com uma vigorosa
agitacdo mecanica por tratar-se de um processo heterogéneo, um experimento controle
foi feito para avaliar a volatilizagdo de DZP e verificou-se que 24% de remocéo de COD
e de DZP aconteceu devido a volatilizacdo apdés 120 minutos de tratamento. Nos
resultados apresentados a seguir, ndo foi descontado o percentual relativo a
volatilizacao.

As particulas de Fe? podem apresentar éxidos em sua superficie, que por sua

vez passivam a superficie do metal dificultando as rea¢des que ali ocorrem. Dessa
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forma, as particulas de Fe® passaram por um pré-tratamento, no qual foram lavadas
com acido (HCI ou HoSO,) na concentracdo 1,0 mol L™ para a ativacdo da superficie. A
principio foi testado o &cido cloridrico, uma vez que este acido é mais eficiente na
remocao de 6xidos de ferro (ATKINS ; JONES, 2001).

Para avaliar o efeito do pré-tratamento das particulas de Fe® foram feitos dois
experimentos (dado ndo mostrado) em condicdes semelhantes ([Fe®] = 5 g L™'; [EDTA]
= 112 mg L), diferindo apenas na lavagem ou ndo das microparticulas. Ao final de 60
minutos de experimento, a oxidagdo de DZP foi de aproximadamente 50% em ambos
0s casos, mas a remoc¢ao de COD foi favorecida no experimento onde houve a lavagem
do ferro. Embora tenha sido alcangado somente 10% de remocédo de COD, esse
resultado é um indicativo de que a ativagdo do metal provavelmente proporciona uma
maior producdo de oxidante e consequentemente uma maior remogcao de COD. Na
tentativa de aumentar a degradacao do composto-alvo bem como a remocdo de
carbono organico, a concentragdo de EDTA no sistema foi dobrada (223 mg L") e ao
final de 90 minutos de tratamento a oxidacado de DZP aumentou para 77%. No entanto,
a remocao de COD n&o ultrapassou 9%.

Na busca pela otimizacdo das concentracées dos reagentes a préxima etapa foi
aumentar a concentracdo de Fe®. Nos experimentos da Figura 47 em que a
concentracdo de Fe? foi aumentada de 5 g L™ para 25 e 40 g L™, pdde-se verificar um
significativo aumento na remoc¢ao de COD. Quanto a oxidagdo de DZP, niveis de 67 e
75% foram alcancados respectivamente nas concentracdes 25 e 40 g L de Fe®. Ao
final de 60 minutos de tratamento a remogao de COD foi de 60% em ambos 0s casos,
sendo que aparentemente a maior concentracdo de Fe® utilizada (40 g L) s6

influenciou na velocidade da reacéo.
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Para verificar o efeito do pré-tratamento das microparticulas utilizando essas

maiores concentracdes de Fe®, outro experimento sem a lavagem do Fe? foi feito. No

entanto, o resultado do experimento sem lavagem anterior foi confirmado pois, embora

haja oxidacdo de DZP de aproximadamente 60%, nenhuma remog¢do de COD é

observada.
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Figura 47. Influéncia da concentragdo e pré-tratamento de Fe® microparticulado na oxidagéo de
DZP (A) e remogdo de COD (B). Condigbes experimentais: [DZP] = 25 mg L™;
[EDTA] = 119 mg L; borbulhamento de ar; agitagdo mecanica; lavagem de Fe? HCI

1,0 mol L.

O pré-tratamento das microparticulas nestes experimentos foi feito com &cido

cloridrico, pois esse é mais eficiente na dissolugdo de oxidos de ferro. No entanto, o

cloreto residual pode diminuir a eficiéncia do tratamento uma vez que pode sequestrar

radicais hidroxila, conforme mostra a Equacdo 26 (PIGNATELLO; OLIVEROS;

MacKAY, 2006).

H*(-Hz0) X

HO'+Cl % HOCI” & cr % c.°

(26)

Dessa forma, foram feitos experimentos com o intuito de verificar a interferéncia

dos ions cloretos na eficiéncia do processo de degradagdo. A Figura 48 mostra que a
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oxidacao de DZP é favorecida quando o pré-tratamento é feito com acido sulfurico e
embora a velocidade de remoc¢édo de COD tenha sido maior quando acido cloridrico foi
utilizado, para evitar colocar um interferente no sistema, a lavagem do Fe? passou a ser

feita com acido sulfurico.
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Figura 48. Influéncia do acido usado no pré-tratamento das microparticulas de Fe? na oxidacao
de DZP (A) e remocdo de COD (B). Condigbes experimentais:[DZP] = 25 mg L™;
[Feq] =259 L";[EDTA] = 119 mg L™, borbulhamento de ar; agitacdo mecanica.

Para verificar a influéncia do EDTA no sistema foram feitos experimentos
variando a concentracdo deste ligante. A Figura 49 mostra que a oxidagao de DZP foi
similar para as duas concentragées de EDTA testadas, pois encontravam-se abaixo do
limite de deteccdo em aproximadamente 60 minutos, mas foi prejudicada na auséncia
de EDTA uma vez que a oxidacao néo ultrapassou 80% em 120 minutos de tratamento.
Com relacado a remocdao de COD, percentuais semelhantes foram obtidos,
aproximadamente 60% para as duas concentracdes testadas. No entanto, a maior
concentracdo testada nado foi utilizada pois a eficiéncia alcancada com essa maior
concentracao nao justifica a maior adicao de matéria organica proveniente do ligante ao
sistema. Na auséncia de EDTA, porém foi obtido somente 16% de remocao de COD.

Entretanto vale ressaltar que essa remocao refere-se ao carbono correspondente ao
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composto-alvo, e no caso da adicdo de EDTA ha uma maior remogéo de COD mas que
é também correspondente ao préprio ligante pois h4 adicdo de 38 mg L™ de carbono
quando a concentracdo 119 mg L' de EDTA é utilizada e 72 mg L' quando a
concentracdo de EDTA é223 mg L.

Na Figura 49 pode-se observar também que a velocidade inicial de oxidagéo de
DZP é muito maior nos primeiros 15 minutos de tratamento e praticamente a mesma
para as duas concentragbes de EDTA testadas. Essa maior velocidade inicial de reacao
pode ser atribuida ao fato de que no inicio dos experimentos a superficie do metal
ainda nao esta passivada e, dessa forma, as reacdes acontecem mais rapidamente.
Com o passar do tempo, a superficie vai sendo coberta por possiveis éxidos e

hidréxidos formados, dificultando as reacgdes.
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Figura 49. Influéncia da concentracdo de EDTA na oxidacdao de DZP (A) e remogao de COD
(B). Condigdes experimentais: [DZP] = 25 mg L; [Fe® microparticulado] = 25 g L,

borbulhamento de ar; agitagdo mecanica; lavagem de Fe2: H,SO4 1,0 mol L™.

No experimento controle feito na auséncia de DZP (Fig. 49B) verifica-se que a
remocao de COD referente apenas ao EDTA nao ultrapassou 23% o que significa que a
maior parte da remocado de COD obtida nos outros experimentos € do carbono

proveniente do composto-alvo.
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Embora por meio destes experimentos ndo tenha ficado muito evidente a
importancia do EDTA neste sistema, a literatura relata que para a formacao do H»O»
esse complexante é imprescindivel, uma vez que o complexo formado com Fe*
combina-se com moléculas de agua e O,, como mostram as Equacdes 27-31, para a

subsequente formacéao de H>O, (SEIBIG; VAN ELDIK, 1997, ZHOU et al., 2009).

Fe?* + EDTA + H,O — [Fe'"(EDTA)] — [Fe"(EDTA)(H.0)* (27)
[Fe'(EDTA)(H20)]? + O» «— [Fe'(EDTA)(O.)]* + H:0 (28)
[Fe'(EDTA)(O,)]* — [Fe"(EDTA)(O.)]* (29)

Fe'(EDTA)(H20)]? + [Fe"(EDTA)(O2)]* — [(EDTA)Fe"(0.*)Fe"(EDTA)]* + H:O  (30)

[(EDTA)Fe"(0,%)Fe"(EDTA)]* — [Fe"(EDTA)H0] + H20: (31)

Uma concentracdo de EDTA préxima & deste trabalho (119 mg L™) foi utilizada
por Sanchez e colaboradores (2007) para a degradacao de fenol em sistema que utiliza
ferro metalico e EDTA. A concentragdo de EDTA de 100 mg L™ promoveu 85% de
conversao de fenol a outros compostos aromaticos em 360 minutos de tratamento.
Nesse mesmo tempo de tratamento, 70% de remocao foi obtida para o composto o-
cresol e 68% para a anilina. O composto mais refratario estudado por esses autores foi

o p-nitrofenol que apresentou apenas 28% de remocao em 360 minutos.

4.3.2.2 Fe? versus Fe**

Para verificar o papel do Fe? neste sistema foi feito um experimento utilizando

Fe?* (FeSO4) ao invés de Fe®. A Figura 50 mostra que somente 23% de oxidagdo de
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DZP foi alcancada no experimento feito com Fe?* contra 100% no experimento feito
com Fe? em 120 minutos de tratamento. Além disso, praticamente nenhuma remocao
de COD foi obtida partindo de Fe?* sendo que no mesmo tempo 60% de remocao foi

obtida partindo de Fe®.
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Figura 50. Influéncia do Fe® na oxidacdo de DZP (A) e remocao de COD (B). Condicbes
experimentais: [DZP] = 25 mg L™'; [Fe? microparticulado] = 25 g L; [Fe®**]=5g L™,
[EDTA] = 119 mg L™; borbulhamento de ar; agitagdo mecanica; lavagem de Fe®:
H.SO, 1,0 mol L™.

Esse resultado demonstra a importancia do Fe® neste sistema, uma vez que a
transferéncia de elétrons do Fe® para o O, também pode possibilitar a geracao de H>O-
e consequentemente de oxidantes. Esse mecanismo ainda nao estad bem estabelecido,
no entanto, acredita-se que os elétrons provenientes da oxidacao do ferro promovam a
reducdo do O, adsorvido na superficie ao anion-radical superdoxido ou ao radical
hidroperoxila, e este por sua vez pode gerar H,O> no meio rapidamente, por meio de
desprotonagao, conforme as Equacgdes 32-34 (JOO; FEITZ; WAITE, 2004).

Fe® > Fe** +2¢ (32)
(O2)ags + € — 02" ou HO,' (33)

HOQ. + HO2. —> H202 + 02 (34)



Resultados e discussdo 133

Para verificar a possibilidade da utilizacdo de Fe?® proveniente de outra fonte
foram feitos alguns testes com palha de agco comercial. A palha de aco foi cortada
(menores pedacos possiveis) e foi adicionada sem nenhum tratamento prévio a uma
solucdo de DZP sob borbulhamento de ar. A concentracdo de 3 g L' de palha de aco
promoveu a oxidacdo de 91% da concentragdo de DZP (25 mg L") em 6 horas de
tratamento, entretanto sem nenhuma remocédo de COD. Em outro experimento feito
com a mesma concentracdo de palha de aco mas em presenca de EDTA (119 mg L") e
borbulhamento de ar a total oxidacdo de DZP (25 mg L) foi obtida em 120 minutos de
tratamento, porém ainda sem remocao de COD. Em uma nova tentativa, foram
adicionados 25 g L™ de palha, sendo que desta vez nao foi cortada e sim acomodada
nas paredes interiores do béquer e lavada com acido, mesmo procedimento feito com o
Fe® microparticulado, na presenca de EDTA (119 mg L) e borbulhamento de ar. Em 2
horas de tratamento observou-se 77% de oxidacdo de DZP e 40% de remogao de
COD, e provavelmente o resultado sé nao foi melhor devido a dificuldade de agitacao
efetiva encontrada pois o Fe® estava imével em volta do béquer e somente a solugao
estava sob agitacao, dificultando dessa forma, as reacdes que acontecem na superficie
do Fe®.

A utilizagédo de Fe?® proveniente de outras fontes demonstrou uma potencialidade
do sistema Fe?/EDTA/O,, entretanto, por tratar-se de um processo heterogéneo a
grande dificuldade encontrada com a palha de ago foi a ineficiéncia da agitacdo, uma

vez que ocorria aglomeragao do material.
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4.3.2.3 Influéncia do pH e O no sistema Fe”EDTA

O processo Fe?/EDTA/O, tem uma capacidade tamponante que mantém o pH do
meio entre 5-6, atribuida por muitos autores a formacdo de &cidos organicos
provenientes da degradacdo do composto-alvo e do EDTA (NORADOUN et al., 20083;
ZHOU; WONG; LU, 2008). No entanto, nos experimentos feitos com monitoramento de
pH (Fig. 51), na auséncia de compostos organicos também pode-se verificar a acao
tamponante, evidenciando que a formacdo de acidos organicos provenientes de

produtos de degradacao nao é a razao da estabilidade do pH.
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Figura 51. Monitoramento de pH durante degradagdo de DZP no sistema Fe®. Condicoes
experimentais:[DZP] = 25 mg L™; [Fe® microparticulado] = 25 g L, [EDTA] = 119
mg L.

Na oxidagao do Fe® na auséncia de O, ions OH" sao produzidos, pois os elétrons
provenientes da oxidacdo do Fe? sao transferidos para H* e H.O reduzindo-os a H, e
OH' respectivamente, conforme as equacoes 35 e 36:

Fe? + 2 H" — Fe* + H, (35)

Fe® + 2 H,O - Fe* + Hy + 2 OH (36)
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Ja em meio aerébio 0 O, é o receptor de elétrons produzindo apenas Fe** e fons
OH’, conforme ja demonstrado na Equacao 25:
2Fe®+ 0z +2H0 - 2Fe?* +4 OH (25)

A estequiometria das reagdes 35 e 36 mostra que na auséncia de O, o pH do
meio mantém-se mais acido, o que também foi constatado nos experimentos feitos com
e sem O, (Fig. 51).

A hidrélise dos ions ferrosos e férricos formados na oxidacdo do Fe® gera ions H*
que mantém o meio acido (entre 1,5 até 3), dependendo da concentracado de ferro
presente.

Dessa forma, neste trabalho a acao tamponante foi atribuida ao equilibrio entre
os fons H* provenientes da hidrélise dos ions ferrosos, continuamente introduzidos no
sistema pela oxidacao do Fe?, e os ions OH" produzidos na oxidagéo continua do Fe®.

Com o intuito de verificar a influéncia do pH no sistema Fe%EDTA/O,, um
experimento foi feito com o pH mantido em 3 com H>SO,4 (dado ndo mostrado). Ao final
de 60 minutos de tratamento, 93% de oxidacao de DZP foi alcancado e apenas 3% de
COD foi removido. Em pH 3, ions H* podem combinar-se com o complexo Fe(ll)-EDTA
formando a espécie diprotonada [Fe(ll)-EDTAH,(H-O)] que devido a sua geometria
reage menos com O, comparada as outras espécies do complexo e consequentemente
produz menos H:O. (SEIBIG; VAN ELDIK, 1997). Provavelmente por esse motivo a
remocao de COD foi prejudicada. No entanto, o H,O, formado a partir do Fe®?, como ja
mencionado, provavelmente foi suficiente para promover a oxidagéao de DZP. Resultado

semelhante foi observado por Zhou e colaboradores (2009) na degradacao de corantes
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téxteis com pH mantido em 2, pois praticamente 100% de oxidagc&o do corante RB5 foi
alcangada em 180 minutos de tratamento, mas somente 2,2% de COT foi removido.
Para verificar a influéncia do oxigénio no sistema foram feitos experimentos sob
fluxo de nitrogénio. A Figura 52 mostra que mesmo sob condigbes anaerdbias ocorreu
67% de remocdo de DZP. Esse resultado sugere que podem ocorrer reacdes na
superficie do metal por meio de transferéncia de elétrons do ferro para o composto-alvo.
A degradacgao de DZP na auséncia de EDTA reforca esta hipétese uma vez que apenas
ferro e DZP estavam presentes no sistema. A auséncia de remog¢dao de COD em
condicdes anaerObias ja era esperada uma vez que sem O, a formacao de H.O, é

improvavel e consequentemente, sem a formagdo de espécies oxidantes ndo ha
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Figura 52. Influéncia de O, na remocéo de DZP. Condicdes experimentais: [DZP] = 25 mg L™;
[Fe® microparticulado] = 25 g L™, [EDTA] = 119 mg L™'; borbulhamento de N,.

4.3.2.4 Determinacéo de H-O, no sistema Fe¥EDTA/O-

Com o objetivo de confirmar a geragao de HO, in situ no sistema Fe?/EDTA/O,

foi aplicado o método de determinacdo que baseia-se na oxidagdo da enzima
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peroxidase de raiz forte pelo H,O,. O método original proposto para determinacao de
H>O. foi modificado por Balmer e Sulzberger (1999), para minimizar a interferéncia dos
ions ferrosos e férricos por meio da complexacdo com bipiridina e EDTA
respectivamente. Essa modificacdo, adicdo de bipiridina e EDTA para complexar ions
ferrosos e férricos, foi mantida neste trabalho na tentativa de minimizar essa
interferéncia. No entanto, a concentracao de ferro utilizada por Balmer e Sulzberger foi
6 x 10° mol L™, ao passo que neste trabalho a concentragdo de Fe? utilizada foi de 0,45
mol L™ (25 g L), dessa forma testes foram feitos para avaliar essa interferéncia.

Nos testes feitos para verificar a exatiddao do método com concentracdes
conhecidas de H,O; resultados satisfatérios foram obtidos. No entanto, quando foram
adicionadas solucées de Fe** em concentracdo equivalente & que haveria no sistema
Fe®’EDTA/O,, algumas interferéncias foram encontradas.

Foram feitos testes com concentracdes de Fe** ou Fe** de 90 x 10° mol L™ (que
corresponde a gerada por 5 g L de Fe?). Entretanto a hidrélise produzida por esses
ions impedia a manutengdo do pH em 6, pH ideal para a formacdo do radical cation
DPD®*. Outra dificuldade encontrada foi a coloracdo do complexo de Fe?* formado com
a bipiridina, pois devido a grande concentracdo de Fe®* e consequentemente do
complexo formado, este apresentava absorbancia na mesma faixa de comprimento de
onda do radical cation DPD**. Vérios testes foram feitos na tentativa de minimizar essas
interferéncias como variar a concentracao de ferro e complexantes, entretanto,
nenhuma com sucesso. A literatura relata que concentracdes de Fe® de 150 mg L ja
sao desafiantes no sentido de determinar H>O, por esse método devido a interferéncia

dos ions férricos e ferrosos formados, pois estes podem promover a oxidacao da DPD e



Resultados e discussdo 138

dessa forma levar a valores superestimados da concentracdo de H>O.
(KATSOYIANNIS; RUETTIMANN; HUG, 2008).
Dessa forma, infelizmente nao foi possivel quantificar a concentracdo de H>O.

gerada in situ no sistema Fe*’EDTA/O..

4.3.3 Comparacao da degradacdo do farmaco diazepam obtida pelo processo foto-
Fenton e pelo sistema Fe¥EDTA/O, e dos intermediarios formados durante os dois

processos

Comparando a degradacao do farmaco DZP obtida pelo processo foto-Fenton e
pelo sistema Fe?/EDTA/O,, fica evidente que o processo foto-Fenton foi mais eficiente,
pois promoveu total oxidagdo do farmaco em 8 minutos de tratamento e remogéo de
COT de mais de 90% em 60 minutos. Ja no sistema Fe?/EDTA/O, a total oxidacéao do
farmaco foi alcangada somente ap6s 60 minutos de tratamento e remogéao de 60% de
COD foi alcancada apés 2 horas.

Entretanto, o sistema Fe?/EDTA/O, apresenta algumas vantagens em relacao ao
processo foto-Fenton. A geracdo de H»O: in situ resulta em diminuicdo dos custos do
tratamento uma vez que esse oxidante ndo necessita ser adicionado ao sistema. O
tamponamento do meio e, pH entre 5-6, préximo a neutralidade, se apresenta como
mais uma vantagem pois, elimina a necessidade de ajuste de pH, fator que as vezes
torna inviavel o tratamento de grandes quantidades de efluentes por processos que
necessitem deste ajuste.

A grande concentragdo de Fe® necessaria para obter os melhores indices de

degradacdo de contaminantes apresenta-se como uma desvantagem do sistema
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Fe®/EDTA/O,. Além disso, o lodo formado pelos 6xidos e hidroxidos de ferro necessita
de descarte adequado. Em contrapartida, a utilizagdo de ferro proveniente de rejeitos
industriais e afins se mostra uma alternativa promissora. Pereira e Freire (2006)
utilizaram um residuo industrial de ferro metdlico para promover a degradacao de
corantes téxteis, com bons indices de degradacéo (descoloracdo de 95% e remocao de
COT de 70%). Palha de aco também ja foi utilizada como fonte de ferro metalico em
processos de degradacao de contaminantes (SOUZA; PERALTA-ZAMORA, 2005).

A utilizacao de EDTA no sistema Fe/EDTA/O, é questionavel uma vez que esse
composto também é considerado um contaminante (NORADOUN; CHENG, 2005).
Entretanto, como esse complexante € utilizado em muitos processos industriais,
inclusive na producado de farmacos (FUERHACKER, M.; LORBEER, G.; HABERL, R,
2003) talvez o tratamento por Fe® de efluentes que ja possuam EDTA em sua
composicao seja mais recomendado.

Conforme ja mencionado, o sistema Fe*EDTA/O, promove a degradacado de
compostos por meio de reagdes tipo Fenton. Dessa forma, com o intuito de comparar os
intermediarios de degradacao do DZP formados durante os dois processos foram feitas
analises de cromatografia liquida acoplada a espectrometria de massas também para
amostras do processo FeEDTA/O..

Os dois processos de degradacéo produzem espécies oxidantes e dessa forma
podem gerar intermediarios semelhantes. O primeiro indicativo de que os mesmos
intermediarios eram formados foi a semelhanga dos cromatogramas obtidos por CLAE-

UV para os dois processos (Fig. 53).
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Figura 53. Cromatogramas obtidos por CLAE-UV referentes a amostra retirada do experimento
Fenton aos 2 minutos e do experimento Fe?/EDTA/O, aos 120 minutos. Fenton -
Condicdes iniciais: [DZP] = 25,0 mg L™"; [FeSO,] = 0,10 mmol L™; [H,0z] = 1,0 mmol
L'; pH 2,5. Sistema ferro metélico - [DZP] = 25 mg L"; [Feq = 25 g L',
borbulhamento de ar.

Dessa forma, para comparar os intermediarios de degradacdo do DZP, um
experimento de degradacao de DZP por processo Fe*EDTA/O: foi feito nas seguintes
condicdes experimentais: Fe? = 25 g L™'; DZP = 25 mg L™, borbulhamento de ar porém,
na auséncia de EDTA para evitar que intermediarios provenientes da degradacao deste
complexante pudessem prejudicar a identificacdo dos intermediarios do farmaco. Foram
retiradas amostras em 30, 60, 120 e 180 minutos, pois apds esse periodo nao se
verificava mais a degradacéo do farmaco.

Os espectros de massas revelaram que foram formados oito intermediarios
durante o processo Fe*EDTA/O., 4 isbmeros de relacdo m/z 301 (Férmula molecular =

C16H13N2CIO,) e 4 isbmeros de relacdo m/z 317 (Férmula molecular = C1gH13N2CIO3).
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Por problemas técnicos do equipamento, nao foram obtidos os espectros MSMS e néo
foi possivel estimar onde ocorreu a entrada das hidroxilas nestes isémeros. Portanto,
nao foi possivel confirmar quais isbmeros formados no processo foto-Fenton sao
idénticos aos formados no processo Fe?’EDTA/O,, sendo possivel confirmar apenas
que sao compostos de relacdo m/z 301 e 317 que correspondem provavelmente a
entrada de uma e duas hidroxilas na molécula de DZP, respectivamente. Por esse
motivo os intermediarios de degradagao de DZP por processo Fe? serdo denominados
de D7a Dya.

Os cromatogramas pelo pico base apresentados na Figura 54 mostram a
semelhanca entre os picos dos intermediarios formados durante o processo com ferro

metalico (Fig.54A) e o processo foto-Fenton (Fig. 54B).

DZP Fe 120 min 22 09 09 Sm (Mn, 2x3) DZP 1: TOF MS ES+
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100 A 1.30e3
D14
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Figura 54. Cromatograma referente aos intermediarios formados durante a degradagao de DZP
pelo Fe® - amostra retirada do experimento aos 120 minutos (A) e intermediarios
formados durante o processo foto-Fenton amostra retirada do experimento aos 5
minutos de experimento (B).

A Figura 55 apresenta os espectros de massas dos intermediarios D7 (A), Dg (B),

Dg (C), Dio (D), D11 (E), D12 (F), D13 (G), D14 (H), 0s quais apresentaram tempos de
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retencdo 5,00; 7,34; 10,3; 15,1; 17,5; 18,6; 21,6 e 38,7 minutos, respectivamente,

formados durante a degradacao de DZP por processo Fe®.
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Figura 55. Espectros de massas dos intermediarios D; (A); Dg (B); Dg (C); D1o (D); D41 (E); Ds2
(F); D43 (G); D44 (H) formados durante degradacéo de DZP pelo sistema Fe®.
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A Tabela 11 apresenta uma comparagdo entre os intermediarios formados
durante a degradacao de DZP por processo foto-Fenton e por processo Fe® com seus

respectivos tempos de retencao e ions moleculares [M+H]".

Tabela 11. Intermediarios formados durante degradacido de DZP por processo foto-Fenton e

sistema ferro metalico

Tempo retencao

Intermediarios . [M+H]*
(min)

D; 5,87 301,1036

D, 11,1 317,1028

Ds 16,0 317,1101

Processo
D, 18,6 317,1101
Foto-Fenton

Ds 21,9 301,1177

DZP 30,9 285,0718

Ds 41,2 301,1177

D, 5,00 317,0475

Ds 7,34 301,0568

Dg 10,3 317,0475

Do 15,1 317,1466

Sistema ferro
- D11 17,5 301,0426
metalico

D12 18,6 301,0426

Dis 21,6 317,0402

DZP 29,2 285,0718

D14 38,7 301,0426
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Sobre os intermediarios de degradagcdo de DZP formados durante degradagéo
com ferro metéalico ndo foi possivel concluir que sdo exatamente os mesmos compostos
formados pelo processo foto-Fenton, porém, sem divida sdo compostos isbmeros com
a entrada de uma ou duas hidroxilas na molécula do DZP. Esse resultado indica que a
oxidacao no sistema com ferro metalico deve ser promovida pela mesma espécie que

promove a oxidagdo no processo foto-Fenton, o radical hidroxila.
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5 CONCLUSOES

O processo foto-Fenton mostrou-se eficiente na degradacdo dos farmacos
estudados, pois promoveu a oxidagao dos mesmos em aproximadamente 8 minutos de
tratamento e remogéao de matéria organica de mais de 80% ap6s 60 minutos, na melhor
condicao utilizada.

Na presenca de radiagdo solar os resultados foram ainda mais promissores, pois
a total oxidagcao dos farmacos foi alcancada com uma dose de energia que corresponde
a aproximadamente 5 minutos de tratamento e 92% de remocgao de COT ao final do
tratamento. A possibilidade da utilizagdo de radiacdo solar € um atrativo a mais deste
processo pois alia eficiéncia de tratamento com diminuigcdo de custos. Além disso, a
mineralizagdo do composto-alvo € importante, pois minimiza a formagdo de
intermediarios que possam ser tdo ou mais tdxicos que o composto original.

A espécie de ferro demonstrou ter influéncia no processo de degradagéo, sendo
gue FeOx mostrou-se mais eficiente na degradacao dos farmacos estudados, tanto sob
radiagdo artificial quanto sob radiacdo solar. A concentracdo de H.O., também
apresentou-se como um parametro importante e que requer estudos para a sua
definicdo quando da aplicagdo do processo. Dentre as concentracbes de H.O, testadas,
a concentragdo 1,00 mmol L' promoveu os menores indices de mineralizagdo dos
farmacos.

A enzima catalase demonstrou eficiéncia na decomposicdo de HO;
interrompendo assim a reacado de Fenton, e permitindo que a analise cromatografica

pudesse ser feita em um periodo de até 40 dias.
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O estudo da influéncia da matriz foi de grande importancia pois permitiu avaliar a
eficiéncia do processo proposto no ambiente em que os farmacos residuais
normalmente sao encontrados. A oxidacdo dos farmacos DZP e LCM nao foi
prejudicada na presenca do efluente de ETE, pois em 8 minutos de tratamento a
concentracado ja estava abaixo do limite de detecgcdo dos métodos. Entretanto, a
remocado de COD diminuiu na presenca do efluente, aproximadamente 10% para o
farmaco LCM, demonstrando que havia substancias recalcitrantes ao processo. Embora
a remocao de matéria organica tenha sido prejudicada, os resultados obtidos foram
satisfatorios tratando-se de uma matriz extremamente complexa.

Os primeiros intermedidrios de degradacdo dos farmacos por processo foto-
Fenton foram formados por meio de hidroxilagcdo das moléculas, sendo que para o
farmaco DZP foram formados seis isbmeros estruturais com a entrada de uma e duas
hidroxilas na molécula. Os intermediarios de degradacao do farmaco PPN identificados
foram formados por meio da entrada de cinco e sete hidroxilas na molécula e para o
farmaco LCM foi possivel identificar apenas um intermedidrio monohidroxilado. Os
intermediarios de degradacéao identificados foram condizentes ao processo submetido,
porém foram pouco elucidativos no que diz respeito a rota de degradacao.

O sistema Fe?/EDTA/O, avaliado para a degradacao do farmaco DZP também
mostrou-se eficiente, entretanto um tempo maior de tratamento foi requerido, pois a
total oxidagcao do composto-alvo foi alcangada apds 60 minutos de tratamento e 60% de
remocao de COT em 2 horas.

O pré-tratamento das microparticulas de Fe® nao alterou o processo de oxidacao
de DZP mas promoveu maior remogado de COT. A concentracao de Fe® também se

mostrou um fator importante pois sé utilizando-se altas concentragdes (25 g L'') foram



Conclusoes 148

obtidos resultados consideraveis de degradacdo. A adicdo de EDTA ao sistema acelera
a oxidagcédo do DZP, entretanto sua utilizagdo para um tratamento deve ser avaliada
uma vez que ftrata-se de um composto téxico e sua adicdo representa maior
concentracao de matéria organica no sistema.

O Fe® mostrou ser de crucial importancia na eficiéncia do processo, pois
promoveu 100% de oxidacdo de DZP em 120 minutos, quando comparado ao Fe** que
promoveu somente 23% de oxidagdo no mesmo tempo.

A nao necessidade de ajuste de pH e o tamponamento do meio em pH 5-6
apresentam-se como uma vantagem do processo Fe¥EDTA/O,, pois permite tratar
efluentes sem necessidade de ajuste prévio de pH. Foi verificado que a acao
tamponante desse sistema ndo é devida a formagdo de &acidos organicos, como
descrito na literatura, mas pode ser devido ao equilibrio de espécies formadas na
hidrélise dos ions metalicos e na oxidagdo de Fe?, considerando que este também
ocorre mesmo na auséncia de compostos organicos.

Na auséncia de O, ocorre somente 67% de remocao de DZP e nenhuma
remocao de COT em 120 minutos de tratamento, 0 que demonstra sua importancia para
a formacao de oxidantes. O oxidante formado neste processo provavelmente foi o
mesmo formado no processo foto-Fenton, o radical hidroxila, pois oito intermediarios de
degradacdo de DZP foram identificados como sendo também compostos mono e
dihidroxilados.

Embora o processo Fe¥EDTA/O, tenha apresentado resultados de degradagéao
inferiores aos obtidos com o processo foto-Fenton, apresenta vantagens, conforme ja
mencionado anteriormente, que podem tornd-lo uma alternativa na degradacao de

contaminantes organicos.
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Esses processos estudados para a degradacao de farmacos demonstraram que
podem ser aplicados pois apresentam bons resultados de degradacdo, entretanto
necessitam de estudos para avaliar a ecotoxicidade da matéria organica remanescente.

Dados de ocorréncia e ecotoxicidade de farmacos residuais permitirdo o
desenvolvimento de legislacdo que estabeleca concentragdes destes contaminantes
permitidas no ambiente que n&o oferecam riscos nem para humanos tampouco para
organismos aquaticos. Neste contexto, os processos de degradacdo estudados

poderao ser aplicados para a remoc¢ao deste tipo de contaminante.
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6 PERSPECTIVAS

v' Avaliar a ecotoxicidade da matéria organica remanescente dos processos foto-
Fenton e Fe¥EDTA/O..

v" |dentificar outros possiveis intermediarios formados durante a degradacdo dos
farmacos para elucidacao da rota de degradacéao.

v' Avaliar outros parametros do sistema Fe?EDTA/O, como por exemplo, a
utilizacdo de outros ligantes, bem como a utilizacdo de rejeitos industriais de

ferro.
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ANEXO 1. Resultados da analise da amostra de efluente de ETE.
Coleta: ETE — Araraquara —SP

Data: 11/06/2008

Parametros Efluente  Padrao efluente

Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) (mg O,/L) 378 -
Demanda Bioquimica de Oxigénio (DBO) (mg O2/L) 64 <60®
Remocao DQO (%) 40 -
Remoc&o DBO (%) 75 >80 @
pH 7 5-9 @b
Condutividade (us/cm) 728 -
Sélidos Totais (mg/L) RS -
Sélidos Fixos (mg/L) RS -
Sélidos Volateis (mg/L) RS -
Sélidos Suspensos Totais (mg/L) RS -
Sdélidos Suspensos Fixos (mg/L) RS -
Solidos Suspensos Volateis (mg/L) RS -
Sélidos Dissolvidos Totais (mg/L) RS -
Sélidos Dissolvidos Fixos (mg/L) RS -
Sélidos Dissolvidos Volateis (mg/L) RS -
Materiais Sedimentaveis Cone Imhoff 1 hora (mL/L) 0 <1@b
Substancias Soluveis em Hexano (mg/L)* RS <70®)
Oxigénio Dissolvido (mg O,/L) 0.7 -
Turbidez (NTU) 385 -
Cor (Hazen) 1090 -
Cloreto (mg CI/L) 53.0 -
Nitrogénio Amoniacal (mg N/L) 26.0 <20,0®
Nitrato (mg N/L) 1.20 -
Nitrito (mg N/L) 0.03 -
Nitrogénio Total Kjeldahl (mg N/L) 56.00 -
Fosforo Total (mg P/L) 7.07 -

Remocao Nitrogénio Total (%) SR -
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Remocao Fosforo Total (%) 2 -
Temperatura Ambiente (°C) 27 -
Temperatura da Amostra (°C) 26 < 40@®)

Coliformes Totais (UFC/100mL) - -
Escherichia coli (UFC/100mL) - -

Andlise do efluente realizada com amostra composta, proporcional a vazao, coletada a cada
2 horas durante 24 horas. RS: andlise realizada uma vez por semana; SR: sem remogéo.
Andlise segundo Normas da 20%ed. do Standard Methods for examination of water and
Wastewater e CETESB.

(A) )
Obs. Decreto Estadual 8468/76 art. 18; Resolucdo CONAMA 357/2005 Art. 34;
Substancias soluveis em hexano incluem 6leos minerais, vegetais e gorduras animais.

Fonte: DEPARTAMENTO AUTONOMO DE AGUA E ESGOTOS
Laboratério Fisico-Quimico e microbioldgico

Rua Domingos Barbieri, 100 — Caixa Postal, 380 — Telefone: (16) 3324-9555
CEP 14802-510 — Araraquara — SP CNPJ 44.239.770/0001-27

e-mail — ete@daaeararaugara.com.br
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