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Resumo

A poluigdo ambiental é um sério problema enfrentado atualmente. Os poluentes mais comuns incluem
compostos toxicos alifaticos e aromaticos, sendo alguns derivados de farmacos, corantes, detergentes,
surfactantes, residuos agricolas como inseticidas, pesticidas e herbicidas, compostos inorganicos como
metais pesados, gases nocivos como NOy, SOy, e agentes patogénicos como bactérias, virus e fungos.

Existem leis e regulamentos ambientais em relacdo a certos poluentes e dai o interesse em desenvolver
processos limpos e sustentaveis de forma a degradar esses poluentes para evitar a sua acumulacdo na

atmosfera e na agua.

A escassez de agua e a poluigdo da hidrosfera, sdo duas grandes preocupagdes ambientais que levam
a comunidade cientifica a desenvolver métodos de tratamento avangados (AOP’s) nomeadamente a

fotocatalise.

A fotocatélise refere-se & degradagdo com luz (oxidacdo/reducdo) provocada pela ativagdo de um
catalisador, normalmente um Oxido semicondutor, através da radiacéo ultravioleta (UV) ou visivel

(vis) de um modo catalitico.

Os pesticidas e os farmacos sdo poluentes encontrados atualmente nos varios tipos de 4guas e requerem

elevada atencéo.

Fez-se uma revisdo da literatura dos fa&rmacos mais importantes existentes nas aguas a nivel nacional

e internacional, assim como de alguns pesticidas.

Semicondutores de didxido de titanio sintetizados por varios métodos e dopados séo objeto de estudo
desta tese para aplicacGes como fotocatalisadores heterogéneos na degradacdo de uma variedade de

compostos organicos, tendo em vista a diminuicdo da band gap e a utilizacdo da luz solar.

Um dos inconvenientes da fotocatalise com TiO, em p6 é o tamanho de particula do didxido de titanio
ser muito pequeno formando suspensfes coloidais e o facto de a sua remocdo das solucbes e
reutilizacdo ser muito dispendiosa, logo uma forma para tentar minimizar estes problemas foi a

utilizacéo de filmes apresentada nesta tese.

Neste trabalho foram estudados os efeitos dos varios pardmetros como: a quantidade de catalisador, o
pH e a concentracdo do poluente a fim de otimizar estes pardmetros de forma a obter uma maior

eficiéncia na degradacao dos poluentes a estudar.

Os estudos iniciais envolveram o desenvolvimento dos fotocatalisadores, 6xidos de metal, pelo método

sol-gel, preparagdo de filmes e a caracterizagdo por microscopia eletronica de varrimento (SEM),
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difracdo de raios-X (XRD), espectroscopia UV/vis de refletancia difusa e método de Brunauer, Emmett
e Teller (BET).

Posteriormente, estes fotocatalisadores foram utilizados em estudos de fotodegradacdo oxidativos dos
poluentes alvo, em solucBes aquosas, feita a identificacdo de fotoprodutos e intermedidrios, estudo

cinético, determinacao dos mecanismos de reacdo, eficiéncia de remocdo e mineralizacéo.

Os poluentes estudados incluem farmacos anti-inflamatérios (ibuprofeno, naproxeno e paracetamol),
o ansiolitico alprazolam, o antibidtico da classe das quinolonas, a ciprofloxacina, e o pesticida

bentazona.

Os produtos foram identificados por técnicas cromatograficas e espectroscOpicas, tais como
cromatografia gasosa (GC), cromatografia liquida (LC), cromatografia liquida de alta eficiéncia
(HPLC) acoplados a espectrometros de rede de diodos (DAD) e espectrometria de massas.

A mineralizagdo foi avaliada pela determinagdo de carbono organico total usando a técnica associada
a espetroscopia de infravermelho.

Baseado nos resultados podemos obter algumas conclus6es mecanisticas e métodos de modo a mitigar
estes poluentes das aguas. Foi identificado que a descarboxilagcdo oxidativa € um mecanismo

importante no caso dos compostos que tém um grupo acido carboxilico alifatico.

PALAVRAS-CHAVE: Dioxido de titanio (TiO,), pesticidas, compostos farmacéuticos, AOP’s
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Abstract

Environmental pollution is a serious problem which we are currently facing. The most common
pollutants include aliphatic and aromatic toxic compounds, some of which are used as
pharmaceuticals, dyes, detergents, surfactants, and are present in agricultural wastes such as
insecticides, pesticides and herbicides, in addition to inorganic compounds, such as heavy metals,
NOx, SOx, and pathogens such as bacteria, viruses and fungi.

There are environmental laws and regulations for certain of the pollutants, and, hence, there is interest
in developing clean and sustainable processes to degrade them and prevent their accumulation in the

atmosphere and water.

Water scarcity and hydrosphere pollution are two major environmental concerns that are driving the

scientific community to develop advanced treatment methods (AOPS), in particular photocatalysis.

Photocatalysis refers to the catalytic degradation with light (either through oxidation or reduction)
caused by the activation of a catalyst, usually a semiconductor oxide, through ultraviolet (UV) or

visibly (vis) radiation.

Pesticides and drugs are some of the pollutants currently found in various types of water which require

high attention.

A literature review of the most important drugs in national and international waters, as well as some

pesticides, has been carried out.

Semiconductors of titanium dioxide synthesized by various methods and, in some cases, doped are the
subject of study of this thesis with emphasis on applications as heterogeneous photocatalysts in the
degradation of a variety of organic compounds, with particular interest in decreasing the band gap to

allow the use of sunlight.

One of the drawbacks of photocatalysis with TiO, powder is that with the particle size of the titanium
dioxide being very small, they tend to form colloidal suspensions, whose removal from solutions and

reuse is very expensive; one way we have studied to try to minimize these problems is to use of films.

In this work the effects of the various parameters such as the amount of catalyst, the pH and the
concentration of the pollutant were studied in order to optimize these parameters in order to increase

the efficiency in the degradation of the pollutants under study.

The initial studies involved the development of photocatalysts, metal oxides, by sol-gel methods, films

and characterization this by SEM, XRD, diffuse reflectance UV/vis spectroscopy and BET method.
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Later, these photocatalysts were used in oxidative photodegradation studies of the target pollutants in
aqueous solutions, identifying photoproducts and intermediates, kinetic study, determination of

reaction mechanisms, removal efficiency and mineralization.

The pollutants studied include anti-inflammatories drugs (ibuprofen, naproxen and paracetamol), the

anxiolytic alprazolam, the quinolone antibiotics ciprofloxacin and the bentazone pesticide.

The products were identified by chromatographic and spectroscopic techniques, such as GC, LC,

HPLC coupled to diode network spectrometers (DAD) and mass spectrometry.

The degree of mineralization was evaluated by the determination of total organic carbon using the
technique associated with infrared spectroscopy.

Based on the results we can obtain some mechanistic conclusions and methods in order to mitigate
these pollutants from the waters. One particularly important conclusion was the identification of
oxidative decarboxylation as an important mechanism in compounds with an aliphatic carboxylic acid
group.

KEYWORDS: TiO,, pesticides, pharmaceutical compounds, AOP's
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Apresentacao da dissertagao

A presente dissertacdo é baseada num trabalho desenvolvido nos Departamentos de Quimica da
Universidade de Coimbra e no Grupo de Reatividade Quimica e Fotoreatividade da Faculdade de

Ciéncias da Universidade da Corunha.
Esta dissertacdo esta dividida em dez capitulos.

No primeiro capitulo encontra-se a introducdo geral sobre a problematica dos poluentes no meio

ambiente e possiveis meios de 0s remover.

No segundo capitulo apresentam-se 0s materiais, métodos e técnicas experimentais e as sinteses

efetuadas para a obtengéo dos catalisadores.
No terceiro capitulo é descrita a caracterizagdo dos materiais cataliticos sintetizados.

Nos restantes capitulos (4, 5, 6, 7 e 8) sdo apresentados 0s resultados experimentais obtidos na
fotodegradacao dos diferentes poluentes estudados nesta tese.

No capitulo 9 sdo apresentadas as conclusdes gerais e as perspetivas futuras e no capitulo 10 as
referéncias bibliogréficas.

Capitulo do livro produzido durante o decurso dos trabalhos:
M. E. Azenha, A. Romeiro, M. Sarakha, “Photodegradation of pesticides and photocatalysis in the

treatment of water and waste”, in Applied Photochemistry, ed. R. C. Evans, P. Douglas, H. D.
Burrows, Springer, Dordrecht, 2013, Capitulo 6.
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Capitulo 1 — Introducéo Geral

1. Introducgao

A protecdo do meio ambiente é, nos dias de hoje, um dos assuntos mais importante globalmente, em
particular por parte dos paises mais desenvolvidos e a quimica desempenha um papel fundamental na
prevencdo e resolucdo de problemas de grande impacto tanto ao nivel socioecondmico como

ambiental.

A poluicdo ambiental, em particular a contaminagdo das aguas naturais, tem sido apontada como um
dos maiores problemas da sociedade moderna pelo que tém sido adotadas normas e legislacdo, cada

vez mais restritivas, de modo a minimizar o impacto no meio ambiente [1-3].

O aumento da populagdo mundial fomentou o desenvolvimento da atividade industrial e com ele a
producdo, por vezes descontrolada, de residuos prejudiciais ao ambiente. Atualmente, na Europa, sdo
produzidos cerca de 2000 milhGes de toneladas de residuos anuais, onde mais de 40 milhdes de
toneladas sdo classificados como perigosos [4].

Entre todas as substancias quimicas produzidas, existe uma série de compostos organicos, de uso
variado, possuindo formulas quimicas bem distintas, que pelos seus efeitos no meio ambiente e na
salde humana e resisténcia a degradagdo, foram denominados de poluentes organicos persistentes
(POP’s). Os POP’s apresentam-Se resistentes & degradacdo ambiental por meio dos processos
quimicos, biologicos e fotoliticos. Os POP’s persistem no meio ambiente por longos periodos,
apresentam capacidade de transporte de longo alcance, bioacumulagdo em tecidos humanos e animais,

e tém potencial de gerar impactos significativos na salide humana e no meio ambiente.

Sob os auspicios do Programa das Nagfes Unidas para 0 Ambiente (PNUA), foram concluidas, em
dezembro de 2000, as negociagOes relativas @ Convencdo sobre Poluentes Organicos Persistentes

(POP’s) - Convencéo de Estocolmo.

A Convencédo estabelece um enquadramento, baseado no principio da precaucdo, eliminacdo da
producdo, utilizagdo, importacdo e exportagdo de doze POP’s prioritarios (dibenzeno-p-dioxinas
policloradas, dibenzenofuranos policlorados (PCDD/PCDF), aldrina, dieldrina, endrina,
hexaclorobenzeno (HCB), heptacloro, clordano, mirex, toxafeno, bifenilpoliclorados (PCB) e o
diclorodifeniltricloroetano (DDT)), 0 manuseamento em seguranca, a deposicdo permanente e
elimina¢do ou redu¢do das libertagdes ndo intencionais de certos POP’s [5]. Alguns POP’s sdo

pesticidas.

A eliminacdo/inativacdo de poluentes tem sido alvo de investigacdo continua por parte da comunidade

cientifica devido ao seu impacto na satde publica.
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Capitulo 1 — Introducéo Geral

Os pesticidas e os farmacos sdo poluentes encontrados atualmente nos varios tipos de aguas e requerem

elevada atencao.

Os pesticidas inserem-se no contexto da caréncia de alimentos e demais produtos de origem animal e
vegetal exigido pelo aumento progressivo da populacdo. Para tal é necessario diminuir as perdas nas

lavouras e assegurar o desenvolvimento de culturas em larga escala com alta produtividade.

Nos Gltimos anos tem-se vindo a registar uma maior preocupacdo relativamente a qualidade da &gua,
0 que se prende com o aparecimento de quantidades cada vez maiores de substancias dissolvidas ou
em suspensao que, em determinadas concentragfes, podem causar problemas de satde publica. Os
pesticidas encontram-se entre estes compostos. Foram tomadas medidas a nivel Europeu,
nomeadamente, com a introducdo da Diretiva Comunitéria 98/83/CE sobre agua de abastecimento,
que foi transposta para o direito interno através da publicacdo do Decreto-Lei n.° 243/2001, de 5 de
setembro, revisto pelo Decreto-Lei n.° 306/2007, de 27 de agosto, exigindo que a quantidade de
pesticidas individuais ndo exceda o valor paramétrico de 0,1 pg.L? e que a totalidade das
concentragdes ndo exceda os 0,5 pug.L* [1, 6, 7].

Consoante o alvo de acdo, os pesticidas podem ser classificados em inseticidas, herbicidas, fungicidas,

acaricidas e antibacterianos, entre outros.

Em Portugal, a Food and Agriculture Organization (FAO) registou um consumo de 2200 toneladas de
herbicidas no ano de 2001. Os herbicidas possuem grande estabilidade, sendo libertados no ambiente
apos aplicacdo, atuando como contaminantes dos solos, aguas superficiais e subterraneas. A
contaminagdo é influenciada, essencialmente, por trés processos: adsorcéo, transferéncia e degradacao.
Os herbicidas com acidificantes e coadjuvantes sdo uma classe importante aplicada no controlo de
varios tipos de ervas daninhas e em diferentes areas de cultivo. No geral, estes herbicidas possuem
uma atividade residual longa, quer seja nos solos quer seja na agua, permanecendo durante varios
meses no compartimento ambiental devido & sua baixa degradagdo microbiana. Possuem pressdes de
vapor relativamente baixas e solubilidade em agua moderada, o que acentua a necessidade

monitorizacdo ambiental constante [8].

Sendo o arroz um dos cereais mais cultivados em todo o Mundo, em Portugal também ocupa um lugar
de destaque, com uma area de cerca de 21000 ha principalmente concentrada nas bacias hidrograficas
do Mondego, Sado e Tejo, atingindo producdes anuais na ordem das 150000 a 200000 toneladas. O
arroz ¢ semeado anualmente na primavera (abril - maio), sendo o controlo de ervas daninhas efetuado
através de aplicacdo de pesticidas levando ao aumento de contaminagdes da agua. Alguns estudos tém
vindo a ser efetuados para descrever e quantificar a contaminacdo do ambiente com pesticidas [9-11],
devido a praticas agricolas e a derrames acidentais, uma vez que estes tém consequéncias adversas na

salde publica e na biodiversidade.
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A poluicdo gerada pelos varios poluentes e seus derivados € uma realidade nas sociedades a nivel
mundial, a qual se vem juntando o crescente consumo dos produtos farmacéuticos, tais como

antibidticos, analgésicos, desreguladores enddcrinos, entre outros.

Ao longo dos Ultimos anos, a indastria farmacéutica tem aumentado o seu potencial na producdo de
substancias quimicas biologicamente ativas (SQBA). Porém, a sua presenca no ambiente sé na ultima
década comecou a ser quantificada e reconhecida como potencialmente perigosa para 0s ecossistemas
[12-16].

Fundamentais na prevencdo e tratamento de diversas patologias, os farmacos podem, no entanto,
ocasionar efeitos indesejados sobre organismos ndo alvo, quer terrestres quer aquaticos, interferindo

no equilibrio dos diferentes niveis das cadeias troficas e, consequentemente, na satide publica [17-20].

A contaminacdo das aguas e dos solos por residuos farmacéuticos constitui uma preocupacao
ambiental nova, refletida pela primeira vez na diretiva 2013/39/UE do Parlamento Europeu e do
Conselho de 12 de agosto de 2013.

Os farmacos, apds a sua administracdo em humanos ou animais, podem ser libertados no meio
ambiente por vérias vias. Estas substancias, uma vez ingeridas, sdo apenas parcialmente absorvidas
pelo organismo 0 que, em conjugacdo com as suas crescentes taxas de consumo global, resulta na
continua libertagdo para os sistemas de saneamento de uma ampla variedade de farmacos, seus
metabolitos e produtos outros de transformacdo. Assim, efluentes domésticos e hospitalares sdo uma
das principais fontes destas substancias, sendo outras também importantes as exploraces pecuarias,

os efluentes de algumas indistrias e os lixiviados dos aterros sanitarios [13, 19, 21-29].

Algumas investigacdes apontam os efluentes hospitalares como uma das principais fontes poluidoras
devido as descargas efetuadas nas redes de aguas residuais publicas sem qualquer pré-tratamento ou

com pré-tratamentos insuficientes [28, 30, 31].

Geralmente, estas substancias quimicas biologicamente ativas sdo uma parcela significativa dos
designados micropoluentes emergentes, e correspondem a substancias ndo regulamentadas, cuja
legislagdo urge ser produzida e implementada. Os micropoluentes emergentes, uma vez disseminados
no meio recetor (solo/meio hidrico), mesmo em concentragdes vestigiais, podem exercer efeitos
nefastos sobre a componente biética dos ecossistemas [12]. No entanto, pouco se sabe ainda sobre a
extensdo da sua ocorréncia ambiental, transporte, destino final e degradacdo dos medicamentos, em
particular, dos antibioticos [15, 32-34].
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Na Figura 1.1 esquematizam-se diferentes origens e fluxos de micropoluentes emergentes no meio
ambiente, associados a polui¢do dos meios recetores (terrestres e/ou aquaticos), gerada pelos farmacos

e seus metabolitos (adaptada de Heberer [21]).

Producio de
farmacos para uso:
Humano <
1
Excrecdes: ¢ i
Efluentes hospitalares Eliminagio de residuos

(medicamentos nio utilizados).

. ‘
| Residuos domésticos |_’| Aterros |_'| Solo I

_______________________________ <

Domicilios particulares

I Ferﬁ]iz:mtels para o solo I

Produg3o de plantas |-~ ’ -
P . Aguas para consumo
armacéuticas

- em mm o mm omm Humano e Animal

Figura 1.1 Vias de polui¢do do meio ambiente por farmacos e seus metabolitos [21].

A utilizacdo de medicamentos de uso veterinario representa, regra geral, um problema agravado
comparativamente com o uso de farmacos para consumo humano, devido ao facto de, comummente
serem administrados em doses maiores e de os efluentes agropecuarios serem depositados no solo,
muitas vezes sem qualquer tipo de tratamento prévio, poluindo diretamente as aguas subterraneas [35].
Acresce, ainda, que alguns farmacos ndo sdo metabolizados pelo organismo, o que origina a sua

excre¢ao como forma ativa aumentado assim o seu possivel impacto nas cadeias troficas [13].

No que diz respeito a utilizacdo preventiva e/ou terapéutica de farmacos pelos humanos, este processo
€ mais controlado, na medida em que parte dos medicamentos ou produtos resultantes da sua
metabolizacdo, quando excretados, sdo encaminhados pelos sistemas de drenagem de aguas residuais
para a estacdo de tratamento de aguas residuais (ETAR). Todavia, na maioria dos casos, estes
compostos afluentes a ETAR sdo submetidos a processos convencionais de tratamento geralmente

ineficazes, que originam a sua descarga quase integral no meio recetor [33, 36].

Atualmente sabe-se que os farmacos surgem frequentemente no meio ambiente embora geralmente em
quantidades vestigiais [14, 18, 37]. Porém existem zonas especificas onde as concentra¢es podem ser

mais elevadas, como por exemplo num efluente de um hospital ou de uma industria farmacéutica.
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Apesar da maioria dos estudos recentes indicarem que as concentra¢fes dos farmacos detetados no
meio ambiente sdo vestigiais, outros evidenciam o seu efeito cumulativo, pois grande parte destes
compostos apresentam um caracter de bioacumulacdo e persisténcia [16, 34, 38]. O tratamento
biolégico na ETAR promove apenas uma degradacdo parcial destes micropoluentes, insuficiente para
evitar a sua presenca nos meios hidricos, meios estes que estdo muitas vezes na origem de agua para

abastecimento publico.

As implicacdes resultantes da descarga de farmacos no ambiente aquatico sugerem a urgente
necessidade de encontrar processos complementares ou alternativos eficientes na degradacgéo e

economicamente viaveis.

A utilizagdo de processos de tratamento terciario ou de afinagcdo nas ETAR’s, como por exemplo a
utilizacdo de processos de membranas, oxidacao catalitica, foto-Fenton, ozonizagdo, adsor¢do com
carvao ativado e luz, permitem o aumento da eficiéncia de remocao. No entanto a implementacéao e
manutencao deste tipo de processos tém custos elevados para uma utilizacdo em larga escala na ETAR
[13, 29, 39-50].

1.1 Consumo de farmacos e a sua presenca no ambiente

Os farmacos para consumo humano englobam uma grande variedade de compostos bioativos com
estruturas quimicas, fungBes, comportamentos e atividades muito diversas. A média mundial de
consumo per capita de produtos farmacéuticos por ano é estimada em cerca de 15 g, mas nos paises

industrializados, o valor encontra-se entre 50 g e 150 g [51, 52].

Na Unido Europeia sdo utilizadas mais de 3 mil substancias ativas diferentes em medicina humana
como analgésicos, anti-inflamatorios, beta-bloqueadores, reguladores lipidicos (reguladores do
colesterol), antibidticos, reguladores hormonais, etc. [16, 35, 53]. Em Portugal, o INFARMED —
Autoridade Nacional do Medicamento e Produto de Sadde, I.P., publica anualmente as estatisticas

sobre as quantidades de compostos farmacéuticos e substancias ativas vendidas em todo o pais.

Em Portugal, os medicamentos mais vendidos sdo os grupos farmacoterapéuticos correspondentes ao
sistema cardiovascular e ao sistema nervoso central, com cerca de 52% das embalagens vendidas no
Sistema Nacional de Saude (SNS). Outros grupos com volumes de vendas significativas sdo os
medicamentos para o sistema enddcrino, o sistema locomotor e o sistema respiratério com 28.33%
[54].
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O farmaco com maior nimero de embalagens vendidas em Portugal em 2014, Figura 1.2, foi o
regulador lipidico sinvastatina seguido do regulador diabético metformina, do analgésico paracetamol,
do antiagregante plaquetario acido salicilico e do antibiético amoxicilina. Anti-inflamatérios como o
ibuprofeno e o diclofenac e ansioliticos como o alprazolam sdo também muito vendidos [55]. Entre as
100 substancias ativas com maior nimero de embalagens vendidas no SNS portugués em 2014
encontram-se muitos dos compostos frequentemente detetados em amostras ambientais (&guas
naturais, efluentes, sedimentos e solos) em todo o mundo, incluindo os compostos ja mencionados
acima e outros como 0 naproxeno e a ciprofloxacina usados como anti-inflamatério e antibidtico,

respetivamente.

Ciprofloxacina
Naproxeno
Lorazepam
Ibuprofeno

Atorvatatina
Alprazolam
Omeprazol -

Amosicilna i Clavlamico

Acido Acetilsalicilico

parscetarol -

Metmorfina

Sinvastatns

T T T T T T T T
0,0 50x10° 1,0x10° 1,5x10° 2,0x10° 2,5x10° 3,0x10° 3,5x10° 4,0x10°

Embalagens vendidas

Figura 1.2 Consumo (milhdes de embalagens) dos 10 farmacos mais vendidos no servico nacional de saude

em Portugal em 2014 incluindo os farmacos estudados neste trabalho [55].

O elevado consumo de uma grande variedade de farmacos a nivel mundial aliado as suas propriedades
fisico-quimicas tornou estes compostos numa das classes de poluentes emergentes mais preocupantes
a nivel ambiental. Nos ultimos anos tém sido frequentemente detetados farmacos, os seus metabolitos
e produtos de transformacdo em aguas naturais (superficiais e subterraneas), efluentes tratados,
sedimentos e lamas de ETAR e até mesmo em aguas destinadas ao consumo humano [13, 14, 16, 21-
24, 26, 28, 29].

A chamada de atencdo para este problema teve inicio na década de 70 nos EUA e quase uma década
depois em Inglaterra. Mas foi em meados dos anos 90 com o0 avango das técnicas analiticas, que se
conseguiu demonstrar que a contaminacdo ambiental por poluentes emergentes, entre 0s quais se

incluem os farmacos, é um problema real [19].
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Com o desenvolvimento das técnicas de detecdo cromatograficas mais sensiveis, com limites de
detecédo de ng.L ! ou pg.L? foi possivel identificar e quantificar um elevado nimero de farmacos em
amostras ambientais [16, 19, 29, 56, 57]. Nos Estados-Membros da Unido Europeia, a qualidade
guimica das aguas superficiais é controlada no dmbito da Diretiva — Quadro da agua (DQA)
2000/60/CE. Dentro deste quadro, a principal estratégia adotada, na area de poluicdo quimica, foi a
decisdo 2455/2001/CE que estabeleceu uma lista de 33 substancias ou grupos de substancias de
preocupacéo prioritaria devido ao seu uso, toxicidade, bioacumulagdo e dete¢éo em rios, lagos, 4guas
de transicdo e costeiras. A diretiva 2008/105/CE foi um novo passo na evolugdo da regulamentacéo,
estabelecendo, pela primeira vez, as normas de qualidade ambiental para as substancias prioritarias e
outros poluentes, assegurando a protecdo adequada do ambiente aquéatico e da saude humana.
Recentemente estas diretivas foram revistas pela diretiva 2013/39/UE no que respeita as substancias
prioritarias no dominio da politica da &gua. Diversos produtos quimicos, de interesse emergente, estdo
a ser incluidos num processo de revisdo para identificagdo de possiveis “substancias prioritarias” ou
“substancias perigosas”, devido ao seu potencial risco. Nesta revisao (Parlamento Europeu Resolugéo
Legislativa 2013), sete sdo produtos farmacéuticos e seis sdo produtos de cuidados pessoais, que
incluem o diclofenac, 17-B-estradiol e 17-a-etinilestradiol, &cido perfluorooctanossulfonico e seus
derivados (PFOS), hexabromociclododecano (HBCDD), dioxinas (PCDD) e furanos (PCDF + PCBs)
[58-60].

Atualmente sdo ja bastantes os estudos de monitorizagdo ambiental que evidenciam a presenga
frequente (embora geralmente em concentracdes baixas, ng.L? - png.L't) de uma grande variedade de
farmacos em diversos tipos de meios agquaticos nomeadamente em &guas superficiais, subterraneas,

efluentes tratados e até em aguas para consumo humano [14, 56, 61-67].

Na Tabela 1.1 encontram-se apresentados diversos casos de detecdo de residuos de farmacos em

amostras de aguas, quer naturais, de consumo ou residuais, que podem ser encontrados na literatura.

A ocorréncia de farmacos no ambiente, em especial nas aguas, tem sido nos Gltimos anos objeto de
estudo por varios autores [13, 17, 21-24, 59, 63, 68-72]. Muitos dos compostos frequentemente
detetados nas aguas naturais e efluentes tratados pertencem as classes dos anti-inflamatdrios,
antibioticos, reguladores lipidicos, beta-bloqueadores e drogas neuroativas [16, 27, 73]. Os anti-
inflamatorios naproxeno, ibuprofeno e diclofenac sdo dos mais consumidos a nivel mundial sendo
também os mais frequentemente detetados em amostras ambientais (Tabela 1.1). Entre os antibidticos
mais frequentemente detetados estdo a ofloxacina e a ciprofloxacina. Relativamente as drogas
neuroativas, a carbamazepina, a fluxetina e o diazepam sdo os farmacos desta classe mais estudados e

frequentemente detetados em amostras ambientais.
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Tabela 1.1 Tipo e concentragdo de farmacos em amostras ambientais (ng.L™), onde ND- ndo detetado, a —

maximo, b- média dos maximos, ¢c- minimo dos maximos, ALQ — abaixo do limite de quantificacao.

Agua Agua Agua Efluentes o o . .o
superficial subterranea potéavel de ETAR

- 3110 - - [56]

ND-4,5¢ - ND-0,6° 17,7-219°¢ [74]

Ibuprofeno - - - 119 (300)° [37]

- - - 6532 [40]

- - - <ALQ - 369 [28]

2 - - - 9,6 (231)° [37]

5 | Cetoprofeno i i i 120-260 [71]

= - - - 277-539° [40]

£ - - - 158-320 [28]

= 90-250 - - 250 [63]

z - - 548 - [75]

= ND-9,1¢ - ND-0,2¢ 42,1-289,1° [74]

o Naproxeno - - - 698 (1010)° [69]

8 - - - 140-1380 [37]

2 - - - 359-2208° [40]

< - - - 37-166° [76]

Z 264 - - - [28]

; - 61 } [75]

1,36-33,2° - ND-2,5° 210,7-486,4° [74]

Diclofenac - - - 6-431° [40]

- - - 24,6-83,1 [28]

Acido ) ) i 87-163° [40]

mefenamico ) B ) 44-392° [76]

b

: - 123 1o [70]

é Ofloxacina - - - 165128 {Zg}

xS - - - 110-366 [26]
P

E - - - 60 (130)° [70]

. . - - 42 - [75]

Ciprofloxacina ) B ) 5692¢ [40]

- - - 127-1396 [28]

Os farmacos que sdo mais dificeis de biodegradar sdo dos que tipicamente tendem a estar mais
frequentemente presentes nos efluentes tratados e em amostras ambientais. No entanto, pode também
ocorrer a presenca de farmacos facilmente biodegradaveis em efluentes de ETAR, mesmo quando as
eficiéncias de remogdo destes compostos pelos processos convencionais de tratamento sdo elevadas
em casos particulares em que os farmacos sdo muito consumidos e consequentemente encontram-se
em largas quantidades nos afluentes das ETAR. Um exemplo é o caso do ibuprofeno, em que apesar
das elevadas taxas de remocao nas ETAR, ainda subsistem gquantidades significativas deste composto

nos efluentes devido as grandes quantidades que normalmente entram nas estacdes de tratamento.
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Um estudo publicado recentemente em Portugal mostra que foram encontrados seis farmacos ao longo
do Estuario do Rio Douro. As substancias monitorizadas foram trimetoprim, propanolol,
sulfametoxazol, carbamazepina, diazepam e metabolitos ativos de fenofibratos e acido fenofibrico
[25].

Neste contexto, urge desenvolver, com base no conhecimento das propriedades fisico-quimicas destes
micropoluentes emergentes, processos mais eficazes e econdémicos no tratamento das aguas,

contribuindo para a protecdo da saude publica e o desenvolvimento sustentavel das comunidades.

Atualmente, na Unido Europeia, o licenciamento de novos farmacos requer a avaliagdo dos potenciais
riscos ambientais associados a sua utilizacdo, bem como a aprovacao de aspetos relacionados com a

sua qualidade, seguranca e eficacia [77-79].

Embora a maioria dos farmacos tenha resisténcia a bioconversao, eles podem ser excretados na sua
forma ativa podendo exercer o seu efeito germicida, neste caso nocivo, a varios organismos do meio
ambiente, provocando o desenvolvimento de espécies de microrganismos resistentes a esses farmacos,
0 que, num futuro préximo, pode tornar, nomeadamente alguns antibiéticos atualmente utilizados,
ineficazes no tratamento de certas doencas [80, 81]. Tal situagdo provoca uma espécie de ciclo vicioso,
como por exemplo, quando o Homem consome animais que foram sujeitos a farmacos a nivel

veterinario ou usufrui de 4gua poluida em atividades como a agquacultura e a pecuéria [82].

1.2 Pesticidas

Os pesticidas, também encontrados em aguas, sdo substancias ou misturas de substancias quimicas,
introduzidas no ambiente com a finalidade de anular, destruir, repelir ou diminuir a capacidade de uma
peste em competir com outros organismos [83]. Os pesticidas sdo normalmente utilizados na
agricultura, na eliminagdo de insetos, fungos ou ervas daninhas, sendo também usados em algumas
industrias, nomeadamente, nos produtos téxteis, papel, tintas, protecdo de madeiras e outros materiais.
Movem-se como qualquer outra molécula, do seu ponto de entrada até ao seu destino final, isto €, para
0 compartimento ambiental para o qual tém maior afinidade, podendo ao longo do processo, sofrer
transformacdes quimicas em todos os compartimentos ambientais, incluindo a biota, onde se engloba

todas as espécies bioldgicas dos varios niveis tréficos.

Os pesticidas inserem-se no contexto atual para assegurar o desenvolvimento de culturas em larga

escala com alta produtividade.
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Embora ndo sejam necessariamente venenos, os pesticidas sdo quase sempre toxicos e dividem-se em

varios grupos, tal como esquematizado pela Figura 1.3.

Fungicidas

Herbicidas

Triazinas ‘

Derivados de Ureia,de
Uracilo,Sulfonilureias

‘ Amidas e Anilidas ‘

Dinitroanilinas ‘

Fenoxi-Fitohormonas

Tiadiazinas

Carbamatos

Outros

Bentazona

Figura 1.3 Classificagio de pesticidas de acordo com a doenca ou praga que atacam.

Esta diviséo € feita de acordo com a doenga ou praga a que se destinam combater, destacando-se dentro
dos pesticidas, agueles usados no controle de ervas daninhas, denominados herbicidas e os inseticidas

usados no controle de insetos, e ainda fungicidas e bactericidas.

Em 1939, Paul Muller, descobriu que o DDT (diclorodifeniltricloroetano) era um inseticida muito
eficaz, o que depressa o tornou o pesticida mais usado do mundo. Contudo, mais tarde, na década de
60, descobriu-se que o DDT provocava danos a saude de diversas espécies de aves, animais e humanos,
prejudicando a sua reproducédo oferecendo assim riscos para a biodiversidade. Este pesticida é hoje em
dia proibido em 86 paises, sendo ainda usado em alguns paises no combate a malaria e outras doencas

tropicais, matando mosquitos e outros insetos transmissores [83].

Devido a aplicacdo de métodos agricolas intensivos durante as Gltimas décadas e ao desenvolvimento
em larga escala da industria agroquimica, a variedade e quantidade de agroquimicos presentes nas
aguas continentais e marinhas tem aumentado dramaticamente. A maioria dos pesticidas sdo
resistentes a degradacdo quimica e fotoquimica sob condi¢fes ambientais tipicas [84] e devido a sua
elevada mobilidade no solo, elevados tempos de meia vida e elevada aplica¢do tém-se tornado um

problema crescente [85].

Dado este problema, um relatdrio elaborado no &mbito do programa internacional para a segurancga
quimica da OMS (Organiza¢do Mundial de Satde) determina o valor de 30 pg.L?, como maximo

admissivel de pesticidas em agua para consumo humano. No entanto, a Unido Europeia bem como a

12 Fotocatélise com 6xidos metalicos semicondutores na degradacédo de farmacos e pesticidas em agua



Capitulo 1 — Introducéo Geral

Agéncia Norte Americana de Protecdo Ambiental (Environmental Agency Protection (EPA)) e
autoridades para a regulamentacdo da qualidade da dgua potavel, estabeleceram como maximo de
concentracdo 0,1 ug.L [86] para qualquer pesticida individual e alguns produtos de degradagéo, e

concentracdo de 0,5 ug.L* para o total de pesticidas presentes na dgua de consumo humano [87-89].

Em Portugal, a detecdo e estudo do comportamento dos pesticidas no solo, ganha maior importancia
pelo facto de 53% da agua potavel do nosso pais ter origem em &guas subterraneas. Anélises realizadas
entre 0s anos 1983 e 2006, detetaram a presenca de varios inseticidas e herbicidas, de forma
quantitativa e qualitativa em amostras retiradas do rio Tejo e seus afluentes, como s&o 0s rios Sorraia

e Trancdo, que estéo inseridos em importantes areas agricolas [90-92].

Como ja referido anteriormente, os efeitos cronicos dos herbicidas levaram ao alerta por parte da
comunidade cientifica para a presenca de pesticidas em aguas e alimentos.

E fundamental a utilizacdo de processos de degradac&o de poluentes nas aguas e solos.

Os processos de degradacgdo sdo caracterizados e classificados em processos quimicos, fotoquimicos
ou bioldgicos, sendo os estudos feitos no sentido da fotodegradacao ser dividida em vérias categorias,
como fotodegradacdo direta, degradacdo fotossensibilizada, degradacdo pela reacdo com o radical

hidroxilo e/ou degradacéo fotocatalitica [84].

1.3 Processos de oxidagao avangada

Como alternativa potencial ou complemento aos tratamentos convencionais existentes nas ETAR’s, os
processos de oxidagdo avangados (AOP’s) tém suscitado particular interesse, uma vez que se formam
espécies altamente reativas capazes de atuar na oxidacdo quimica de uma vasta gama de substancias
poluentes bem como intervir no controlo da formagéo de subprodutos de desinfecdo [93]. Porém, este

método depende do composto recalcitrante e das propriedades do efluente a tratar.

Os processos de oxidacdo avancados sao eficientes no tratamento de dgua face a sua grande capacidade
em mineralizar parcialmente ou na totalidade alguns compostos recalcitrantes, toxicos e nado
biodegradaveis ou originar outros compostos mais simples e potencialmente inofensivos para o meio

ambiente.

Dependendo das propriedades do fluxo e dos objetivos de remocao de cada estacdo de tratamento, 0s
processos de oxidacdo avancados podem ser empregues isoladamente ou em conjunto com outros

processos fisico-quimicos e biologicos de modo a obterem uma melhoria da eficiéncia do tratamento.
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Os processos de oxidacdo avancados tanto podem ser aplicados na fase de pré-tratamento, para
converter compostos recalcitrantes noutros biodegradaveis e assim removiveis no subsequente
tratamento biolégico, como em efluentes contendo na sua composicéo fragbes biodegradaveis, no pré-

tratamento bioldgico, seguido de pés-tratamento quimico [94].

Os processos de oxidacdo avancados podem ser classificados como homogéneos e heterogéneos,
podendo incluir no seu procedimento radiacdo UV e/ou solar, ozonizagdo, tratamento Fenton ou foto-
Fenton. Os processos homogéneos agrupam o catalisador e o sistema na fase liquida, utilizando o Os,
H.O, ou reagente Fenton para gerar o radical *OH. Por sua vez, os heterogéneos, geralmente usam
semicondutores como catalisadores na fase solida. A incidéncia da radiagdo UV associada as
propriedades semicondutoras do catalisador permitem acelerar a formacdo de radicais *OH,
fundamentais na mineralizacdo de alguns compostos organicos refratarios, inativacdo de agentes

patogénicos e decomposicao de subprodutos da desinfe¢do com compostos clorados [95].

Por definicdo, os processos de oxidacdo avancados sdo sistemas reacionais que contemplam a
formacéo in situ de espécies altamente reativas do oxigénio, como por exemplo, o radical sulfato (SO4*
*), o radical superoxido (O2*) e o radical hidroxilo (HO®), sendo este Gltimo o mais reativo [96].

Os métodos AOP’s envolvem moléculas que geram o radical hidroxilo (HO®) in situ em meio
homogéneo ou heterogéneo. Assim podemos ter diversos modos de producdo de radicais HO®, tais

como [97]:

i) Reagdo sob UV /H;0;

E conhecido que uma ativagio fotonica pode induzir mudangas de estrutura de uma molécula quando
a intensidade luminosa de comprimento de onda é escolhida criteriosamente. Com efeito, numerosos
estudos mostraram que é possivel degradar certas moléculas irradiando-as diretamente. Este fenémeno
chamado de fotolise explica a formagao de intermediarios “metabolitos” detetados no solo, na dgua e
no ar. Para melhorar a eficicia deste método, a adicdo de um oxidante extremamente forte
nomeadamente o peréxido de hidrogénio ou o0 ozono revelou-se efetivo. Esta combinacdo favorece a
formacé&o dos radicais hidroxilo, implicados na oxida¢édo de uma larga gama de produtos quimicos tais

como pesticidas, haloalcanos, ésteres, aromaticos, aminas, entre outros [98, 99].

RadiacGes de comprimentos de onda UV compreendidas entre 200 e os 280 nm induzem a
decomposicao de H20-, 0 que gera radicais hidroxilo, com formac6es de dois HO* por fotdo absorvido
[100]:

H,0, + hv - 2HO® (Eq. 1.1)
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Esta producéo eficaz e rapida de radicais HO® permite iniciar mecanismos radicalares. O peroxido de

hidrogénio é envolvido em varias reacdes:
H,0, + H,0 2 HO; + H;0% (Eq. 1.2)

HO® + H,0, - HO} + H,0 k= (2—3.8) x 107mol"t.L.s™1 (Eq. 1.3)

HO® + HO; - 05° + H,0 (Eq. 1.4)
2HO5 - H,0,+ 0, k=83x10°mol . L.s7?! (Eq. 1.5)
2HO® - H,0, k=53x%x10°mol 1. L.s71 (Eq. 1.6)
HOS+ HO®* > H,0+0, k=71x10°mol 1. L.s71 (Eq. 1.7)

i) 0JUV

Ozonizacdo combinada com a radiacdo UV é um método utilizado na purificacdo de aguas desde os
anos 70.

O processo de formagdo de HO® foi proposto em duas etapas. Em primeiro lugar, homélise do ozono,
induzida pela luz, para dar um atomo de oxigénio no estado excitado, seguindo-se a formacdo de
radicais HO®

O;+hv -0 (1D) +0, A1<310nm (Eq. 1.8)

0(‘D) + H,0 - 2HO" (Eg. 1.9)

i) Oy/H,0/UV

Os radicais hidroxilo podem ainda ser gerados, quer por decomposic¢do do o0zono na presenca de HO,™,

quer por fotolise de H,0..

H,0,+ H,0 2 H;0* + HO; (Eq. 1.10)
O3+ HO; - HO® + 05" + 0, (Eq. 1.11)
H,0, + hv - 2HO" (Eg. 1.12)
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iv) Reacdo de Fenton (Fe*/H,0,)

Na reacdo Fenton intervém os ides Fe?* na presenca do perdxido de hidrogénio a pH 3, cuja reacdo

envolve a formacdo do radical HO®

Fe?* + HO — OH — Fe(OH)*™ + OH" (Eq. 1.13)

Na auséncia de compostos organicos, o radical HO® gerado, continua a reagir lentamente consumindo
0 peroxido de hidrogénio, Eqg. 1.3. Em contrapartida, na presenga de compostos orgénicos (R-H),

ocorre a oxidacéo, Eq. 1.14:
R—H+HO® - R+ H,0 (Eq. 1.14)

Ha formacao de radicais organicos que, vao continuar a reagir de acordo com 0s mecanismos em cadeia
complexos (propagacdo). Este processo pode ter lugar na auséncia ou na presenca de oxigénio (O,).
Na presencga de oxigénio, os radicais alquilo (R*), gerados, reagem muito rapidamente e formam o

radical peréxido, seguindo-se passos de degradag&o molecular.

R* + 0, > ROO" (Eq. 1.15)

v) Reagcdo foto-Fenton (Fe*/H,0./UV)

A reacdo foto-Fenton [100] consiste na producdo de radicais hidroxilo pela luz numa solucdo de
peréxido de hidrogénio e uma quantidade catalitica de sal de ferro.

h
Fe3* +H20—1>/Fe2+ +H* + HO* (Eq. 1.16)

Fe?* + H,0, > Fe3* + OH™ + HO"® (Eq. 1.17)

vi) Reacdo electro-Fenton

O electro-Fenton é um método eletroquimico que permite colocar em contacto o ido ferro (Ill) e o

perdxido de hidrogénio. E baseado na produc&o in situ da 4gua oxigenada e/ou o Fe (11) pela reduco
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simultanea do oxigénio molecular e do ferro (111) sobre um catodo de acordo com as semirreagdes

redox:
Fe3t + e~ - Fe?*t (Eq.1.18)

0, + 2H* 4+ 2e™ - H,0, (Eq.1.19)

Estas espécies electro formadas reagem para gerar os radicais hidroxilo (reagdo de Fenton):
Fe?* + H,0, > Fe3* + OH™ + HO® (Eq. 1.20)

Este método apresenta a vantagem de minimizar em teoria as reaces de competi¢cdo que consomem
radicais hidroxilo, produzindo no meio continuo 0s reagentes necessarios, no entanto existem gastos

energéticos consideraveis [101, 102].

vii) Radiolise

A radiolise por radiagdo de alta energia ou fotélise da dgua com radiacdo UV em vacuo resulta na

reacao:
hv
H,0 - H* + HO® + egy (Eq. 1.21)

O HO* radical pode reagir com o poluente (P) por:

Transferéncia de eletrao: HO*+P - OH™ +P* (Eg. 1.22)
Abstracdo de H*: HO®*+ PH - H,0 + P° (Eg. 1.23)
Adicdo a anéis aromaticos: HO*+P —>P—-HO* (Eq. 1.24)

viii) Sonoquimica

A sonoquimica é uma técnica que utiliza os ultra-sons para degradar poluentes em meio aquoso e ja
foi usada com o paratido [103] e a atrazina [104], por exemplo. Esta técnica é acoplada geralmente a

um outro método de tratamento. Esta combinagdo tem um efeito de sinergia que aumenta a eficacia do
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tratamento. A propagacdo de ultra-sons na agua conduz a formacdo de microbolhas de cavitacdo e
dentro destas predominam condicBes extremas de temperatura e de pressdo que conduzem a

dissociacao da agua e a producéo de radicais HO®, H®, entre outros.

Nos sistemas homogéneos, a combinacao de radiacdo UV com oxidantes fortes promove a remocao
de matéria organica. No entanto os sistemas heterogéneos que utilizam catalisadores, como o diéxido
de titdnio (TiOy), 6xido de zinco (ZnO), éxido de ferro (Fe203) e sulfureto de zinco (ZnS), demonstram
maior eficiéncia a degradar compostos organicos refratarios [105, 106]. Assim, a fotocatalise
heterogénea tem sido amplamente estudada, devido a sua capacidade de degradar algumas classes de
poluentes organicos, tais como os alcanos, cloroalifaticos, éalcoois, &cidos carboxilicos, fendis,

clorofendis, herbicidas, surfactantes e corantes, Tabela 1.2, adaptada da referéncia [107]).

Tabela 1.2 Compostos organicos degradaveis por fotocatélise heterogénea com TiOs.

Classes Exemplos
Hidrocarbonetos hexano, ciclohexano
Cloroaromaticos clorobenzenos, tolueno, benzeno
Cloroalifaticos cloroférmio, tricloroetileno, acido tricloroacético, acido dicloroacético
Fenois e Clorofenois fenol, pentaclorofenol, 4-clorofenol
Herbicidas atrazina, bentazona, metomil, diuron, diquat
Corantes rodamina, alaranjado de metilo, azul de metileno

Dos varios catalisadores empregues nos processos de oxidagdo avancados, o TiO, tem sido 0 mais
utilizado na fotocatélise heterogénea, devido & possibilidade de ativagdo na presenca de luz solar,
insolubilidade na &gua, boa estabilidade térmica e quimica para uma gama variavel de pH, resisténcia

a corrosdo, baixo custo e caréncia de toxicidade, quando comparado com outros semicondutores [108].

1.3.1 Fotocatalise heterogénea com TiO2: fundamentos e mecanismo

O desenvolvimento de tecnologias com aproveitamento da radiacdo solar e de nanoparticulas de TiO;

constituem, entre outros, estudos de enorme relevancia para otimizar este processo fotocatalitico.
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Vérios catalisadores pertencentes a classe dos semicondutores (0xidos e sulfuretos) tém sido utilizados
na degradacdo fotocatalitica de poluentes organicos, nomeadamente o TiO2, ZnO, Ce0,, CdS, ZnS,

WOs3, entre outros.

O dioxido de titanio € um semicondutor com um hiato entre a banda de valéncia e a banda de conducéo
de aproximadamente 3,2 eV (band gap). Esta energia corresponde a energia de um fotdo de
comprimento de onda inferior a 400 nm, pelo que o TiO; no seu estado sélido apresenta uma forte

absorcéo abaixo daquele valor.

Comercialmente, o diéxido de titdnio encontra-se disponivel sob trés formas cristalinas, séo elas a
anatase, o rutilo e a brokite. A forma anatase apresenta uma densidade de 3,9 g.cm, enquanto a forma
rutilo tem uma densidade de 4,2 g.cm e a forma brokite tem uma densidade de 4,1 — 4,2 g.cm™. Esta
diferenca esta relacionada com as suas diferentes estruturas cristalinas, Figura 1.4.

w - - - g » .l‘ v .:r' . Y. <
Anatase ; c Rutilo < c Brokite

Figura 1.4 Estruturas cristalinas do TiO, [109].

A forma rutilo € a que possui maior capacidade de dispersdo da luz, sendo também a forma cristalina
do TiO2 mais estavel. Contudo, é a forma anatase que demonstra uma maior eficiéncia fotocatalitica.
A sua formagcdo é favorecida por temperaturas médias (< 600°C), o que conduz a uma maior area de
superficie e a uma maior densidade superficial dos sitios ativos disponiveis para a adsorcao e reagdo
catalitica [110].

O dioxido de titanio pode ser utilizado em suspensdo em reatores batch ou reatores continuos de leito
fluidizado, ou alternativamente, pode ser imobilizado em suportes como esferas de vidro, teflon, fibras

de vidro ou em suporte téxtil.

A escala industrial, a utilizag&o de suspensdes de TiO, tem revelado alguns problemas, principalmente

no que diz respeito & sua separacdo e regeneracdo. Devido a reduzida dimensdo das particulas do
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semicondutor, a separacao por filtracdo torna-se um processo muito caro. Entdo, torna-se justificavel

a imobilizacdo do catalisador nos suportes referidos anteriormente.

Para contornar esse constrangimento operacional a imobiliza¢do do TiO2 nos mais diversos suportes
tem sido largamente estudada, devendo o material ideal ser transparente a radiacdo UV, resistente a

ambientes oxidantes e ndo deve interferir no contacto entre o poluente e o fotocatalisador.

Apesar de apresentar, em geral, eficiéncias de remo¢do menores na oxidacdo dos micropoluentes a
utilizacdo de reatores com TiO, imobilizado elimina o constrangimento associado & necessidade de
conceber sistemas de filtracdo das nanoparticulas, tornando o tratamento da 4gua mais econémico. Por
sua vez, o controlo e conhecimento dos efeitos dos parametros operacionais do reator e das suas
interagdes constituem um desafio atual, fundamentalmente para a otimizagdo do processo e a eventual

superacdo da questdo associada a sua eficacia.

Uma reagdo quimica catalisada envolve fenémenos fisico-quimicos de adsor¢do e desorcao além da
reacdo quimica. A energia de barreira, ou energia de ativacdo de uma reacdo catalisada é inferior a
energia de ativacdo de uma reacdo ndo catalisada, resultante da adsorgéo e desorcao.

De uma forma geral, o processo é baseado na irradiacdo de um fotocatalisador, neste caso o TiO;, que
absorve a energia do fotdo (hv), maior ou igual & energia do “band gap’™ para provocar a transicéo
eletronica. O eletrdo excitado passa da banda de valéncia (BV) para a banda de condugédo (BC),

formando um par eletrdo/lacuna (e/h*). A Figura 1.5 ilustra 0 mecanismo de foto-ativa¢éo do TiO».

i /—\\
0,

e o Foto-redug@o
Radical "

Superoxido

TiO
@
o\\\?’ +
R #o co,
Foto-oxidagdo )/
.
—
Band gap h* “on

Figura 1.5 Esquema conceptual do mecanismo da fotocatéalise heterogénea com TiO,, adaptado das referéncias

[93, 111, 112].

! Ou hiato energético - Quantidade de energia minima requerida para excitar um eletrdo da banda de valéncia para a banda
de condugdo.
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A lacuna gerada na BV oxida diretamente o poluente ou oxida HO™ e a 4gua para produzir radicais
HO*, enquanto o e na BC reduz o oxigénio adsorvido sobre o catalisador. A ativacdo do TiO; (Eq.

1.25) pode ser representada pelas seguintes etapas [113]:
TiO, + hv -» Ti0, (e~ + h™) (Eg. 1.25)

A reacdo de reducdo da-se na BC pela libertagdo de eletrbes, ao passo que a rea¢do de oxidagdo ocorre
na BV quando da captura de eletrGes. O eletrdo combina com o oxigénio dando origem ao radical

superdxido, O2* (reacdo de reducdo, Equacdo 1.26).

e +0,- 05 (Eqg. 1.26)
03~ + H* - HO} (Eq. 1.28)

Por sua vez, o ido hidréxido ou a agua com a lacuna forma o radical *OH e regenera o catalisador

(reacdo de oxidacdo equagdo 1.29).
OH~ 4+ TiO,(h*) » HO"® + TiO, (Eg. 1.29)

H,0 + TiO,(h*) -» HO®* + Ti0O, + H* (Eq. 1.30)

Caso 0 processo de reducdo e oxidacdo ndo ocorra simultaneamente, os eletrbes foto-excitados
acumulam-se na BC ocorrendo, em nano segundos, uma recombinagdo com a BV com consequente

libertacdo de energia sob a forma de calor e diminuig&o do efeito fotocatalitico.

As espécies reativas do oxigénio formadas durante o processo da fotocatalise heterogénea sdo
responsaveis pela degradacdo da matéria organica, uma vez que os radicais presentes podem reagir
com os poluentes produzindo compostos de degradagéo de acordo com a natureza do substrato e das
condicOes de reacdo. Sendo esta reacdo aerdbia, a foto-mineralizacdo sé ocorrera na presenca de

oxigénio de acordo com o esquema 1.1.

Poluente — Intermediarios — CO, + H,0 + Acidos minerais
2

Semicondutor
hvzEpg

Esquema 1.1 Equacdo que traduz a foto-mineralizag&o.
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Neste trabalho, vamos mostrar um outro mecanismo importante na auséncia de oxigénio, a

descarboxilacdo por lacuna de compostos com o grupo &cido carboxilico.

A cinética do processo de fotocatalise heterogénea com TiO, também tem sido amplamente estudada
e parece ser consenso geral que as reacfes ocorrem segundo o modelo matematico de Langmuir -

Hinshelwood, traduzido pela equacdo 1.31 [113, 114].

dC _ kxKXCy

Tp=——=——2
0 dt  1+(KxCg)

parat = 0min (Eg. 1.31)

onde,

1o — Velocidade inicial da foto-oxidagdo (mg.L™t.min);
Co — Concentracéo inicial da matéria organica (mg.L™);
k — Constante de velocidade da reagdo (mg.L*.min);
K — Constante de adsorcdo da matéria (L.mg™).

Caso as concentracdes iniciais da matéria organica sejam bastante reduzidas (K x Co «< 1), a
concentracdo de matéria organica ao longo do tempo pode ser descrita de modo satisfatorio por uma

cinética de decaimento de pseudo-primeira ordem traduzida pela equagdo 1.32 [115].

Ce = Co x e ¥arv*t s com kyy, = k X K (Eq. 1.32)
Em que,
kapp € @ constante de velocidade aparente de 12 ordem (min?).

A velocidade inicial de foto-oxidacdo é dada pela equacdo 1.33, obtida a partir da equacdo 1.31

considerando uma quantidade de matéria orgénica reduzida.

22 Fotocatélise com 6xidos metalicos semicondutores na degradacédo de farmacos e pesticidas em agua



Capitulo 1 — Introducéo Geral

A eficiéncia fotocatalitica pode ser melhorada pelo aumento da sua area superficial ativa [116],
adaptacdo das dimensdes a escala macroscépica [117, 118] ou adi¢do de materiais co-adsorventes
[119-122].

A adicdo de co-adsorventes como silica, alumina, ze6litos ou carvao ativado também tem sido alvo de
estudo por diversos investigadores. Aquando da utilizacdo conjunta destes dois adsorventes é
observado um efeito sinergético provocado pela criacdo de uma interface de contacto entre as duas
fases solidas, ocorrendo a transferéncia do poluente adsorvido no carvdo ativado para o dioxido de
titanio, onde é degradado fotocataliticamente, Figura 1.6, [119, 122-125].

Substrato Substrato Co,

Intermediario (Substrato )gs

Co,
a) b)

Figura 1.6 Degradagdo fotocatalitica: a) via TiO- e b) via TiO, + carvéo ativado.

A utilizacdo de materiais nanoestruturados como nanoparticulas e nanotubos de TiO, conduz a um
aumento significativo da atividade fotocatalitica do semicondutor, uma vez que a area superficial

disponivel para a ocorréncia da rea¢do torna-se muito superior [117, 118, 126-130].

Os principais parametros que podem condicionar as cinétias de foto-oxidacéao e foto-mineralizagdo no
tratamento de aguas sao: a dosagem do catalisador, o pH, o oxigénio dissolvido (OD), a concentracao
inicial do poluente, o comprimento de onda da radiagéo, a intensidade da luz solar e a transmissividade

das superficies do TiO; a radiagdo UV.

1.3.1.1 Dosagem do catalisador (TiO;)

Num sistema fotocatalitico heterogéneo, a reacdo fotocatalitica é fortemente influenciada pela
concentracdo do fotocatalisador, aumentando proporcionalmente com a quantidade até determinado
valor. Porém, a concentracdo 6tima do catalisador, em qualquer aplicacdo fotocatalitica, deve ser
determinada em funcdo da geometria e condi¢des de funcionamento do reator, de modo a evitar o

excesso de, por exemplo, TiO; e garantir uma absorc¢éo total e eficaz de fotGes.
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A reacdo fotocatalitica é induzida pela absorcéo de fotdes de luz, mas quando a quantidade de TiO;
aumenta consideravelmente nem todas as nanoparticulas do catalisador sdo excitadas. No caso da
fotocatalise heterogénea com TiO- suspenso, 0 aumento drastico da concentracdo de TiO-, ao induzir
uma elevada turvacdo, promove uma diminuicdo na absorcdo de fotdes de luz e consequentemente

uma diminuicédo da percentagem de reacao fotocatalitica [115, 131].

Estudos recentes tém avaliado o potencial da aplicabilidade de baixas concentra¢Ges de TiO2 no
tratamento de &aguas residuais. Prieto-Rodriguez et al. [132] demonstraram que concentracdes
reduzidas limitam a velocidade da reagdo fotocatalitica devido a fraca absorcdo de fotdes de luz,
porém, aumentam a capacidade do TiO, em degradar um maior nimero de micropoluentes, ainda que
exijam um tempo de reacdo superior. A utilizagdo de concentracdes baixas de TiO, no tratamento
terciario de ETAR pode ser uma boa alternativa, econémica e simples, na remocéo de micropoluentes
refratarios, aos tratamentos convencionais, embora sejam necessarios mais estudos para avaliar a sua

real viabilidade.

1.3.1.2 Concentragdo hidrogenionica (pH)

Num sistema fotocatalitico heterogéneo, o pH é um dos parametros mais importantes que afetam a
interface semicondutor/solucédo, levando a modificagdes do potencial redox e das propriedades de

sorcao e desorgédo do catalisador.

O pH tem um efeito elevado na eficiéncia da fotodegradacdo de contaminantes, uma vez que as
particulas dos éxidos metalicos suspensas nas aguas sdo reconhecidamente anfotéricas. O Potencial de
Carga Zero (PCZ) do TiO; encontra-se na faixa de valores de pH 5,0 < PCZ < 6,6. Isso indica que em
meios reacionais com valores de pH inferiores ao PCZ, o titanio esta carregado positivamente e, em
valores de pH superiores ao PCZ, o titanio estara carregado negativamente, equagoes 1.34 e 1.35 [133,
134]. Essa mudanca nas cargas superficiais interfere na adsor¢do dos contaminantes sob as particulas

do titanio, dessa forma interferindo na percentagem de degradacéo.

pH <pCZ Ti0O,+H* S >TiO,H* (Eq. 1.34)

pH >pCZ TiOH + HO™ S > Ti0™ + H,0 (Eq. 1.35)
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Além disso, os radicais HO® podem ser gerados pela reacdo entre o hidréxido e a lacuna. As lacunas
sdo consideradas as principais espécies oxidantes em meio &cido, enquanto os radicais HO® sdo

considerados as espécies predominantes em meio neutro ou alcalino [135, 136].

1.3.1.3 Oxigénio dissolvido (OD)

Geralmente, o oxigénio é fornecido a reacdo fotocatalitica mediante arejamento que, além de ser uma
fonte econdmica de oxigénio, tem também o papel de ajudar a manter a mistura homogénea no reator,

quando o TiO- é utilizado em suspens&o [137].

Na auséncia de compostos capazes de aceitar eletrfes foto-excitados, o oxigénio dissolvido assegura
0 processo oxidativo durante a absorcdo de fotbes pelo semicondutor, evitando a acumulacdo de
eletrdes na BC que favorece a recombinacdo do par e/h* na superficie do TiO,. Assim, 0 oxigénio age
como aceitador de eletrbes em excesso, formando o ido superdxido e impedindo essa recombinacao,

equacéo 1.27.

O oxigénio dissolvido € ainda responsavel pela formacdo de outras espécies reativas do oxigénio e
promotor do mecanismo de clivagem do anel aromatico de alguns poluentes orgénicos, bem como
mineralizagdo da matéria organica. Em sistemas fechados, o aumento significativo da pressao parcial
do oxigénio no reator resulta num aumento da percentagem de mineralizacdo de matéria organica
[106].

Vérios estudos comprovam que o uso de oxigénio como um recetor de eletrGes pode melhorar as
eficiéncias de degradacdo num sistema fotocatalitico. A titulo de exemplo, Yang et al. [138]
demonstraram que a adi¢do de oxigenio aumentou significativamente a velocidade de degradagéo
fotocatalitica do paracetamol até seis vezes mais, o0 que corresponde a uma mudanca na velocidade de

reacdo de 1,6x107 para 10,5x10 min™,
1.3.1.4 Concentragdo inicial do poluente

Na fotocatalise heterogénea, a percentagem de degradacdo de compostos organicos segue o
comportamento de saturagcdo. Com efeito, a percentagem de degradacdo aumenta com o aumento da
concentracdo inicial do poluente, até um certo limite, a partir do qual a percentagem de degradacdo se
torna independente da concentracdo inicial. Deste modo, a cinética da reacdo muda da 12 ordem para

a ordem zero [139].

Devido & natureza da reagdo fotocatalitica, a diminuicdo da percentagem de degradagdo para elevadas

concentracdes iniciais de poluentes deve-se a competicdo entre o poluente e/ou os produtos de
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oxidacdo para sitios ativos da superficie do fotocatalisador irradiado, diminuindo a sua atividade até a

desativacdo [140].

Um outro fator a ter em conta é a influéncia da absorcdo da radiacdo pelo poluente no processo
fotocatalitico, uma vez que quanto maior for a sua absor¢do menor sera a radiacdo disponivel para
ativar o catalisador. Deste modo, a presenca de substratos capazes de absorver radia¢do na faixa de

comprimento de onda do catalisador influenciara a cinética da reacdo fotocatalitica.

1.3.1.5 Intensidade e comprimento de onda da radiagéo incidente

O aumento da intensidade de luz resulta no aumento da percentagem de degradacdo de compostos
organicos. Os efeitos induzidos pelo comprimento de onda da radiagéo solar incidente depende do tipo
de catalisador e da fase cristalina por exemplo em TiO; (anatase ou rutilo), uma vez que a energia
necessaria para excitar o eletrdo varia com essa fase. A energia “band gap ” para a fase anatase e rutilo
é de 3,2 eV e 3,0 eV, respetivamente, correspondente a radiacdo UV de comprimento de onda menor
que 400 nm [115].

A luz solar, Figura 1.7, pode ser utilizada como fonte de radiagdo para ativacdo do TiO,, uma vez que

o fluxo da radiacdo UVA representa cerca de 20 a 30 W.m2 na zona dos 300 a 400 nm.
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Figura 1.7 Espetro solar.
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A radiacdo UVA é suficiente para ativar o TiO, durante o processo de fotocatalise, independentemente

da fase cristalina.

Segundo Chong et al. [106], a intensidade da luz é um dos fatores com maior influéncia na reacao
fotocatalitica. Para baixas intensidades, observa-se dependéncia linear para a velocidade de reacdo, ao

passo que, para elevadas intensidades, esse comportamento ndo se mantém linear e a percentagem
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depende da raiz quadrada da intensidade da luz [106, 141]. Por natureza, as rea¢des quimicas sao lentas
e, sob intensidades luminosas elevadas nao utilizam os eletrdes e as lacunas na mesma velocidade em
gue sdo gerados, promovendo, assim, a formacgdo de um nimero maior de eletrdes na BV do que na
BC [142].

1.3.2 Fotocatalise heterogénea com TiO. como catalisador

Muitos tém sido os contributos associados a evolucdo do conhecimento cientifico no dominio da
fotocatalise com TiO, como catalisador.

Nagaveni et al. [143] compararam a atividade fotocatalitica das particulas de TiO, Degussa P-25 e as
particulas de TiO; sintetizadas por combustdo da mistura redox do TiO(NOs), (dinitrato de oxido de
titdnio) com glicina e concluiram que a atividade fotocatalitica das particulas sintetizadas por
combustdo € superior a atividade das particulas de TiO, Degussa P-25, atribuindo este aumento de
atividade a cristalinidade, as particulas possuirem dimensdes da ordem do nanémetro, a grande

guantidade de radicais HO* na superficie e a uma menor band-gap.

Wang et al. [144] estudaram a degradagdo fotocatalitica do corante violeta de etilo utilizando a luz
visivel na presenca de TiO na fase rutilo dopado e ndo dopado com agentes luminescentes como o
Er,0s. Deste estudo concluiram que o TiO, dopado atingiu percentagens de degradagdo superiores ao

TiO; ndo dopado, 87,08 e 35,42%, respetivamente, durante 4h sob radiag&o de luz visivel.

Chatzitakis et al. [145] compararam a degradacédo fotocatalitica do ZnO e do TiO, Degussa P-25 no
antibidtico cloranfenicol. Deste estudo concluiram que o desaparecimento da molécula organica segue
uma cinética de pseudo-primeira ordem de acordo com o modelo de Langmuir-Hinshelwood.
Observou-se que, com os fotocatalisadores TiO, P-25 e 0 Zn0O, a degradagdo quantitativa da molécula

organica ocorre apés 4 h de irradiacdo, mas com o TiO; P-25 a descloracdo do substrato é completa.

Miranda-Garcia et al. [146] estudaram a degradacdo fotocatalitica de quinze poluentes emergentes
(acetaminofeno, carbamazepina, hidroxibifenil, triclosan, flumequina, ibuprofeno, cafeina,
progesterona, ketorolac, atrazina, ofloxacin, isoproturido, diclofenac, sulfametoxazole, antipirina)
presentes em aguas residuais, usando TiO, P25 imobilizado em esferas de vidro. O estudo revelou que
85% dos compostos foram degradados ap6s 120 min e apos cinco ciclos o fotocatalisador ainda se

encontrava ativo, embora com tempos de degradagdo mais longos. Os resultados mostram que a
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aplicacdo desta tecnologia é uma boa alternativa aos sistemas de suspensao para o tratamento da agua

poluida.

Prieto-Rodriguez et al. [132] realizaram estudos de fotocatélise heterogénea aplicada ao tratamento de
cinguenta e dois poluentes emergentes, entre os quais ibuprofeno e naproxeno em ETAR utilizando
baixas concentracdes de TiO2 (20 mg.L™). Deste estudo concluiram que concentragdes baixas de TiO;
podem ser uma boa alternativa, econémica e simples para o tratamento terciario da ETAR e para a

remocao de contaminantes emergentes persistentes que ndo sao degradados pelas ETAR’s tradicionais.

Georgaki et al. [147] avaliaram a degradagdo da carbamazepina e do ibuprofeno usando os
fotocatalisadores comerciais TiO, Degussa P25 e ZnO utilizando radiagdo UV-A e radiacdo de luz
visivel. Deste estudo concluiram que o TiO, Degussa P25 mostrou melhor eficiéncia de degradacao
em ambos os produtos farmacéuticos, sendo a degradacgdo fotocatalitica do ibuprofeno mais rapida que

a da carbamazepina para ambas as radiaces e catalisadores.

Estes estudos relativos a fotocatalise heterogénea com TiO; revelam que este processo é um dos mais
promissores para o desenvolvimento de tecnologias eficazes no tratamento de aguas, pois apresentam

as vantagens de:

i) operarem a temperatura ambiente e pressao atmosférica;
ii) alguma mineralizacdo de matéria orgénica;

iii) baixo custo operacional e ambientalmente sustentavel.
1.3.3 Reatores fotocataliticos utilizando TiO;

Nas Gltimas trés décadas uma grande variedade de modelos e configuragdes de reatores fotoquimicos
tém sido estudados e desenvolvidos para aplicagdes especificas na degradacéo de poluentes, utilizando

o fotocatalisador em suspensdo ou imobilizado [110].

A imobilizacdo do catalisador necessita de um suporte com boa aderéncia e transparéncia a radiacao
uv.

A nivel industrial, os principais desafios no desenvolvimento de reatores fotocataliticos sdo a
distribuicdo uniforme de luz em todo o sistema e garantir elevadas areas superficiais para o catalisador,
por unidade de volume do reator [148]. Os primeiros foram desenvolvidos nos Laborat6rios Nacionais
de Sandia, Estados Unidos (1989), seguidos dos reatores da Plataforma Solar de Almeria, em Espanha
(1990) [142].

Os reatores fotocataliticos de leito fluidizado podem ser classificados quanto a forma como absorvem

a radiagéo, nos seguintes tipos:
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Reatores concentradores: estes reatores sdo semelhantes aos coletores térmicos com refletor
parabdlico, dado que o fluido a ser tratado necessita de exposicdo direta a radiagdo, como acontece
num coletor solar cilindrico parabolico (CCP) [149], Figura 1.8. Este reator apresenta como
desvantagens o aproveitamento somente da radiacdo direta (perdendo a radiacdo difusa que
corresponde a uma boa parte da radiacdo que chega a terra), o elevado custo, a baixa eficiéncia ética e

guéntica, a necessidade de adicionar oxigénio e os problemas de sobreaquecimento da solucao.
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Figura 1.8 Representagdo esquematica do reator parabdlico concentrador de energia solar [150].

Reatores ndo concentradores: nesta concecéo, os reatores nao concentram a luz e podem utilizar tanto
a radiagdo solar direta como a difusa, como é o caso dum reator composto por uma placa de vidro
plana, revestida pelo fotocatalisador, por onde a solugdo a testar se escoa, Figura 1.9, [151].
Comparativamente com o anterior, sdo geralmente mais vantajosos porgue utilizam os dois tipos de
radiacdo (direta e difusa); apresentam uma eficiéncia quantica e dtica superior; ndo hé necessidade de
separacao do catalisador da fase liquida apds oxidagdo, sdo de construcdo simples, baixo custo e facil
manutencdo. As desvantagens sdo: possivel limitacdo de transferéncia de massa pois o fluxo é laminar;

vaporizacdo de compostos volateis e necessidade de uma grande area de exposicao.
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Figura 1.9 Reator fotocatalitico de fluxo laminar [151].

Atualmente, o tipo de reator mais utilizado no tratamento de efluentes é o coletor parabdlico
composto (CPC) que resulta da combinacao do reator solar cilindrico parabdlico com o reator de fluxo
laminar. Sdo coletores estaticos com superficie refletiva (geralmente aluminio polido) ao redor do
cilindro do reator, onde praticamente toda a radiacdo UV que chega a &rea de abertura do coletor (direta
e difusa) é aproveitada. A radiagdo refletida é distribuida na parte inferior do tubo, iluminando toda a
sua area periférica. Estes reatores constituem uma das melhores alternativas para 0S processos
fotocataliticos com radiacdo solar pois conciliam as vantagens de ambos 0s tipos de reatores, Figura
1.10, [149].

Figura 1.10 Coletor Parabdlico Composto. (a) Reflexao solar num CPC; (b) reflexdo solar num CCP [149].

30 Fotocatalise com 6xidos metélicos semicondutores na degradacéo de farmacos e pesticidas em agua



Capitulo 1 — Introducéo Geral

1.3.4 Técnicas de imobilizagdo e alguns estudos com TiO;

A imobilizacdo do catalisador deve ser efetuada sobre uma superficie inerte, como vidro (esferas, fibra
e placas), fibras de quartzo, aco inoxidavel, zedlitos?, ceramica ou betdo sendo estes os suportes

testados em varios estudos [152-155].

Para revestir um dado suporte com TiO,, tém sido utilizadas duas formas de produgdo das particulas
[152, 153]. A primeira baseia-se no uso de suspensdes, aquosas ou alcodlicas, deste Oxido ja
previamente preparadas para a sua deposi¢ao no suporte através dos métodos de dip-coating (o suporte
é colocado em contacto com a solugdo durante um dado tempo e retirado depois a uma velocidade
controlada seguido de tratamento térmico), spin-coating (a solu¢do, mantida em contacto com o
suporte, é submetida a uma velocidade angular seguida de tratamento térmico) e o slipcasting (método
semelhante ao dip-coating, mas aplicado em substratos porosos). No final, o material adsorvido no
suporte, é submetido a um tratamento térmico para possibilitar a calcinacdo das particulas, entre si. Na
segunda forma, as particulas de TiO, sdo geradas anteriormente por um dos seguintes métodos:
processo sol-gel (¢ um processo quimico utilizado para a sintese de uma suspensdo coloidal de
particulas solidas em um liquido (sol) e subsequentemente formacdo de um gel ); deposicéo fisica
(consiste num grupo de técnicas de deposi¢do, as quais tem em comum o facto de permitirem o
transporte material no estado sélido entre o material alvo e o substrato a ser revestido), ou deposi¢do
quimica (formagdo de um filme fino solido pela deposi¢do atdbmica ou molecular, numa superficie
aquecida, sendo o sélido proveniente de uma reagdo quimica onde 0s precursores estdo na fase de

vapor) e utilizadas a posteriori no spin-coating.

O desenvolvimento de materiais revestidos por catalisadores tem como objetivo alcangar uma boa
aderéncia entre o catalisador e o material-suporte, preservando a atividade fotocatalitica do catalisador.

No entanto, a atividade fotocatalitica do TiO, pode ser comprometida pelos seguintes fatores [152]:

mudancas nas bandas de energia do TiO,, resultante das ligacdes quimicas deste com o suporte

e/ou pequeno tamanho das particulas do filme do catalisador;

e alteracdo da estrutura cristalina do catalisador, devida ao tratamento térmico durante a
imobilizag&o;

e diminuicdo da area superficial ativa, devido a aglomeracéo de particulas cataliticas na ligagdo
com o suporte utilizado;

e aprisionamento de particulas cataliticas dentro de microporos do suporte onde a radiacdo ndo

pode penetrar.

2 Constituem um grupo numeroso de minerais que possuem uma estrutura porosa.

Fotocatalise com 6xidos metalicos semicondutores na degradagdo de farmacos e pesticidas em agua 31



Capitulo 1 — Introducéo Geral

Existem varios estudos sobre a eficiéncia de remocdes de varias substancias, incluindo micropoluentes
emergentes, obtida para diferentes métodos e materiais de suporte usados na imobilizacdo do

catalisador TiO,.

Yu et al. [156] produziram anatase mesoporosa e filmes finos de TiO, nanométrico suportados em
vidro e quartzo. Verificaram que a anatase mesoporosa apresentou maior atividade fotocatalitica na
remocao da acetona do que os filmes finos de TiO; o0 que foi atribuido ao facto de a anatase mesoporosa

ser constituida por particulas menores, com 15 nm, e ter area de superficie especifica mais alta.

Coleman et al. [157] analisaram a remoc&o de esteroides numa ETAR através da fotocatalise utilizando
um reator com TiO, imobilizado numa liga de titanio. Foi feito o estudo com fotdlise direta e
fotocatalise verificando-se que a fotocatalise foi mais eficiente. Com a fotocatalise conseguiram

remover 50% do composto e extinguiram a atividade estrogénica.

Chen et al. [158] estudaram o efeito da temperatura de calcinagdo na atividade fotocatalitica do TiO-
imobilizado em ago inoxidavel usando o acido 4-clorobenzdico. Este estudo demonstrou que a
temperatura 6tima de calcinacdo é de 500°C, uma vez que tanto a atividade fotocatalitica como a boa

aderéncia sobre o suporte sdo aumentadas.

Zeng et al. [159] estudaram os efeitos fotocataliticos na degradacéo do fenol com TiO, imobilizado
numa matriz de celulose sob radiacdo UV. Este processo revelou-se eficiente na degradagdo de
concentragdes elevadas de fenol sob radiacéo de luz UV, sendo este composito promissor com boas

propriedades mecanicas e capacidade de reutilizacdo no tratamento de aguas residuais.

Ivanova et al. [160] estudaram a atividade fotocatalitica do TiO; utilizando &cido dicloroacético
(DCA) e &cido oxalico (OA) como compostos modelo. A imobilizagdo de TiO; foi realizada por um
processo de pulverizagdo a frio em suportes metalicos (aco inoxidavel, cobre e titanio). As experiéncias
de degradacéo fotocatalitica revelaram que acido oxalico foi degradado mais eficientemente do que
DCA, além disso, OA ajuda a regenerar a superficie quando empregada apds DCA. O ago inoxidavel
e o titAnio revelaram ser materiais mais adequados do que o cobre para aplicacGes ambientais uma vez
que o cobre liberta espécies basicas para as solucdes aquosas. As eficiéncias fotonicas das particulas
de TiO, imobilizadas nos trés suportes metalicos foram comparadas ao TiO, (Evonik P25), em
suspensdo aquosa. Do ponto de vista da quantidade do fotocatalisador empregado, os substratos de
metal revestidos com TiO; sdo significativamente mais eficientes para a degradacdo de OA do que
uma suspensdo de TiO.. O OA e DCA podem ser completamente mineralizados no catalisador

suportado.
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1.4 Estudos da presenca de farmacos em aguas

Nesta seccdo é realizada e apresentada uma sintese da pesquisa bibliografica efetuada relativamente a
presenca dos compostos estudados e outros fazendo-se um enquadramento e contextualizag¢do ao longo

deste trabalho de investigagé&o.

O ascendente nimero de familias designadas por poluentes emergentes cresce de ano para ano e inclui
produtos como medicamentos, detergentes, aditivos alimentares, produtos de cuidados e higiene
pessoais, conservantes, e outros, cuja listagem pode ser consultada online na plataforma estatistica
NORMAN Network [161].

Na Tabela 1.3 apresenta-se uma sintese da presenca e identificacdo de farmacos, realizados em
diferentes paises, nos varios meios hidricos (e.g. aguas superficiais e subterraneas, solo, dgua para
consumo humano) [162-171].

Segundo a Diretiva 98/83/CE, os critérios de qualidade para agua potavel na UE estabelecem que a
agua destinada ao consumo humano € salubre e limpa se esta livre de quaisquer microrganismos,
parasitas ou quaisquer substancias em quantidades ou concentragdes que constituam um perigo
potencial para a salde humana. Porém, como se demonstra nos estudos citados na Tabela 1.3, a
presenca de micropoluentes emergentes no ambiente é incontestavel e um problema cada vez maior
para a preservacdo da qualidade dos recursos hidricos e da saude publica e dai a necessidade de

legislagdo para estes micropoluentes [6].
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Tabela 1.3 Micropoluentes emergentes detetados em matrizes de agua distintas.

~ 3 -1 - z - A -
Compostos detetados Concentracao (ng.L™) Meio hidrico Local Referéncia
Carbamazepina 1630
— — ETAR Ruhleben,Schonerlinde
Acido Clofibrico 480
; e WalBmannsdorf Alemanha [162]
Diclofenac 2510 ] .
(4gua residual efluente)
Cafeina 180
Ciprofloxacina 14 - 26 ) )
. _ Rio Lambro e Po Itélia [163]
Oxitetraciclina 0,2-19
Sulfametaxazol 300 Rio Grande Novo México [164]
Amoxicilina 128 — 622
Paracetamol 185 - 1530 . ) ]
i Rio Taff Reino Unido [165]
Gabapentina 91 -1879
Tramadol 731-7731
Ciprofloxacina 370 — 9660
Oxitetraciclina 320 - 650 Rio Arc Franca [166]
carbamazepina 450 - 6720
Sulfametaxazol 0,3-61 _
; , Seul Coreia do Sul [167]
Trimetopim 5-17
Nonilfenol 110 - 3910
Octilfeno 1-590 ) ) )
Bacia da Marina Singapura [168]
Estrona 1-304
Bisfenol A 30 -625
Ibuprofeno 2400
- — Corunha e Ponteceso
Acido Salicilico 7500 )
(4gua residual, Espanha [169]
Atenolol 900 . .
aguas de superficie)
Naproxeno 750
Gemfibrozil 20-70
Carbamazepina 20-180

. Vale do Jorddo
lopromida 20 - 1600 ) . Israel [170]
(4guas subterraneas)

lomeprol 20-48
Bisfenol A 10 -140
4-nonilfenol 95 - 550
Triclosan 10,5-85
Bisfenol A 14,5110 Agua para
Acetaminofeno 13,5-62,5 consumo humano Nevada, EUA 7]
Eritromicina 15-85
4-terc-octilfenol 27,5-599
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Em Portugal, também tém sido realizados varios trabalhos de monitorizacdo da presenca de

micropoluentes emergentes em aguas superficiais cujo propdsito e objetivos se resumem de seguida:

Ribeiro et al. [172] ao longo de um ano analisaram por GC-MS nove estac6es de amostragem ao longo
do estuario do rio Douro, para avaliar a presenca de desreguladores enddcrinos, com o intuito de
determinar as principais fontes de poluicdo e prever quais 0s riscos de poluicdo no ecossistema
aquatico. As amostras recolhidas mostraram a existéncia de estrona, 17a-etinilestradiol, bisfenol A,
Figura 1.11, fitoestrégenios (daidzeina; genisteina; biochanina A), com quantidades de estrona (112,9
ng.L?) e de 17o-etinilestradiol (101,9 ng.L™"). Além disso, a evolugdo das concentragdes dos
fitoestrogenios sugerem um padréo de flutuacdo sazonal onde a daidzeina (888,4 ng.L™) e a genisteina
(183,6 ng.L™) foram méaximas no inicio do Verdo enquanto a biochanina A (191,4 ng.L?) atingiu o
seu pico no Inverno. Relativamente ao bisfenol A (10,7 ng.L™) este também surge com maior
frequéncia durante o Inverno. Em suma, este estudo mostrou que a presenca de estrogénios naturais e
farmacéuticos, fitoestrégenios e poluentes industriais nas aguas estuarinas do Douro alertam para a
necessidade de se realizar novos estudos de monitorizagdo ecotoxicoldgica a fim de avaliar os

possiveis efeitos dos desreguladores enddcrinos na fauna local.
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Figura 1.11 Estruturas quimicas de alguns dos compostos detetados no estuario do Rio Douro [172].

Outros estudos identificaram igualmente a presenca de desreguladores enddcrinos nas aguas do rio
Mondego [172, 173], do rio Sado [174], do rio Lec¢a [175] e do rio Ave [176].
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Madureira et al. [25] também analisaram a quantidade e a distribuicdo temporal de compostos
farmacéuticos ao longo do canal de navegacdo do estuario do rio Douro tendo sido identificados e
quantificados seis compostos por HPLC- MS/MS (carbamazepina, diazepam, acido fenofibrico,
propanolol, timetoprim e sulfametoxazol, Figura 1.12) em que, pelo menos uma vez surgiram em
concentragdes da ordem dos ng.L . O antidepressivo carbamazepina foi o farmaco detetado com maior
frequéncia e concentracdo 178 ng.L* seguido do é&cido fenofibrico 70,3 ng.L?, sulfametoxazol 53,3
ng.L™, trimetoprim 15,7 ng.L™%, diazepam 3,65 ng.L* e propranolol 3,18 ng.L™* em todos os pontos de
amostragem. As distribuicOes espaciais dos compostos identificados revelaram uma tendéncia geral
de maiores concentracdes na foz do rio Douro, correspondente a area mais urbanizada. Todavia,
existem pontos criticos ao longo do canal estudado que sao fortemente influenciados pela localizacdo
de algumas ETAR’s, por descargas ilegais de efluentes ndo tratados e por afluentes cujo nivel de
poluicdo é superior ao Douro, como é o caso do rio Sousa. Ndo sendo os niveis de concentracdo
encontrados suscetiveis de provocar efeitos agudos nos organismos aquaticos com base em dados
experimentais de referéncia, o facto de existirem misturas complexas € motivo de preocupacao no que

diz respeito ao potencial dos riscos ecotoxicoldgicos.
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Figura 1.12 Estruturas quimicas de alguns dos compostos detetados no estuario do Rio Douro [25].

Na sequéncia dos seus estudos, Rocha et al. [177] afirmam que a existéncia de farmacos € um problema
duradouro e ndo um fenémeno ocasional podendo mesmo afetar o uso recreativo nas praias afetadas
pela qualidade das aguas no estuario do Douro. Este estudo revela a presenca continua de estrogénios

naturais e poluentes organicos persistentes (POP) cujas concentracdes estdo na faixa considerada
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insegura em termos de riscos tanto para 0s seres aquaticos como para 0s humanos, alertando, assim,

para a necessidade de medidas urgentes no combate a este tipo de poluicao.

Paiga et al. [178] investigaram a presenca de ibuprofeno, Figura 1.13, presente nas dguas dos rios
Douro, Minho, Ave, Lima, Leca e Tamega, através da pré-concentra¢do do analito com extracdo em
fase solida e determinacdo subsequente com cromatografia liquida acoplada a detecdo por
fluorescéncia. As amostras estudadas foram de aguas superficiais, lixiviacdo de aterros sanitarios,
ETAR’s municipais e efluentes hospitalares. Os niveis maximos deste farmaco estavam
compreendidos entre 723 e os 204 ng.L™, sendo a maior concentracdo referente ao rio Lima, devido a

uma descarga de agua residual ndo tratada.
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Figura 1.13 Estrutura quimica do ibuprofeno.

Um estudo-piloto realizado na cidade de Coimbra demonstrou que os efluentes hospitalares
contribuem em larga escala para as concentrages do antibidtico tetraciclina encontradas na ETAR
municipal, Figura 1.14. A determinagdo analitica foi realizada por extracdo em fase solida seguida de
cromatografia liquida com detecdo por fluorescéncia. Dos resultados obtidos, verifica-se a presenca
de antibidticos no meio hidrico analisado, variando entre 6 — 531,7 pg.L™ nos efluentes hospitalares e
entre 95,8 — 915,3 pg.L! na ETAR municipal. Foi também observada a influéncia sazonal nas
concentragdes encontradas, sendo 0s niveis encontrados nas amostras colhidas durante a primavera
superiores aos observados nas amostras colhidas durante o outono. Além disso, foram obtidos dados
sobre a eficiéncia de remocdo na ETAR municipal que variaram entre 89 — 100%. Contudo, estes

resultados sdo ainda preliminares [179].

Tetraciclina Monociclica Doxiciclina

Figura 1.14 Estruturas quimicas de alguns dos compostos detetados na ETAR municipal do choupal [179].
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Santos et al. [28] detetaram a presenca de paracetamol, Figura 1.15, nos rios Leca e Ave em

concentragdes 250 e 170 ng.L™?, respetivamente.

H
NY
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Figura 1.15 Estrutura quimica do paracetamol.

Almeida et al. [180] fizeram um estudo comparativo de classes antimicrobianas, como por exemplo
ciprofloxacina e amoxicilina, Figura 1.16, de acordo com o uso pretendido, isto é, em medicina
humana e veterinaria a nivel nacional. O objetivo foi avaliar: (1) a quantidade e padrdes de uso de
antimicrobianos entre humanos e animais; (2) a comparacdo qualitativa entre as classes
antimicrobianas utilizadas em cada préatica (humana e veterinaria) ou uso especifico; (3) o potencial
para entrar no meio ambiente, metabolismo, modo de agdo e ocorréncias ambientais. Deste estudo 0s
autores concluiram que: (1) os antibidticos mais utilizados em medicina humana e veterinaria sdo
aqueles com maior potencial de impacto ambiental; (2) faltam estudos de ocorréncia ambiental para
um namero consideravel de antibiéticos humanos autorizados em Portugal. Este estudo servira de base

para futuros programas de monitorizacdo, orientando a politica das agéncias reguladoras.

W @J;\E‘/f

HN\) A ‘cooH

Ciprofloxacina Amoxicilina

Figura 1.16 Estrutura molecular de antibiéticos mais consumidos em Portugal.

Silva et al. [181] analisaram a ocorréncia de inibidores seletivos de recaptacdo de serotonina (ISRS),
a variacdo sazonal e o risco ambiental associado a quatro inibidores seletivos de recaptacdo de
serotonina (citalopram; fluoxetina; paroxetina; sertralina), Figura 1.17, em ETAR’s de cinco regides
portuguesas (Norte e Centro, Lisboa, Alentejo e Algarve) tanto nos afluentes como nos efluentes. Os
resultados mostraram que o citalopram foi encontrado com maior frequéncia variando entre 313,6 —

99,2 ng.L 1 nos afluentes e entre 96,60 — 82,8 ng.L* nos efluentes das ETAR’s em estudo. De todas as
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amostras recolhidas, as da regido de Lisboa apresentaram um grau de poluicao superior ao das regides
do Alentejo, Centro e Norte, porém ndo sendo detetadas amostras com este tipo de poluentes, no
Algarve. Mais uma vez se constatou que as ETAR’s ndo sdo capazes de remover eficazmente estes
compostos farmacéuticos, embora a eficiéncia de remo¢do média possa atingir os 82 %, com valores
superiores no Outono, seguidas pela Primavera, Inverno e Verdo. A fim de avaliar o potencial risco
ecotoxicologico, nos diferentes niveis tréficos de organismos aquéaticos expostos aos efluentes
estudados, os autores procederam a uma avaliacdo de risco (classificada como inferior a 1), ao qual as

algas se mostraram mais sensiveis, seguidas pelos peixes e dafnias.
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\ / HiC
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CF3

Fluoxetina Paroxetina F

Figura 1.17 Estruturas quimicas de alguns compostos inibidores seletivos de recaptacdo de serotonina.

Na Tabela 1.4 apresenta-se um quadro sintese com alguns dos valores méximos das concentragdes de

micropoluentes emergentes detetados nos estudos anteriormente citados.
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Tabela 1.4 Concentragdo maxima de micropoluentes detetados em aguas residuais e sistemas hidricos
portugueses.

Concentracio . ] .
Meio hidrico Referéncia
Compostos detetados (ng.LY)
Minociclina 915300
Tetraciclina 158000 Coimbra (Efluentes [179]
Epi-tetraciclina 17500 hospitalares e ETAR)
Doxiciclina 8100
Carbamazepina 178
Acido fenofibrico 70,3 o
. . Estuario do Douro [25, 177]
Trimetoprim 15,7
Propranolol 3,18
250 Rio Leca
Paracetamol ; [28]
170 Rio Ave
723 Rio Lima
359 Rio Tamega
343 Rio Ave
Ibuprofeno : [178]
256 Rio Lega
232 Rio Douro
204 Rio Minho
Alquilfenoletoxilatos 13000
Alquilfendis 11500 Estuario do Rio
i i [172, 173, 176, 179]
Fitoestrogenios 5600 Mondego
Estrogenios 26
Ciprofloxacina 38689
Amoxicilina 252 Portugal [180]
Tetraciclina 22,8
Citalopram 213,6 -82,8
. ETAR de cinco regides
Fluoxetina
. 157,4-100,4 Portuguesas (Norte e Centro, [181]
Sertralina . )
Lisboa, Alentejo e Algarve)
Paroxetina 186,4 — 81,10

Muitas vezes é dificil estabelecer a relacdo causa-efeito de consequéncias negativas para 0s
ecossistemas aquaticos pois uma vez avaliados individualmente, os micropoluentes emergentes,
aparentemente nao representam um risco ambiental, quando em concentracdes reduzidas. Porém,
dependendo das propriedades fisico-quimicas, bem como da natureza do meio ambiente em que se

encontram, o seu comportamento e destino pode variar.
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Assim como nas ETAR’s, é importante alertar para o facto de que nas Estagdes de Tratamento de Agua
(ETA) também ndo ha total garantia que os micropoluentes emergentes sejam removidos eficazmente
pelos tratamentos convencionais aplicados, uma vez que ja foram detetados em d&guas para

abastecimento publico nos Estados Unidos e na Australia [182, 183].

Entre os impactos ambientais mais criticos associados a residuos quimicos farmacéuticos, destacam-
se aqueles capazes de modificar geneticamente organismos ndo-alvo, tal como agentes
antimicrobianos (e.g. penicilinas) e antiparasitarios (e.g trimetoprim) que podem interferir diretamente
no ciclo bioldgico, inibindo o crescimento e exercendo efeitos genotéxicos ou promover o

aparecimento de novas estirpes bacterianas que adquiriram resisténcia a certos antibioticos [184].

Os residuos hospitalares (RH) ndo tratados, mas depositados em aterros sanitarios podem contaminar
o0 solo e consequentemente as aguas subterraneas e/ou superficiais, caso sofram um processo de
lixiviagdo durante a sua deposicao no aterro. Este facto ja desencadeou o desenvolvimento de estudos
sobre a possibilidade de adsor¢do de antibi6ticos pelas plantas a partir dos solos, cujo risco na saude
humana urge avaliar (e.g. entrada destas plantas contaminadas na cadeia alimentar) [15, 185]. E
igualmente importante ter em consideracdo os seus efeitos sobre a flora ambiental, ja que, quer no
meio terrestre, quer no meio aquatico, existem varios micropoluentes emergentes capazes de
estabelecer fortes ligagdes com os biossolidos, o solo e com os sedimentos de fixagdo dessas plantas.
A flora sujeita a esta exposicao indireta, podera ou ndo ser afetada, dependendo do tipo de agente, da
dosagem, da cinética de adsor¢do e da mobilidade do composto no solo, sedimentos e/ou coluna de
agua, fendmeno potenciado pela bioacumulacdo diretamente nas plantas. Muito embora ndo se
conhega completamente quais 0s riscos para a saude de quem ingere plantas sujeitas a bioacumulagéo
de micropoluentes emergentes, é sabido que tal bioacumulagdo tem efeitos nocivos comprovados sobre
o0 crescimento das plantas. O conhecimento da toxicidade provocada pela bioacumulagéo nas plantas
é de extrema relevancia para o conhecimento do seu impacto ambiental, dado que existe um potencial
risco toxicoldgico na cadeia alimentar, assim como a inibicdo de mecanismos naturais de
destoxificagéo [186, 187].

1.5 Motivos do estudo efetuado nesta dissertacao

Tendo em conta o descrito anteriormente, e apesar de existirem inimeros estudos sobre a degradacédo

de poluentes, ainda ha muito para estudar.

Nesta base, este trabalho teve como objetivos:
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- estudar dois tipos de contaminantes especificos — pesticidas, a Bentazona uma vez que € utilizada na
regido hidrograficas do Mondego, local onde nos situamos, e alguns compostos farmacéuticos mais

usados em Portugal;

- desenvolver novos semicondutores de TiO2, sintetizados por diferentes métodos com e sem carvao
ativado, tendo em vista o efeito sinergético e TiO. dopado com Fe3*, Co?*, W®" de modo a diminuir o

hiato energético “band gap” e assim otimizar a sobreposi¢do com o espetro solar;

- estudar o efeito dos varios parametros, como a quantidade de catalisador, o pH e a concentracdo do
poluente, a fim de otimizar estes pardmetros de forma a obter uma maior eficiéncia na degradacgao dos

poluentes a estudar;

Assim, foi estudada a fotodegradacdo do pesticida bentazona, do antidepressivo alprazolam, dos anti-

inflamatorio ibuprofeno, naproxeno, paracetamol e do antibiético ciprofloxacina.

Como um dos inconvenientes da fotocatalise com TiO, em pd é o tamanho de particula do didxido de
titdnio ser muito pequeno formando suspensdes coloidais e o facto de a sua remocéo das solucdes e
reutilizagdo ser muito dispendiosa, prepararam-se filmes de catalisador de modo a minimizar esses

problemas e comparar a sua eficiéncia.
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2. Materiais, Métodos e Técnicas Experimentais

Neste capitulo sdo abordados os materiais, os métodos utilizados nas sinteses das nanoparticulas de
TiO; e dos filmes, as técnicas experimentais e respetivos equipamentos que foram utilizadas neste

trabalho, a fim de se poder ter uma melhor compreenséo.

2.1 Materiais

2.1.1 Reagentes

TiO2 P25

O dioxido de titanio P25, conhecido como TiO Degussa, foi utilizado como catalisador na degradagéo
fotocatalitica dos poluentes para efeitos de comparagéo, uma vez que este catalisador é comercial e
tem caracteristicas fisicas e quimicas bem definidas. O TiO, P25 foi adquirido a Sigma-Aldrich e é
constituido por 80% anatase e 20% rutilo. Estas nanoparticulas apresentam forma esférica, com um

diametro médio de 21 nm e uma area de superficie de 50 m2.g.

Na Tabela 2.1 encontram-se algumas propriedades fisico-quimicas e a proveniéncia dos varios
reagentes utilizados nas sinteses dos materiais cataliticos, em algumas anélises dos mesmos, dos

compostos farmacéuticos e da bentazona.
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Tabela 2.1 Reagentes utilizados na elaboragéo deste trabalho.

Nome Formula Massa Molecular | Densidade (g.cm®)|  Agquisicéo
Acetilacetona CsHsO2 100,12 0,97 Merk
Acetonitrilo HPLC CH3CN 41,05 0,786 Fisher
Acido Acético Glacial CH;COOH 60,05 1,05 Sigma-Aldrich
Acido Cloridrico 37% HCI 36,46 1,18 Fluk
- uka
Acido Nitrico 65% HNO; 63,01 1,51
Acido Férmico CH0; 46,02 1,22 ) _
Sigma-Aldrich
Alprazolam C17H13CINg 308,76 1,389
Bentazona C10H12N203S 240,28 1,41 Sigma-Aldrich
Carvdo ativado Norit .
Darco S-51 HF 231 Norit
Ciprofloxacina C17H18N3FO3 331,35 15
Cloreto de Cobalto . .
hexahidratado CoCl,.6H,0 237,93 1,92 Sigma-Aldrich
Cloreto de Ferro (111) FeCls; 162,20 1,82
Etanol 99% CH3CH,0OH 46,07 0,789
Sigma-Aldrich
Ibuprofeno Ci13H102 206,28 1,175
Metanol HPLC CHsOH 32,04 0,79 Fisher
Naproxeno C14H1403 230,24 1,2
Sigma-Aldrich
Paracetamol CsHoNO- 151,15 1,263
Tetraisopropoxido de .
Titanio 97% Ti[OCH(CHs)2]4 284,22 0,96
Triton X-100 C14H229(C2H4O)” 647 1,07 Sigma-Aldrich
(n=9-10)
Tungstato de sodio Na;WO4.2H,0 320 86 4,18

dihidratado

2.2 Métodos de Sintese dos Materiais Cataliticos

2.2.1 Processo sol-gel de TiO:

Na tentativa de produzir materiais com as propriedades necessarias para aplicacdes em diversos ramos
e ainda garantir que o produto final seja de baixo custo, muitos grupos de pesquisa e a inddstria tém

voltado a sua atencdo para os métodos quimicos de preparacdo. Neste sentido, 0 método sol-gel tem
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sido muito utilizado por ser um método que requer baixo investimento de capital, ja que ndo é

necessario o uso de sistemas de vacuo e os produtos quimicos utilizados sdo baratos e de facil acesso.

Como é um método quimico em solucdo, o produto final pode ser trabalhado de diferentes formas.
Sendo possivel preparar diversos materiais, tais como, semicondutores, metais ou 6xidos em diferentes
formas, como fibras, pds, mondlitos, filmes, vidros e cerdmicas, dependendo da manipula¢do do

produto final.

O método sol-gel consiste na preparacdo de materiais a partir de estruturas em nivel molecular, dai o
grande interesse na aplicacdo deste método para a obtencao de nanoestruturas. Para tal, sdo utilizados
precursores, tais como, alcoxidos metalicos, sais metélicos, materiais organometalicos, entre outros.
Neste trabalho foi utilizado o método sol-gel na preparacdo de nanoparticulas de dioxido de titanio a
partir de um alcoxido metalico [188].

As nanoparticulas de TiO- sdo produzidas utilizando como precursor o tetraisopropoxido de titanio.
Este composto é um alcdxido de metal de transicao, isto é, consiste de uma cadeia orgéanica ligada a
um oxigénio negativamente carregado, o qual esta ligado covalentemente ao atomo de Ti. O
tetraisopropdxido de titdnio é uma molécula tetraédrica, Figura 2.1, diamagnética muito reativa e com
formula quimica dada por Ti[OCH(CHs)]s. A temperatura ambiente o material encontra-se na forma
de um liquido transparente formado por monémeros, que quando em contato com a agua da atmosfera,

reagem facilmente formando um precipitado branco.

Figura 2.1 Estrutura do tetraisopropdxido de titanio.

No método sol-gel o tetraisopropoxido de titanio é solubilizado em alcool e nesta solu¢do ocorrem
duas reacdes simultaneamente, a hidrdlise e a condensacdo. A cinética destas reacdes é muito rapida,

tornando-as de dificil compreensdo. Porém, as reacdes envolvidas no processo de formacao de didxido
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de silicio através do método sol-gel foram bastante estudadas por possuir cinética mais lenta. Essas
reacGes formam a base do conhecimento sobre o método. As reacBes envolvidas no processo de
producdo de nanoparticulas de TiO, sdo similares as de producdo de SiO,, as quais serdo resumidas

aqui.

A hidrélise e condensacdo ocorrem através de mecanismos de substituicdo nucleofilica, envolvendo
uma adi¢do nucleofilica seguida por uma transferéncia de protdo da molécula de dgua para o alcoxido
(hidrdlise) e remocao das espécies protonadas como alcool ou agua (condensacao). Assim, as reagdes
de hidrélise e condensacao sdo dadas pelas equagdes 2.1 e 2.2, respetivamente.

H R
N\ /
H-0+M~OR —  0:=M-OR — HO—M<0_ — M—OH + ROH (Ea.2.1)
Z \
H H H
/R
M=0+M—OR — M—0: =M—OR — M—0-M <0 — M—0—
| . . — M-0-M+ ROH (E€0.22)
H H H

Em suma, a hidrolise é a principal reacdo quimica que conduz & transformacao dos precursores em
mondémeros de 6xidos, a condensagdo encarrega-se de agrupar esses monomeros para formar uma
cadeia. No inicio da reacdo, podemos dizer que a cadeia formada é amorfa. Essas reacOes e,
consequentemente, as propriedades dos 6xidos finais sdo influenciados por uma variedade de fatores
fisicos e quimicos como, por exemplo, temperatura, atmosfera, presséo, pH, concentracéo de reagentes

e catalisadores [188].

Acidos ou bases podem ter influéncia na cinética das reaces de hidrélise e condensacio e na estrutura
do produto final. Adicionando-se &cidos ou bases a solucdo é possivel protonar grupos alcoxidos
negativamente carregados, aumentando a polaridade da molécula. Desta maneira, produzindo grupos
mais faceis de serem retirados e eliminando a necessidade de transferéncia do protdo da agua para o

alcoxido.

H

7
M—OR + H,0" — M" « :o\ + H,0 (Eq.2.3)
R
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A fim de transformar o produto final amorfo numa estrutura cristalina, o material é tratado
termicamente. A temperatura e a atmosfera desse tratamento serdo fatores decisivos para determinar a

fase cristalina em que o éxido ira cristalizar e também o tamanho da particula.

Assintese de TiO; utilizado neste trabalho foi efetuada pelo método sol-gel representada pelas equacdes
2.4 e 2.5, onde ocorre a hidrolise do alcéxido, isto é, do precursor de titanio. Esta reacdo envolve a
ligacdo do ido HO™ ao metal proveniente do percursor (Eq. 2.1). Em seguida ocorre uma

policondensagdo que leva a formagéo do gel (Eq. 2.2)

Ti(OR), + H,0 - Ti(OH), + ROH (Eq. 2.4)

Ti(OH), — TiO, + 2H,0 (Eq. 2.5)

Neste trabalho foram sintetizadas amostras de dioxido de titanio TiO, B através de sintese sol-gel
catalisada por acido, TiO, M por sintese ndo catalisada por acido usando sempre como percursor o
tetraisopropéxido de titanio (TTIP), amostras de titdnio com carvédo ativado e amostras de titanio

dopadas com metais (Fe**, Co?*, W®"),

2.2.2 Método sol-gel por catdlise dcida — TiO2 B

A uma solucdo de agua Mili-Q, etanol e &cido cloridrico, com volumes 75, 300 e 1 mL, respetivamente,
mantida sob agitacdo magnética adicionou-se gota a gota 5 mL de TTIP, obtendo-se uma solucédo
coloidal do tipo sol, Figura 2.2. A solucdo permaneceu durante 48 h em agitacao lenta, a temperatura

ambiente.
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Figura 2.2 Preparacdo do catalisador TiO; B.

Seguidamente procedeu-se a secagem numa estufa a 90°C durante uma noite, resultando um granulado
branco, Figura 2.3 a. O material foi moido e calcinado a 400°C e 500°C em atmosfera de ar durante 2
h, Figura 2.3 b.

Figura 2.3 Catalisador de TiO, B sintetizado pelo método sol-gel com catalise &cida.

2.2.3 Método sol-gel ndo catalisado

2.2.3.1TiO: M

Uma solucdo de etanol e TTIP numa proporcéao de volumes em mL 50:100 respetivamente, foi mantida
sob agitacdo magnética durante 45 min e posteriormente foi adicionado lentamente um volume de 125
mL de H,O. Obteve-se uma solugdo heterogénea com uma suspensdo branca, Figura 2.4, mantida em
agitacdo lenta durante 2 h, & temperatura ambiente.

Por fim foi secar numa estufa a 90°C durante uma noite, resultando um pé branco. O material foi moido

e calcinado a 500°C em atmosfera de ar durante 2 h.
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Figura 2.4 Preparacdo do catalisador TiO, M.

2.2.3.2 Carvdo ativado/TiO; (CA/TiO:)

Seguindo-se uma rota de sintese semelhante a do TiO, M, Esquema 2.1, adicionou-se carvao ativado,
por forma a obter-se uma razdo em massa de 7:10 (CA:TiO). A uma solugdo de etanol e TTIP numa
proporcdo de volumes em mL 20:40 respetivamente, adicionou-se 7.2 g de carvéo ativado Norit Darco
S-51 HF, e mantida sob agitacdo magnética durante 45 min. Posteriormente, adicionou-se lentamente
50 mL de H.0, obtendo-se uma solu¢do que permaneceu em agitacao lenta, durante 2 h, a temperatura

ambiente.

A solucdo obtida foi seca numa estufa a 90°C durante uma noite, resultando um pé cinzento-escuro. O
material foi moido e calcinado a 500°C durante 2 h em atmosfera de ar.
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| 40 mL TTIP I_ _| 20 mL EtOH |

A 4
| Misturar |

_I 7.2 g carvao ativado I

Y
| Agitacao magnética 45 min |

_l 50 mL H,0 gota a gota
A 4

| Suspenséo preta |

A 4
| Agitagao magnética2 h |

I Secar uma noite 90°C I

A 4
Moer e calcinar
500°C 2 h

Esquema 2.1 Rota de sintese do material catalitico CA/TiO».

2.2.4 Sintese do TiO> dopado com cobalto (1)

Num copo com 200 mL de TTIP adicionou-se 100 mL etanol e manteve-se sob agitagdo magnética.
Posteriormente adicionou-se 1.60 g de cloreto de cobalto (I1) e manteve-se a agitacao durante 45 min.
Apos esse tempo adicionou-se 250 mL de &gua e deixou-se sob agitacdo por mais 2 h. Apds esse
periodo levou-se a solucéo a uma estufa a 90°C durante uma noite, obtendo-se um pé branco. O p6 foi

moido e calcinado durante 2 h a 500°C em atmosfera de ar.
Calculou-se a percentagem de cobalto que foi adicionado:
m(CoCly) = 1,60 g = n (Co) = 6,75 X 1073 mol

n (Ti) = 0,675 mol

_ 100 x 6,75 x 1073

= 0, — 10,
Co 0,675 % < Co = 1%
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2.2.5 Sintese do TiO> dopado com tungsténio (VI)

Para a sintese do catalisador de titdnio dopado com tungsténio seguiu-se a rota de sintese indicada na
literatura [189]. Utilizou-se uma mistura de 190 mL de etanol com 10 mL de &gua a qual foi
adicionado, sob agitacdo magnética, 57,2 mL de tetraisopropdxido de titanio e ajustado o pH a 3 com
acido acético glacial. A mistura permaneceu sob agitacdo durante 1 h e apds este periodo adicionou-
se 4 mL de uma solucdo aquosa de tungstato de sédio 2,7x10** mol.dm, obtendo-se um gel que ficou
a envelhecer durante 48 h. Secou-se o0 gel em estufa a 70°C durante uma noite. Retirou-se 0 pé da
estufa, lavou-se com 1 L de agua a 80°C, filtrou-se e voltou a colocar-se na estufa a 70°C a secar

durante uma noite. O p6 foi entdo moido e calcinado huma mufla a 500°C durante 5 h em ar.

2.2.6 Sintese do catalisador TiO,/Fe**

O catalisador TiO,/Fe** foi obtido pelo método de impregnacéo.

Num copo colocou-se 1,35 g de FeCl; com 2 mL etanol absoluto, agitou-se muito bem até se obter

uma solugdo homogénea.

A 1,0 g de TiO, M, adicionou-se gota a gota a solugdo preparada anteriormente, misturando muito

bem.

A mistura obtida foi colocada na estufa a secar durante 30 min a 50°C. O pé resultante foi moido e

calcinado numa mufla durante 6 h a 250°C.
Calculou-se a percentagem de ferro que foi adicionado:
m(FeCl3) = 1,359 = n (Fe) = 1,06 x 1072 mol

n (Ti) = 0,675 mol

7y _ 101,06 x 1072
€= 0,675

% < Fe =1,6%
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2.2.7 Preparagdo de Filmes de TiO> pelo Método de Doctor Blade

Preparou-se primeiramente uma pasta para fazer os filmes segundo o método indicado por
Nazeeruddin et al. [190], misturando-se 67 pL de &gua com 6,7 pL de acetilacetona e 2,0 g de TiO..
Mexeu-se muito bem esta mistura e adicionou-se lentamente mais 270 pL de &gua, continuando a
misturar tudo muito bem. Por fim adicionou-se 3,3 pL de Triton X-100 e misturou-se até se obter uma
pasta.

Neste estudo, as varias amostras de dioxido de titanio sintetizadas e do TiO, P25 foram usadas na
preparacdo da pasta. A técnica aplicada foi a tape casting mais conhecida como a técnica de Doctor

Blade. E largamente utilizada para a preparagdo de camadas espessas de maneira rapida e eficiente.

E uma técnica que consiste em moldar uma pasta feita a partir do material de interesse sobre um

substrato (lamela) através de um molde, que ira definir o formato geométrico do filme.

O material utilizado foi uma folha de papel com um molde retangular, com o formato da lamela, sendo

a espessura do filme, definida pela espessura do papel, Figura 2.5.

Lamela

B)

Molde TiO>

Figura 2.5 Esquema do processo tape casting ou Doctor Blade.

Apos efetuar a pasta, esta foi moldada sobre a lamela e colocada num forno, Figura 2.6, usando uma
rampa de temperatura, igual a que se encontra descrita na Figura 2.7. Posteriormente os filmes foram

deixados arrefecer até a temperatura ambiente.
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Figura 2.6 Lamelas com os filmes depositados e secos no forno.

15 min

Figura 2.7 Rampa de temperatura utilizada para a secagem dos filmes.

2.3 Técnicas Experimentais/Equipamentos

Para estabelecer uma correlagdo entre o desempenho de um catalisador numa reacdo fotocatalitica,
com o método utilizado na sua preparacado é necessario obter informagdes sobre as suas caracteristicas
fisicas e quimicas. As técnicas aplicadas na caracterizacdo de catalisadores sdo varias, sendo, neste
trabalho, os catalisadores produzidos caracterizados por difracdo de raios-X, refletancia difusa, método
BET, fluorescéncia de raios-X, SEM/EDX e andlise termogravimétrica.

Técnicas espectroscopicas e cromatograficas (GC, LC e HPLC) acopladas a diversos detetores, foram
utilizadas para avaliar a degradagdo fotocatalitica dos poluentes tratados nesta tese, permitindo a
identificacdo de intermedidrios e produtos de degradag&o assim como em alguns casos a quantificagéo.

A espectroscopia UV-visivel e HPLC-DAD foram, sem dlvida, as técnicas mais utilizadas para o
estudo da cinética de degradacdo fotocatalitica dos farmacos e do pesticida em solu¢éo aquosa.
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A identificacdo de produtos intermediarios foi efetuada com recurso a técnicas de cromatografia
liquida (LC) e cromatografia gasosa (GC), geralmente acopladas a um detetor de espectrometria de
massa (MS).

Numa situacdo ideal espera-se que o poluente seja convertido em didxido de carbono e dgua. Portanto
outro aspeto importante nas reacfes de degradacdo, ndo é apenas o desaparecimento do contaminante
principal, mas a conversdo de carbono organico em carbono inorganico (CO,), para que seja
assegurado que tanto o contaminante como quaisquer subprodutos formados tenham sido

mineralizados.

A determinacdo quantitativa da mineralizagdo dos compostos orgénicos presentes em solugdo aquosa
foi feita através da analise de carbono organico total (TOC — Total Organic Carbon) determinado por
espetroscopia de infravermelho.

2.3.1 Difragdo de raios-X (XRD)

A difracdo de raios-X é uma das principais técnicas de caracterizagdo microestrutural de materiais
solidos, que permite determinar as fases cristalinas formadas nos processos de sintese. Na maior parte
dos cristais so6lidos, os &tomos ordenam-se em planos cristalinos separados entre si por distancias da
mesma ordem de grandeza dos comprimentos de onda dos raios X, cujos comprimentos se situam na

ordem do Angstrém (A).

Esta técnica baseia-se na observagdo de angulos nos quais um feixe de raios-X incidente sobre o cristal
da substancia em estudo é refletido intensamente, devido a interferéncias construtivas. Nestes casos, é

possivel determinar a distancia entre os planos adjacentes do cristal, Figura 2.8.
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Figura 2.8 Lei de Bragg - Exemplo de como os raios-X sdo difratados na rede cristalina, adaptado [191].

A difracdo do feixe de raios-X d& lugar a um padréo de intensidades que pode interpretar-se segundo
a distribuigdo dos &tomos no cristal, aplicando a lei de Bragg, a qual estabelece a relagéo entre o &ngulo

de difracéo e a distancia entre os planos que o originaram. Esta lei é traduzida pela equagéo 2.6.
nA = 2d X senf (Eq. 2.6)

O parametro A corresponde ao comprimento de onda da radiagdo incidente, n a um ndmero inteiro

(ordem de difracdo), d a distancia interplanar e 6 ao angulo de incidéncia dos raios-X.

Para que a lei de Bragg seja satisfeita podemos variar tanto 4 quanto 0 durante as experiéncias. A
maneira como estas quantidades sao variadas distingue os trés principais métodos de difracéo de raios-
X, mostrados na Tabela 2.2 [191, 192].

Tabela 2.2 Métodos de difracdo

Método y) 0 Exemplo de aplicagéo
Laue variavel fixo determinacg&o da orientacdo e qualidade do cristal
Rotacdo do cristal fixo variavel determinacg&o de estruturas desconhecidas
Po fixo variavel determinacgdo de pardmetros de rede

Quando ocorre a interferéncia construtiva entre os feixes difratados, observa-se um pico intenso, cuja
posicdo no difratograma pode ser utilizada para determinar a distancia entre os &tomos ou, no caso de
uma estrutura tridimensional, entre os planos da rede cristalina. Desta forma determina-se as fases

cristalinas que estdo presentes na amostra [193, 194].
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Os dados de difracdo de raios-X dos catalisadores de TiO; sintetizados foram obtidos num
difractometro D8 Advanced da Bruker equipado com um detetor INEL — CURU com uma curvatura
de 120°C e utilizando como fonte de radiacdo a linha de emissdo do Cobre (CuKq; A = 1,54056 A), e
os dados foram tratados com o software Diffract suite no Departamento de Fisica da Universidade de
Coimbra e utilizou-se também o difratometro Siemens D5000 da Bruker nos servigos de apoio a

investigacdo da Universidade da Corunha.

2.3.2 Espetroscopia UV-vis de refletdncia difusa

A técnica de refletancia difusa é bastante utilizada para a caracterizacdo de materiais sélidos,
geralmente aplicada na anélise de amostras com grande area superficial. As principais vantagens desta
técnica sdo a facilidade que existe na preparacdo das amostras e, a possibilidade de analisar materiais
opacos. Este tipo de analise torna-se possivel para solidos que exibem refletancia difusa, isto é, que

possuam a capacidade de dispersar a radiagdo incidente em todas as diregdes.

O espectro de refleténcia difusa de um sélido é obtido com base na teoria de Kubelka-Munk. A amostra
e a referéncia sdo irradiadas por um feixe que penetra até determinada profundidade, a partir da qual
ndo existe alteragdo do sinal gerado. Quando essa espessura é atingida diz-se que a medicao foi feita a
profundidade infinita. O sinal registado é a razdo entre a luz dispersa por uma amostra de espessura

reduzida e por um material de referéncia que ndo absorve qualquer radiacéo.

A quantificacdo do sinal € feita em termos da funcéo de Kubelka-Munk de acordo com a equagéo 2.7,

que pressupde uma relacéo linear entre a intensidade da banda e a concentracéo de sélido.

_(-R> _k

F(R) = 2R

(Eq. 2.7)

De acordo com a teoria, a funcdo de remissdo F(R) esta relacionada com o coeficiente de absorcéo (k)
e com o coeficiente de dispersao da superficie da amostra (s), sendo que R corresponde a refletancia
difusa [195, 196].

O equipamento utilizado para fazer as medidas de refletancia difusa foi o espectrofotometro Shimadzu

UV 2450 equipado com uma esfera integradora e utilizou-se o sulfato de béario (BaSO4) como material
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de referéncia. E de salientar que os resultados obtidos sdo afetados pelas dimensdes das particulas a

analisar, pelo seu empacotamento e pela diluicdo da amostra quando esta é aplicada.

A determinacdo da energia de band gap dos diferentes catalisadores foi feita através do método de
Tauc Plot. Este método é utilizado para se obter o valor do gap de energia do material a partir do seu
espectro de refleténcia. O grafico a(hv)™ em funcdo da energia em eV foi tragado de acordo com a
equacdo 2.8, onde E4 é a energia de band gap (eV), h corresponde a constante de Planck (J.s), B é uma
constante de absorcdo, v é a frequéncia (s), a é o coeficiente de extincdo que é proporcional a F(R) e
n é um indice que indica se a transicdo eletronica é permitida direta (n=2) ou indireta (n=1/2). Assim
é formada uma regido linear no gréfico. O valor de Eg4 é obtido extrapolando o declive da tangente a

curva na regido linear para a=0 [197, 198].

a(hv) = B(hv — Eg)l/n (Eq. 2.8)

2.3.3 Método BET

No caso de materiais porosos, a determinagdo das propriedades do solido envolve normalmente
medidas de area especifica, forma de poros, volume de poros e distribuicdo de tamanhos de poros e de
particulas. Estes sdo parametros cruciais a serem determinados, sobretudo em processos de catalise,
pois é na superficie do sélido que se processam as reages. Quanto maior for a area de superficie

disponivel, normalmente mais eficaz é o processo de conversao dos produtos.

O método BET, proposto por Brunauer, Emmett e Teller é dos métodos mais comuns de caracterizagéo
utilizado para determinar a area superficial especifica de sélidos por isotérmicas de adsor¢do de gases.
Este método permite calcular a area superficial através da quantidade de gas inerte, normalmente

nitrogénio (N) adsorvido na amostra.

Ao colocar um sélido finamente dividido em contacto com um gés, ocorre uma diminuigdo progressiva
da pressdo parcial do gas e um aumento da massa no sélido, que apds um determinado tempo assumem
um valor constante. Esse fendbmeno, denominado adsorcao, resulta de interagGes fisicas ou quimicas

entre as moléculas do gas e os 4&tomos da superficie do sélido.

Quando se pretende obter informacdes sobre a area especifica e a estrutura porosa de um solido, é de

extrema importancia construir uma isotérmica de adsorcéo, pois revela detalhes sobre as caracteristicas
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do material. A isotérmica mostra a relacdo entre a quantidade molar de gas adsorvido por um sélido,

a uma temperatura constante, em funcédo da pressdo do gas.

O conceito do método de BET é uma extensao da teoria Langmuir, que atribui o fendmeno de adsorcao
a colisdo ndo-elastica entre as moléculas do gas e a superficie do sélido, permitindo a formacao de
uma monocamada molecular. Considera-se também a possibilidade de adsorcdo em multiplas
camadas. Assim, a equacdo BET representada pela equacédo 2.9, baseia-se na hipotese de que as forgas
responsaveis pela condensagdo do gas sdo também responsaveis pela atracdo de varias moléculas para

a formacgéo de multicamadas.

P e Po sdo a pressdo de equilibrio e a pressdo de saturacdo respetivamente, V é o volume de gas

adsorvido, Vi é 0 volume de gés adsorvido pela monocamada e ¢ é uma constante.

1 c-1(P 1
s e ) €29

A equacdo 2.9 pode ser reescrita de forma mais conveniente para se trabalhar, obtendo-se a equagao
2.10, uma vez que o gréafico de P/[V x (Po-P)] vs P/Po é linear, cuja intersecdo com o eixo das
ordenadas é 1/Vmc e inclinacdo igual a (C-1)/Vmc. Desta forma podemos obter Vm e ¢ a partir da
desenho do gréfico, sendo o primeiro o volume de gas requerido para completar uma camada de

adsorcao e o segundo, por defini¢do, aproximadamente exp[(E1-EI)/RT].

P 1 , c-1P

V(Po—P) ~ Vppc = VipC P,

(Eq. 2.10)

Para se poder determinar a area de superficie especifica Sw, recorre-se a equagdo 2.11, em que através
do volume de gas adsorvido (Vm) que é requerido para recobrir inteiramente a superficie do sélido e

do namero de moléculas necessario para formar uma Gnica camada.

__ VSN

S, &S, =Q, XSXN (Eq. 2.11)
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Onde Vn é 0 volume de gas adsorvido pela monocamada, S € a area ocupada pela molécula de N
(0,162 nm?; T=77 K), M é o volume molar de N,a 77 K, N é o nimero de Avogadro e Qnm € a quantidade

em moles de gas adsorvido pela monocamada [199, 200].

As anélises de BET foram realizadas num equipamento ASP 2020 (Micromeritics) dos servicos de

apoio a investigacdo da Universidade da Corunha.

2.3.4 Fluorescéncia de raios-X

A fluorescéncia raios-X fornece um método preciso para determinar a composi¢do quimica dos

materiais.

Para que ocorram as transi¢Oes eletronicas, que originardo os raios-X caracteristicos dos atomos, é
necessario retirar os eletrées das camadas mais internas, camadas K e L e isto é conseguido fazendo-
se incidir sobre a amostra a ser analisada um feixe de radiacdo de alta energia tal como raios X ou

gama (y), Figura 2.9.

e T
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- Tubo de Raios X;

- Fontes radioativas emissoras de raios X ou
raios v de baixa energia

Espectro obtido

Figura 2.9 Esquema da fluorescéncia de raios-X [201].

Para a realizacdo das analises das amostras sintetizadas utilizou-se um Espectrometro de fluorescéncia
S4 Pioneer com dispersdo do comprimento de onda da BRUKER-NONIUS, nos servigos de apoio a

investigacdo da Universidade da Corunha.
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2.3.5 Andlise termogravimétrica (TGA)

A termogravimetria € uma técnica de andlise térmica utilizada para medir variagdes de massa de uma
amostra em funcdo da temperatura, enquanto esta é submetida a um programa controlado de
temperatura crescente. Algumas das aplicacGes da andlise termogravimétrica sdo, nomeadamente a
definicéo rigorosa de condicOes de secagem de precipitados em andlise quimica, defini¢do da gama de
estabilidade térmica de materiais, transicao de fases, oxidacdo de metais e definicdo das condicGes de
degradacdo de polimeros.

Os instrumentos de TGA sdo compostos por uma microbalanga, um forno, termopares, cadinho, um

sistema de fluxo de gas e um microprocessador para controlo do instrumento e aquisicdo de dados.

Para a obtencdo da analise termogravimétrica das amostras sintetizadas utilizou-se um equipamento
ATG-ATD Thermal Analysis SDT2960, nos servi¢cos de apoio a investigacdo da Universidade da
Corunha.

2.3.6 Microscopia eletronica de varrimento

A microscopia eletronica de varrimento é também conhecida por SEM (Scanning Electron

Microscopy).

O Microscépio eletronico de varrimento permite a observacdo e caracterizagdo de materiais
heterogéneos orgénicos e inorganicos numa escala nanométrica (nm) ou micrométrica (um), com a
capacidade de obter imagens tridimensionais, tais como imagens de superficies de um grande nimero
de materiais. O principal uso do SEM é na obtenc¢do de imagens topograficas na gama de ampliacdo
entre 10 a 10000 vezes.

No SEM a area da amostra a ser observada é irradiada com um feixe de eletrGes de alta energia que
faz um varrimento da area selecionada, formando a imagem. Os tipos de sinal produzidos incluem os
eletrdes secundarios, os eletrdes retro-dispersados, os eletrdes Auger®, os raios-X caracteristicos e

outros fotdes de variadas energias. Estes sinais sdo obtidos em volumes de emissdo especificos dentro

3 estes sdo os eletrdes cuja energia é caracteristica do elemento que a emite e do tipo de ligagdo quimica por isso, pode ser
utilizada para analise elementar (principalmente 6xidos e filmes muito finos). Estes eletrdes possuem energia maxima de cerca
de 2keV.
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da amostra e podem ser usados para examinar muitas das suas caracteristicas (microestrutura,

topografia da superficie, cristalografia e composicao).

Os sinais mais importantes para a formacgéo da imagem em SEM sao dados pelos eletrdes secundarios
e pelos eletrbes retro-dispersados, porgque interagem na zona superficial da amostra, fornecendo a
topografia da superficie. A emissdo de eletrdes secundarios esta confinada a uma pequena area perto
da zona de impacto do feixe de eletrdes, permitindo uma maior resolucdo da imagem que se deseja
obter. A aparéncia tridimensional das imagens é dada pela grande profundidade de campo do

microscépio eletronico de varrimento.

No SEM sdo também emitidos, como resultado do bombardeamento por eletrdes, raios-X
caracteristicos. A andlise da radiacdo de raios-X caracteristica emitida das amostras pode conter
informacdo qualitativa e quantitativa, permitindo obter a composi¢do quimica da amostra em causa.
Esta analise pode ser realizada em toda a zona visivel da amostra ou localizada num didmetro minimo

de aproximadamente 1pum permitindo a identifica¢do de fases e defeitos.

A preparacdo do material para ser observado em SEM depende se 0s materiais s&o ou ndo condutores.
Quando estes sao condutores apenas necessitamos de colocar a amostra num suporte e analisar, quando
ndo séo condutores devem-se secar e colocar sobre uma fita de carbono ou recorre-se & metalizacao.
Esta Gltima consiste na deposigao de uma fina camada de um metal, empregando-se geralmente o ouro.

Para tal, 0 metal é aquecido sob vazio e, ao vaporizar-se, deposita-se sobre o material.

Neste trabalho utilizou-se um equipamento JEOL JSM 6400, nos servigos de apoio a investigacdo da

Universidade da Corunha.

2.3.7 Reator fotoquimico

As experiéncias de degradagdo dos farmacos e pesticida foram realizadas num reator fotoquimico
(Heraeus) de vidro, constituido por duas tubuladuras para a entrada e saida de ar. Este reator foi
equipado com um sistema de refrigeracdo, uma lampada de radiacdo UV colocada axialmente no reator
fotoquimico, envolvida por um tubo de imersdo de vidro ou quartzo o qual designamos por manga,
Figura 2.10. Durante a fotodegradacdo, a solucdo aquosa foi mantida em agitacdo continua, através de

um agitador magnético garantindo a homogeneidade da solucéo.
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Figura 2.10 Esquema de montagem para 0 estudo da fotodegradacao dos farmacos e pesticidas onde A — fonte
de alimentacdo da lampada; B — Lampada de Hg; C — Manga de vidro ou de quartzo; D — Reator fotoquimico;

E — septo vedante; F — Agitador magnético; G — Torneira para a circulacdo de agua

A fonte de radiagdo utilizada consiste em uma lampada de vapor de mercdrio de média pressao
Heraeus TQ 150 com uma linha de emissdo maxima a 365 nm (3 W de fluxo radiante), com 150 W
de poténcia apresentando um espectro com varios picos na zona ultravioleta, Figura 2.11. Para evitar
a formacéo de ozono, a lAmpada é arrefecida através da circulacdo de &gua [202].
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Figura 2.11 Espectro de emisséo da lampada de Hg de média pressao Heraeus TQ 150 [203].

Para a realizacdo das fotodegradagdes a 365 nm, utiliza-se uma manga de vidro a fim de se poder

eliminar a radiacdo ultravioleta de comprimento de onda menor que 320 nm. Foi determinada a
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poténcia total da lampada com um aparelho 1916r e o detetor modelo 8818P-010-12 ambos da marca
Newport tendo-se obtido 88.5 mW.cm quando se usa a maga de vidro e 97.3 mW.cm?, quando se

usa a manga de quartzo.

A disposicdo axial da lampada em relacdo ao reator fotoquimico e a sua suspensdo por meio do tubo
de vidro permite que a radiacdo emitida seja transferida no seio da solucdo, dando origem a uma
elevada eficiéncia de radiacdo. A radiacdo ndo absorvida pelos componentes da solucdo/suspensao
aquosa é absorvida pelas paredes do vidro do reator, protegendo deste modo o operador dos efeitos
nocivos provocados por um contacto direto com radiacdo UV de elevada energia, no caso da manga
ser de quartzo.

O volume de solucéo utilizado em cada experiéncia foi de 300 mL. As amostras foram retiradas através
do septo vedante com auxilio de uma seringa e usaram-se filtros Millipore Millex — GN, com

membrana de Nylon 0.20 um, para reter possiveis particulas de TiOa.

2.3.8 Espectroscopia de absorgdo UV-vis

A espectroscopia de absorcdo molecular nas regides do ultravioleta e visivel (UV-vis) envolve a
absorcdo de radiacdo eletromagnética por parte das moléculas, na regido do espectro cujo comprimento
de onda se situa entre 0os 190 nm e os 800 nm. Este fendmeno de absor¢do resulta das transicoes
eletronicas que ocorrem entre o estado fundamental de uma molécula e os estados de energia
superiores. Esta € uma das técnicas mais aplicadas em determinac@es analiticas, nas mais diversas

areas. E utilizada para a determinacfo quantitativa de compostos organicos e inorganicos.

Os espectros UV-Vis das amostras liquidas recolhidas ao longo das reagfes fotoquimicas e
fotocataliticas dos farmacos e pesticida foram obtidos num espectrofotometro Lambda25 da
PerkinElmer, Figura 2.12, equipado com um monocromador e um sistema 6tico de duplo feixe. Foram
obtidos os espectros completos (190 nm — 800 nm) de cada amostra e foram registados os valores de

absorvancia ao comprimento de onda selecionado.
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Figura 2.12 Equipamento utilizado na Espectroscopia de Absor¢édo UV-visivel.

2.3.9 Espectroscopia de fluorescéncia

Uma molécula no estado fundamental (So) pode ser excitada para um estado eletronico superior (S1 ou
S2) pela absorgdo de luz. No estado excitado ela é energeticamente instdvel em relagdo ao estado
fundamental. Se a molécula ndo se rearranjar ou fragmentar perde o excesso de energia para regressar
ao estado fundamental de varios modos, nomeadamente por processos radiativos ou ndo-radiativos, 0s

quais sdo usualmente ilustrados pelo digrama de Jablonski representado na Figura 2.13.
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Figura 2.13 Diagrama de Jablonski. [204].

Os processos radiativos dos estados excitados sdo geralmente classificados como fendmenos de

luminescéncia, em que uma molécula eletronicamente excitada perde energia de excitacdo pela
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emissdo de radiacdo eletromagnética. Dentro da luminescéncia podemos distinguir dois processos
principais: a fluorescéncia e a fosforescéncia, dependendo da natureza do estado excitado. A
fluorescéncia distingue-se da fosforescéncia pelo simples facto da fluorescéncia se tratar de um
processo de emissao radiativa entre dois estados eletrénicos com a mesma multiplicidade de spin, isto
e, entre o estado singleto de menor energia (S1) e o estado fundamental (Sp). Assim, 0 seu retorno ao
estado fundamental tende a ocorrer rapidamente, cujo tempo de vida é tipicamente da ordem de 10°
segundos. A fosforescéncia, essa envolve também dois estados eletronicos, mas de multiplicidade de
spins diferentes. Isto leva a transi¢des lentas, da ordem dos microssegundos ou segundos, pois trata-se
de transigdes proibidas por spin.

Os processos ndo-radiativas envolvem a transicdo de um estado eletronico para outro, sem emissao de
radiacdo eletromagnética. Assim, de acordo com a multiplicidade de spin pode ocorrer conversao
interna (Cl) quando hé transic&o entre dois estados com a mesma multiplicidade de spin sem emisséo
do fotdo. A conversdo intersistemas (CIS) também é um processo ndo radiativo, pois ocorre
transferéncia de energia entre estados de diferentes multiplicidades de spin (T1—Sg). Também pode
ocorrer relaxacdo vibracional (RV) em que a molécula excitada perde rapidamente o seu excesso de
energia vibracional devido as colisdes com outras moléculas, o que se manifesta por libertagéo de calor

[204-206].

Os instrumentos para medir a fluorescéncia so os fluorimetros. A radiagdo de excitacdo passa através
de um ou mais monocromadores, ou filtro, e em seguida pela amostra que ¢é excitada. A radiacéo
emitida em todas as direcGes, passa por monocromadores e normalmente é detetada a um angulo de

90°, em relagdo ao feixe incidente, no caso de solucdes.

Os espectros de emisséo e excitacdo foram obtidos através do espectrofluorimetro Jobin Yvon-SPEX-
Fluorolog 3-2,2. Todos os espectros de emissdo foram efetuados com fendas de excitagdo de 2,5 mm
e 1,25 mm na emissdo e os espetros de excitagdo com tamanhos de fendas invertidos, sendo usadas

células de quartzo com percurso 6tico 1 cm.

2.3.10 Cromatografia gasosa acoplada a um detetor de massa (GC-MS)

A cromatografia de fase gasosa é uma técnica cromatografica de coluna onde o eluente é um gas inerte
relativamente a amostra em estudo e a fase estacionaria. O eluente, também vulgarmente designado

por gas de arrastamento é geralmente hidrogénio, hélio, nitrogénio ou argon.
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Como gas de arrastamento, fase modvel, foi utilizado o hélio, um gas inerte, tal como o hidrogénio de

reduzida viscosidade e compressibilidade, porém com a vantagem de néo ser combustivel e explosivo.

As analises foram realizadas no Departamento de Quimica e Farméacia da Universidade do Algarve,
num Hewlett Packard 6890N equipado com um detetor de massa da serie 5973 e uma coluna DB-5MS,
Agilent J&W, com 30 m de comprimento, 0,25 mm de didmetro interno e 0,25 micrémetros de

espessura.

2.3.11 Cromatogradfia liquida acoplada com espectrometria de massa (LC — MS) e

cromatografia liquida de alta eficiéncia (HPLC)

A cromatografia liquida utiliza colunas de empacotamento com particulas de dimensdes pequenas e
muito finas, opera a altas pressdes para forcar a passagem do solvente, contrariamente ao que acontece
com a cromatografia liquida classica, em que o caudal da fase liquida é devido apenas & acédo da
gravidade. Portanto, LC é uma técnica de separagdo em que a fase movel é um liquido (eluente) que

se move através da fase estaciondria que é um solido.

A técnica hifenada LC-MS permite por um lado uma elevada capacidade de separagéo e por outro de

elevada capacidade de identificacdo e sensibilidade por espectrometria de massa [207-209].

Para a identificacdo dos compostos e dos seus fotoprodutos foi utilizado um LC-MS composto por um
espetrometro de massa Bruker Daltonics HCT ultra, equipado com um analisador do tipo "ion trap",
acoplado a um LC Agilent 1200, equipado com um detetor do tipo DAD. A coluna cromatografica
usada foi uma PRP-1, do tipo C18, com 150 mm de comprimento e 2,1 mm de didmetro interno,
empacotada com particulas de 5 micrémetros de didmetro, mantida a 30 °C. A ionizacéo foi feita por
electrospray em modo positivo e em modo negativo. As anélises foram realizadas no Departamento

de Quimica e Farmécia da Universidade do Algarve.

Para a determinacdo das cinéticas de reacdo foi utilizado um HPLC-DAD Hitachi LaChrom Elite
equipado com um detetor DAD Ultimate 3000. A coluna cromatografica usada foi uma C18
Phenomenex Kinetex de dimensdes 100 mm x 4,6 mm, com 5 um de diametro interno das particulas,
mantida a 30°C. As analises foram realizadas no Departamento de Quimica da Universidade de

Coimbra.

68 Fotocatélise com 6xidos metalicos semicondutores na degradacédo de farmacos e pesticidas em agua



Capitulo 2 — Materiais, Métodos e Técnicas Experimentais

2.3.12 Determinagdo do Carbono Orgdnico Total (TOC)

A determinacdo do grau de mineralizacdo obtido através das reac6es de degradacdo por fotdlise direta
e fotocatalitica dos farmacos e pesticida foi sequida através da medida da concentracdo em carbono
organico total (TOC — Total Organic Carbon). O carbono organico total é definido como a soma de
todos os carbonos em espécies organicas dissolvidas e ndo dissolvidas. Este parametro ndo fornece
uma indicagdo qualitativa, mas quantitativa em relacdo a mineralizacdo dos compostos organicos
presentes. Para determinar o carbono orgéanico total, as moléculas orgénicas sdo convertidas em COo,

uma forma molecular simples, que pode ser medida quantitativamente por espetroscopia de 1V.

A espetroscopia de infravermelho baseia-se no facto de que as ligagdes quimicas, tém frequéncias de
vibrag&o especificas, que correspondem a niveis de energia vibracional da molécula. Estas frequéncias
dependem da energia potencial da molécula, da geometria molecular, das massas atdmicas e do

acoplamento vibracional.

As andlises de TOC foram realizadas na Associacdo para a Inovagdo Tecnoldgica e Qualidade
(AEMITEQ) e no Instituto de Investigacdo e Desenvolvimento Tecnoldgico para a Construcéo,

Energia, Ambiente e Sustentabilidade (ITeCons) em Coimbra.
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3. Caracterizacao dos Materiais Cataliticos

A determinacdo da area de superficie, o tamanho e volume de poros, a natureza das fases cristalinas e

a quantidade de dopante sdo caracteristicas essenciais a caracterizacdo das amostras sintetizadas.

Os catalisadores de dioxido de titdnio foram caracterizados por difracdo de raios-X, fluorescéncia de
raios-X e método de BET.

Estudos de refletdncia difusa permitiram determinar a band gap dos semicondutores e por andlise

termogravimétrica a sua estabilidade térmica.
Por microscopia eletronica de varrimento (SEM) foi estudada a morfologia de superficie.

Apenas foi realizada a analise por difracdo de raios-X para o TiO,/WOs por falta de disponibilidade

dos restantes equipamentos, uma vez que este foi o Gltimo a ser sintetizado.

3.1 Analise por difracao de Raios-X

Os catalisadores de TiO, obtidos, ap6s calcinacdo foram caracterizados por difracdo de raios-X. Os

difratogramas obtidos foram comparados com a base de dados existente no software do equipamento.

Na Figura 3.1, encontram-se representados os difratogramas de raios-X, dos catalisador TiO, B
calcinado a 400°C e 500°C. Analisando os difratogramas conclui-se que as amostras calcinadas a 400°C
apresentam menor cristalinidade, evidenciada pelos picos largos e pouco intensos. Uma comparacao
com dados da literatura confirma que as amostras calcinadas a 400°C apresentam principalmente a fase
anatase, caracterizada pelos picos a 26 = 25,0°, 37,9° e 48,0°, embora pequenas quantidades de rutilo
também sejam observadas. Por sua vez as amostras calcinadas a uma temperatura de 500°C exibem
maior cristalinidade e observa-se em TiO, B a coexisténcia das duas fases (anatase e rutilo), numa
proporc¢do de aproximadamente 50:50, isto pode ser explicado néo so pelas condigdes de sintese mas
também porque se considera que a anatase pura inicia a transformacao irreversivel a rutilo em ar num
intervalo de 400°C a 1200°C [210-216]. A transformacdo de anatase em rutilo ndo é instantanea, ela é

dependente do tempo e da temperatura [210, 217, 218].
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Figura 3.1 Difratograma do catalisador TiO B calcinado a 400°C e 500°C, onde A-anatase e R-rutilo.

Na Figura 3.2 encontra-se difratograma de raios-X do catalisador TiO, M calcinado a 500°C. Da

andlise da figura verifica-se que apenas existe uma fase cristalina que corresponde a fase anatase.

.
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Figura 3.2 Difratograma do catalisador TiO2 M calcinado a 500°C, onde A-anatase.

A incorporacéo de Co?* e carvdo ativado na sintese de TiO, M, assim como a impregnacédo de Fe3* em

TiO, M, ndo alteram a estrutura cristalina do dioxido de titanio, Figura 3.3. Observando o difratograma
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correspondente ao TiO,/Co, Figura 3.3, verifica-se que ndo existem picos correspondentes ao cobalto
metalico ou a uma nova fase de cobalto, uma vez que apenas se identifica a fase de anatase pelas
reflexdes correspondentes. A estrutura mantem-se, sem qualquer distorcdo de rede e, de acordo com
os resultados de fluorescéncia de raios-X e analise de EDX, indica que os ides de Co?* (0,79 A) se
encontram na rede cristalina de titanio, substituindo Ti** (0,745 A) uma vez que o raio dos ides Co e

Ti em coordenacao seis sdo semelhante [219-224].

No difratograma referente ao TiO./Fe, apenas a fase anatase foi detetada. A hipdtese da existéncia de
Fe®* na rede, uma vez que os raios dos ides Ti** (0,745 A) e Fe3* (0,690 A) sdo muito semelhantes, é
de colocar, no entanto a comparagéo dos resultados de EDX e fluorescéncia de raios-X apontam para
o ferro se encontrar principalmente na superficie do catalisador e o facto de ndo ser visivel por raios-
X novas fases de oxidos de ferro sera devido a percentagens muito baixas, uma vez que por
fluorescéncia de raios-X e anélise de EDX se identifica uma nova fase com valor < 1% m/m [225-
229].

—— TiO, Degussa —TiO, M
TiO,/Fe impregnado TiO,/CA Darco
TiO,/Co

Intensidade (u.a.)

20 30 40 50 60 70 80
20

Figura 3.3 Difratogramas de raios-X dos vérios catalisadores calcinados a 500°C, onde A-anatase e R-rutilo.

Na Figura 3.4, encontra-se representado o difratograma de raios-X do TiO, M dopado com W®*,
obtendo-se 0 material catalitico TiO-/WOs. Da anélise do difratograma pode concluir-se que o material
se encontra na fase cristalina anatase TiO, e WO; pois ha o aparecimento de dois sinais, embora fracos,
correspondentes as reflexdes do WO; monoclinico com 26 = 23,7° e 33,6° (JCPDS n°. 036-0101) [189,
230-234]. Provavelmente o tungsténio entra na rede do TiO, pois o0 raio iénico € muito semelhante
entre Ti** (0,745 A) e W* (0,740 A), além de se formar uma nova fase.
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Figura 3.4 Difratograma do material catalitico TiO2/WOj3 calcinado a 500°C, onde A-anatase e R-rutilo.

Determinaram-se os tamanhos de cristalito para alguns dos catalisadores sintetizados através da
equacdo de Scherrer (Eq. 3.1) [235].

KA
b= Bcos(0)

(Eq. 3.1)

Onde D - diametro médio das particulas, K - constante que depende da forma das particulas (esfera =
0,94), 2 - comprimento de onda do raio-X, g - largura a meia altura do pico de difracdo e @ — angulo
de difracgdo - Bragg.

Na Tabela 3.1, encontram-se sumarizados os resultados obtidos do tamanho de cristalito para todos os
catalisadores calcinados a 500°C. Analisando os dados da tabela pode-se verificar que o catalisador
TiO, P25 é o que tem maior tamanho de cristalito, sequido do TiO, B. De todos os catalisadores

sintetizados o que apresenta menor tamanho de cristalito é o TiO, M.
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Tabela 3.1 Resultados do tamanho de cristalito obtidos através da equacgdo de Scherrer para os catalisadores
calcinados a 500°C.

Catalisador Tamanho de cristalito (nm)
TiO2 P25 21,4
TiO2B 19,6
TiO2M 12,4
TiO2/CA Darco 15,6
TiO2/Co 13,7
TiO2/Fe 13,7
TiO2/WOs3 13,0

3.2 Analise por fluorescéncia de raios-X

Na Tabela 3.2 encontram-se sistematizados os resultados da composic¢ao, em percentagem, obtidos por

fluorescéncia de raios-X, para os catalisadores sintetizados e para o comercial TiO, P25.

Para analisar estes compostos tomou-se como matriz o TiO,, existente na base de dados do
equipamento, e determinou-se a perda de massa (LOI — “Loss on ignition™) a 975°C.

Ao analisar os dados obtidos podemos verificar os materiais apresentam elevada pureza, e que 0s
catalisadores de TiO, dopados apresentam menor quantidades de didxido de titanio, como era de

esperar, uma vez gue se introduziram novos elementos.

A existéncia de novas fases ndo é detetada por raios-X, como ja referido. Dos resultados de
fluorescéncia de raios-X calculou-se a percentagem atémica de Co(ll) e Fe(lll) nos O6xidos
identificados, obtendo-se 1,1% e 0,5%, respetivamente, 0 que em comparacdo com os valores
incorporados na sintese 1% e 1,6%. respetivamente, mostram que o Co?* apresenta uma distribuicéo

homogénea embora ndo se possa concluir que seja uma nova fase.

No caso do Fe**, a concluséo ndo é clara pois por EDX existe uma elevada percentagem de ferro na
superficie, no entanto o tamanho dos ides Ti*" (0,745 A) e Fe® (0,690 A) apontam para alguma

substituicdo na rede, o que é confirmado por fluorescéncia de raios-X.

De todos os catalisadores o que teve uma maior perda de massa por calcinagéo foi o TiO2/Co que foi
de 3,80% (m/m) e o que teve menor perda de massa foi o TiO, B 0,85% (m/m). Os resultados

demonstram a elevada estabilidade dos catalisadores até ~1000°C.
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Analisando a tabela pode-se verificar que o catalisador que apresenta maior quantidade de elementos

diferentes na sua constituicdo é o que contém carvao ativado.

Tabela 3.2 Resultados da composicao obtidos através da fluorescéncia de raios-X em percentagem em massa.

TiO2P25 TiO2B TiO2M | TiO2/CA Darco | TiO2/Co TiO2/Fe

TiO2 98,71 98,97 97,31 94,30 94,73 95,34
Cl 0,1230 0,031 0,024 0,010 0,235 0,1290
BaO 0,0472 0,1320 0,1630 0,2030 0,1690 0,1610
MgO 0,0360 0,0400 0,1500 0,075 0,0380 0,0370
CuO 0,0155 0,0165 0,015 0,017 0,0161 0,0161
ZnO 0,0110 0,012 0,0105 0,0105 0,0130 0,0120
SiO: 0,0465 0,088 2,175 0,0430 0,0170
Al203 0,0260 0,0250 0,344
CaO 0,09
SO3 0,445
Fe20O3 0,077 0,8110
Na20 0,084
P20s
K20 0,0105
MnO
SroO 0,0051
NiO 0,0037 0,0100
ZrO; 0,0034
CoO 0,9640
LOI 1,05 0,85 2,36 2,24 3,80 3,48

3.3 Analise por microscopia eletronica de varrimento acoplada com
espetroscopia de energia dispersiva de raios-X — SEM/EDX

A morfologia e composicéao da superficie dos catalisadores foi estudada por microscopia eletronica de
varrimento. Analisando os dados da Figura 3.5 e da Tabela 3.3 pode-se verificar que as amostras sdo

constituidas basicamente por dioxido de titanio.
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Figura 3.5 Espetros de EDX dos catalisadores calcinados a 500°C e do TiO, P25.

Por EDX as amostras dopadas com cobalto e ferro apresentam sinais referentes a estes elementos,
Figura 3.5. A percentagem atémica encontrada para o cobalto é de 0,5%, ou seja, uma quantidade
menor que a incorporada (1%), enquanto a percentagem encontrada para o ferro é superior, 7,4%,
maior que a incorporada (1,6%), Tabela 3.3.

A analise por EDX é feita a superficie da amostra, enquanto que a fluorescéncia de raios-X incide mais
na parte interna da amostra. Comparando os resultados obtidos pelas duas técnicas verifica-se que o

cobalto se encontra mais disperso em toda a amostra de catalisador.

No caso do ferro verifica-se que a percentagem atomica determinada por EDX é bastante superior a
obtida por célculos de fluorescéncia de raios-X, que de acordo com o processo de sintese leva a que 0

ferro fique fundamentalmente na superficie do catalisador.

Comparando os resultados da andlise de EDX e fluorescéncia de raios-X verifica-se que hd uma

elevada ndo homogeneidade do material catalitico para o sistema TiO./Fe.
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Tabela 3.3 Resultados obtidos por EDX para os catalisadores analisados.

% massa % atomica
Catalisador 0] Ti Co Fe O Ti Co Fe
TiO2 P25 51,8 48,2 75,9 241
TiO2B 47,7 52,3 72,8 27,2
TiO2 M 47,3 52,7 72,5 27,5
TiO2/CA Darco 47,6 52,0 72,6 27,2
TiO2/Co 48,1 50,7 1,2 73,6 25,9 0,5
TiO2/Fe 43,7 39,4 16,1 71,0 21,6 7,4

Analisando as imagens de SEM, Figura 3.6, e as imagens de SEM do Anexo |, pode-se verificar que
o0s catalisadores apresentam particulas arredondadas formando agregados. O facto das particulas se
encontrarem em agregados torna mais complexa a determinacdo do didmetro das particulas, tendo-se
obtido valores médios. Apenas foram determinados os tamanhos de particulas para os catalisadores
ndo dopados, sendo o valor para o TiO, P25 de 104 nm, para o TiO, B 103 nm e parao TiO, M 95 nm.
Tendo em conta que o TiO, P25 é um catalisador comercial e que tem na sua especificagdo um
diametro de particula de 21 nm, o facto de termos agregados faz com que os tamanhos obtidos por

SEM sejam superiores.

TiO2 P25
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3.4 Andlise Termogravimétrica e Analise Térmica Diferencial - TGA/DTA

Com recurso a métodos de andlise térmica (TG/DTA) efetuou-se um estudo da estabilidade térmica
dos catalisadores sintetizados e do TiO, P25. Os ensaios foram realizados desde a temperatura
ambiente até aos 1100°C com uma velocidade de aquecimento de 10 K.min, numa atmosfera de

nitrogénio.

Da analise TG/DTA o comportamento do grafico mostra que os catalisadores ndao apresentaram
nenhuma variacao significativa de massa durante todo o processo, como se pode observar pela Figura
3.7, as Figuras do Anexo Il e pela Tabela 3.4, 0 que mostra a elevada estabilidade destes materiais.

Analisando os dados obtidos verifica-se uma perda de massa de aproximadamente 1,8% até 150°C,
para todos os catalisadores, o que corresponde a perda de moléculas de agua.

O catalisador TiO, M e os restantes catalisadores que foram sintetizados utilizando a mesma rota de
sintese, M, apresentam perda de massa entre 0s 150°C e os 375°C, possivelmente resultantes de dguas
de cristalizacdo. O catalisador que apresenta maior perda de massa nesta gama de temperaturas é o
TiO2 M com 1,10%.

A partir de 375°C e até aos 1100°C, todos os catalisadores apresentam perdas de massa inferiores a

1,1%, o que mostra a ndo existéncia de material precursor da sintese.

Analisando as perdas de massas totais verifica-se que o catalisador que apresenta uma maior perda de

massa é o TiO, M com 3,11%.

O catalisador com menor perda de massa foi 0 TiO, B que apenas perdeu 1,37%, segue-se 0 TiO2/CA
Darco que teve uma perda de massa de 2,15%, o TiO2 P25 com 2,25%, o TiO./Co teve uma perda de
massa de 2,37%, e 0 TiO,/Fe teve uma perda de 2,82%.

Como se pode verificar, as perdas de massa totais dos catalisadores ndo ultrapassaram os 3% 0 que

indica que os catalisadores apresentam uma boa estabilidade térmica.
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Figura 3.7 Curvas de TGA/DTA obtidas para os catalisadores TiO, P25 e TiO, M.
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Tabela 3.4 Tabela de resultados obtidos por TGA/DTA.

12 Perda 22 Perda 32 Perda % Total
Catalisador % Massa T % Massa T % Massa T
(mg) (°C) (mg) (°C) (mg) (°C)
TiO2 P25 1,18 0,09 125 1,07 0,08 1014 2,25
TiO2 B 0,67 0,55 135 0,70 0,57 1013 1,37

TiO2 M 1,76 0,77 150 1,10 0,48 375 0,25 0,11 1012 3,11

TiO2/CA
Darco

TiO2/Co 1,17 0,61 145 0,89 0,46 400 0,31 0,16 1013 2,37

1,23 0,32 135 0,76 0,20 400 0,16 0,04 1013 2,15

TiO2/Fe 1,44 1,00 145 0,88 0,61 400 0,50 0,35 1013 2,82

3.5 Andlise pelo Método de BET

O método Brunauer, Emmett e Teller (BET) foi utilizado para determinar a area de superficie e o
volume de poro dos catalisadores. Os resultados obtidos encontram-se sistematizados na Tabela 3.5.

A érea de superficie e o volume de poro de cada catalisador depende do método de sintese utilizado e
da temperatura de calcinacdo. A area de superficie de um solido por unidade de massa é o parametro
crucial a ser determinado, pois relaciona-se com o numero de sitios ativos onde as reacdes se
processam. Os resultados obtidos para os catalisadores sintetizados sdo bastante diferentes

comparando com o dioxido de titanio P25 que apresenta a menor area de superficie.

O catalisador TiO, B 500°C quando comparado com os catalisadores sintetizados pelo método M

apresenta menor area de superficie e menor volume de poro.

Analisando os catalisadores com carvdo e 0s dopados com cobalto e ferro cuja sintese foi a mesma do
TiO, M verifica-se que ao introduzir novos elementos ha uma pequena diminuicdo da area de

superficie, embora o tamanho de poro se mantenha.

De todos os catalisadores calcinados a 500°C o que apresenta menor volume de poro é o TiO; B,
metade do tamanho do poro do TiO2 P25. O que apresenta maior volume de poro € o TiO. M, quase 0
dobro do tamanho de poro do TiO, P25. Observa-se uma correlacdo entre a &rea de superficie e 0

volume de poro, quanto maior é a area de superficie, maior € o volume de poro.
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Tabela 3.5 Resultados da area de superficie e volume de poro obtidos pelo método de BET.

Tealc. Area de Superficie Volume de Poro

Catalisador (°C) (m?/g) (cm®g)
TiO2 P25 - 55 0,14
400 78 0,011

TiO2B

500 35,8 0,07
TiO2 M 500 92,4 0,25
TiO2/CA Darco 500 70,5 0,20
TiO2/Co 500 75,3 0,22
TiO2/Fe 500 75,4 0,21

3.6 Espetroscopia de Refletancia Difusa

Os catalisadores sintetizados foram caracterizados por espetroscopia de refletancia difusa na regido do
UV-Visivel, sendo o sulfato de bario (BaSQ.) utilizado como referéncia para 100% de refletancia.

Na Figura 3.8 encontram-se representados os espectros de refletancia difusa dos diferentes
catalisadores sintetizados e o0 espetro do TiO, P25 para comparagao.

Analisando os espectros representados na Figura 3.8 verificar-se que os catalisadores sintetizados pelo
método sol-gel em meio &cido, TiO: B, calcinados a 400°C e 500°C, apresentam um deslocamento da
banda de absorcdo para comprimentos de onda maiores, quando comparados com o TiO, P25 e 0 TiO;
M indicando que a E4 (energia de band gap) é menor.
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Figura 3.8 Espetros de refletancia difusa das amostras de TiO; sintetizadas pelo método sol-gel e do TiO, P25.

Na figura 3.9, encontra-se representado graficamente a equagéo 2.8 Capitulo 2, a(hv)™ em funcéo da
energia para o catalisador TiO, P25. Analisando os graficos verifica-se que quando se utiliza 0 modelo
de Tauc Plot com o indice igual a 2, 0 que indica que a transi¢do eletronica é permitida, o valor da
energia de band gap é mais proximo do valor indicado na literatura, 3,2 eV, logo este é o modelo que

iremos considerar.
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Figura 3.9 Representacdo grafica a(hv)™ em fungdo da energia para o catalisador TiO, P25.

Tendo em conta o descrito anteriormente, utilizamos o modelo de Tauc Plot com o indice igual a 2

para a determinacdo da energia de band gap dos restantes catalisadores sintetizados, Figura 3.10, por
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forma a termos resultados coerentes das medidas. No caso de existirem erros teremos sempre um erro

sistematico.

O valor obtido para a energia de band gap do catalisador TiO2/WOs3 é superior ao do TiO, comercial,
mas igual ao do TiO, M, indicando gue ndo houve qualquer melhoria na juncédo deste semicondutor ao

titdnio. Apesar disso verificou-se que este catalisador tem um bom desempenho fotocatalitico.

Observando o gréfico de a(hv)™ em funcdo da energia correspondente ao catalisador TiO/Fe, Figura
3.10, verifica-se que o valor da energia de band gap € superior ao do TiO,, este facto deve-se a que 0

ferro se encontra na superficie do catalisador e ndo apenas na rede de titanio.

Analisando o gréfico referente ao catalisador TiO2/Co, Figura 3.10, verifica-se que o valor da energia
de band gap é superior a do TiO, isto mostra uma mudanca de absorcéo para o azul [221, 236, 237].
Este tipo de mudanca de absorcéo para o azul no espectro é observado com a diminui¢do do tamanho
das particulas e pode ser atribuido ao bem conhecido efeito quéntico para semicondutores com
tamanho de particula de titanio abaixo de 10 nm [221, 238]. Também pode ser devido ao forte efeito
de interagdo de Coulomb nos processos 6ticos envolvendo os ides Co devido a limitada solubilidade
na matriz hospedeira de titanio [221, 239]. A curva apresentada para o catalisador TiO2/Co, tem um
formato que indica que os eletrdes ndo estdo incorporados na banda de valéncia do composto, existem
eletrdes isolados e ha transferéncia de grande parte da energia para as orbitais d-d e eficiente relaxacao

n&o radiativa [240].
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Figura 3.10 Representagdo grafica a(hv)™ em fungéo da energia para os diversos catalisadores

Na Tabela 3.6 encontram-se sumariados os valores calculados para as Eg através do método descrito

por Lopez e GOmez [198]. Embora ndo seja claro por que existe essa mudanca no hiato da banda, os
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resultados sdo reprodutiveis e € importante porque hd um aumento da sobreposi¢do da absor¢do do
fotocatalisador e da radiacdo solar ao nivel do solo o que torna mais favoravel os processos
fotocataliticos e, além disso, esta pequena mudanca no inicio da banda pode ser util se os LED

préximos do UV forem usados como fonte de excitacio dos catalisadores.

O limiar de absorcdo em todos os espectros ¢ atribuido a transferéncia de carga O% - Ti** no TiO;
[241]. A falta de absorcdo no visivel confirma a auséncia de sitios reduzidos do titanio, que

corresponderiam as transicdes d-d de Ti (I11) ou Ti (I1).

Tabela 3.6 Dados da band gap dos diferentes catalisadores

Catalisador Eq (V)
TiO2 P25 3,4
TiO2 B 400°C 3,2
TiO2 B 500°C 3,1
TiO2 M 500°C 3,4
TiO2/CA Darco 500°C 3.4
TiO2 /WO3 500°C 3,4
TiO2/Fe 500°C 3,5

3.7. Caracterizagao dos catalisadores em filme
3.7.1 Andlise por difragdo de raios-X

Analisando os difratogramas de raios-X, Figura 3.11, verifica-se que apenas o filme TiO, M apresenta
uma Unica fase cristalina, como era de esperar, a forma anatase, 0s outros catalisadores tém as duas
fases cristalinas, a anatase e o rutilo em diferentes propor¢des. Da analise também se pode inferir que
o filme de TiO, B ap06s ter sido utilizado apresenta menor cristalinidade. Este facto pode dever-se a
passagem da solucéo pelo filme uma vez que a solucéo se encontra em permanente agitacdo podendo

provocar uma abrasédo da superficie do filme e destrui-lo parcialmente.
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Figura 3.11 Difratogramas de raios X dos catalisadores em filmes antes e depois de serem utilizados.

3.7.2 Andlise dos filmes por microscopia eletronica de varrimento acoplada com

espetroscopia de energia dispersiva de raios X — SEM/EDX

A morfologia e composicéo da superficie dos catalisadores em filmes foi estudada por microscopia
eletronica de varrimento. O filme de TiO, P25, Figura 3.12, apresenta particulas maiores e outras

menores e alguns aglomerados. Verifica-se que existem algumas fissuras no filme.

TiO, P25

Figura 3.12 Imagens de SEM do filme de TiO, P25 antes da sua utilizagdo
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O filme de TiO; B, Figura 3.13, apresenta particulas maiores e outras menores e alguns aglomerados,
sugerindo que as particulas maiores se encontram semicobertas com particulas menores. Apés a
utilizagcdo do filme verifica-se uma maior homogeneidade da superficie do filme, ou seja, houve um

desaparecimento das particulas mais pequenas.

Figura 3.13 Imagens de SEM do filme de TiO, B a) antes e b) depois da sua utilizag&o.

Analisando as imagens referentes ao filme de TiO, M, Figura 3.14, pode-se verificar que antes da
utilizacdo temos uma superficie rugosa com particulas grandes, possiveis agregados e algumas
particulas pequenas. Apos a utilizagdo houve como que um varrimento da superficie vendo-se apenas

as particulas maiores mais salientes.

Tio, M

100um 100um

Figura 3.14 Imagens de SEM do filme de TiO, M a) antes e b) depois da sua utilizacéo.
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Na Tabela 3.7 encontram-se os dados obtidos por EDX referentes aos filmes analisados. Observando

o0s dados da tabela pode-se verificar que as amostras sdo constituidas por didxido de titanio.

Tabela 3.7 Resultados obtidos por EDX para os filmes analisados

% massa % atomica

Catalisador 0 Ti o Ti
TiO2 P25 54,8 45,2 78,0 22,0
TiO2B 44,0 56,0 70,1 29,9
TiO2 M 51,6 48,4 76,2 23,8
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3.8 Conclusoes

A sintese de TiO; pelo método sol-gel demonstra ser facil, sem altos gastos energéticos, permitindo
obter nanomateriais cristalinos, com elevada area de superficie e alta estabilidade térmica, onde podem

ser incorporados outros elementos.

A anélise dos difratogramas de raios X indica a existéncia de um grau de cristalinidade mais baixo
para o catalisador calcinado a 400°C. A temperaturas superiores apresenta maioritariamente a fase
anatase. Os catalisadores calcinados a 500°C exibem maior cristalinidade e observou-se que o TiO, B
apresenta a coexisténcia das duas fases, rutilo e anatase, numa propor¢édo de 50:50. Relativamente ao
catalisador TiO, M calcinado a 500°C apenas se verifica a existéncia de uma fase cristalina, a anatase
e elevado grau de cristalinidade.

Os catalisadores com Co, Fe e CA apresentam difratogramas muito semelhantes ao do TiO, M, néo
sendo percetiveis novas fases. Dos dados obtidos por fluorescéncia de raios-X e EDX, verifica-se que

o cobalto se encontra na rede cristalina e que o ferro se encontra fundamentalmente na superficie.
O difratograma do TiO contendo W, apresenta boa cristalinidade e uma nova fase de WOs.

Através da refletincia difusa observou-se que os catalisadores sintetizados pelo método sol-gel
acidificado, o TiO, B, absorvem a comprimentos de onda maiores, perto da regido do visivel, ao

contrério do TiO, P25 e 0 TiO; M que absorvem a comprimentos de onda menores, no UV.

No estudo de adsorgdo de nitrogénio (BET), verificou-se uma maior area de superficie na amostra de
TiO2 B 400°C (78 m?.gY), relativamente a amostra calcinada a 500°C (35,8 m2.g?1). O catalisador que
apresenta maior area de superficie é o TiO, M (92,4 m?.g?). A dopagem do diéxido de titanio leva a

uma menor area de superficie embora o volume de poros seja idéntico.

As anélises por SEM mostram que as amostras apresentam agregados e as particulas tém forma

arredondada.

As analises por TGA/DTA a temperatura até aos 1100°C indicam que as perdas de massa totais dos
catalisadores ndo ultrapassaram 3 % o0 que indica que os catalisadores apresentam uma boa estabilidade

térmica.

As analises de SEM/EDX efetuadas aos catalisadores em filmes mostram que as fases cristalinas nao
foram alteradas pela preparacdo dos filmes e ap6s utilizacdo em ensaios de fotodegradacdo a perda de

cristalinidade nédo € relevante de um modo geral.
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4.1 Introdugao

A necessidade de desenvolver métodos que permitam a eliminacdo de poluentes organicos das aguas,
de baixo custo, é um desafio a nivel global. E importante que os poluentes possam eventualmente ser

convertidos em produtos indcuos ou idealmente que mineralizem.

A bentazona é um herbicida largamente aplicado na cultura do arroz e milho, e especificamente na
zona de Coimbra, dai a obrigatoriedade do controlo na regido hidrografica do Mondego (Ponte de
Formoselha).

O uso de bentazona é exclusivamente de emergéncia e estudos de absor¢do/desorcao tem indicado que
este pesticida é adsorvido pelos solos [242, 243] e tem elevada mobilidade em &gua. Desde meados
dos anos 80 que tem aumentado a quantidade deste pesticida encontrado em aguas subterraneas a nivel
mundial [244].

4.2 Bentazona e o estado da arte

A bentazona, conhecida comercialmente como Basagran, é uma benzotiadiazinona cujo 0 nome é 3-
isopropil-1H-2,1,3-benzotiadiazina-4(3H)-ona-2,2-dioxido, Figura 4.1. E um herbicida polar,
termicamente instavel, de caracter fracamente acidico (pKa 3,3), com massa molecular de 240,28

g.mol™ e uma solubilidade de 570 mg.L* em a4gua a pH=7,0 a temperatura de 22°C.

A bentazona é incolor em solucdo e apresenta-se na forma de um po cristalino. Ao aquecer, decompde-
se, podendo produzir fumos toxicos ou irritantes, libertando éxidos sulfurosos ou nitrosos. Decompde-
se abaixo do seu ponto de ebulicdo que é de 200°C. Possui um ponto de fusdo a cerca de 137-139°C e
uma presséo de vapor de 0.001 Pa [245].

A bentazona pertence a familia das benzotiadiazinas que se definem como compostos biciclicos,

heterociclicos de benzeno que contém dois &tomos de nitrogénio e um de enxofre.
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Figura 4.1 Estrutura quimica da bentazona.
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A bentazona é um herbicida amplamente usado que facilmente entra em contacto com ambiente
aquatico devido a sua elevada polaridade (Kow = 0,46 a pH=7). E fracamente biodegradavel, mas a
fotdlise direta pode minimizar a concentracdo do poluente em locais como a superficie da agua e do
solo [246].

A reacdo de hidrdlise de bentazona em agua, a pH entre 5 e 9, sob condi¢des laboratoriais € muito
baixa e é por esse motivo que em certos subsolos a sua transformacao é baixa, sendo praticamente nula
em condi¢Bes anaerébias [83]. A bentazona apresenta baixa toxicidade (LDso=1100 mg.kg?), mas
devido a sua elevada solubilidade em &gua, a sua reduzida afinidade com a matéria organica e
mobilidade elevada, sofre muitas vezes lixiviacdo e surge em quantidades elevadas em aquiferos e

aguas subterraneas [247].

Tal como acontece para a generalidade dos pesticidas, também para a bentazona se tém realizado
muitos estudos, em termos de lixiviacdo, degradacdo e identificacdo de produtos de transformacao,
tanto em solos como em aguas superficiais [9, 247, 248] e de aquiferos, na presenca de catalisadores
[249-255], ou por radiagdo direta [256, 257].

O teor de matéria organica e o pH sdo as propriedades do solo que mais afetam a degradagdo de
bentazona, enquanto um solo rico em matéria orgénica acelera o processo de degradacéo, as pequenas

variagdes de pH néo séo relevantes.

Wagner et al. [248] realizaram um estudo comparativo nos Estados Unidos da degradacdo da
bentazona em dois solos do Mississippi e trés solos de Illinois com diferentes historiais de cultivo e
aplicacdo de bentazona. O tempo de meia-vida (DT50) da degradacdo da bentazona variou de 4,6 a
49,5 dias. Os tempos de meia-vida para solos sem histérico de bentazona foram de 3 a 11 vezes mais
altos que os tempos de meias-vidas da bentazona daqueles previamente expostos. Os autores usaram
a cromatografia em camada fina, TLC, sendo os compostos identificados pela comparacéo dos valores
de Ry obtidos, com os Ry correspondentes as solucfes padrdo de que dispunham (6-hidroxibentazona,
8-hidroxibentazona, bentazona, &acido antranilico, 2-amino-N-isopropilbenzamida (AIBA) e
metilbentazona), Figura 4.2. A técnica de HPLC-MS foi usada para confirmar os resultados obtidos
por TLC. O metabolito mais encontrado na maior parte dos solos € a metilbentazona pois passados 48
dias este composto foi encontrado em todos os solos o que sugere que a N-metilacdo é um dos passos

de biotransformag&o da bentazona e dai a metilbentazona como principal produto da degradag&o.
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Figura 4.2 Principais produtos de degradacéo da bentazona obtidos por biotransformacéo [248].

Thorstensen et al. [9] concluiram que no mesmo solo, a degradacéo é maior nas camadas superiores
do gue nas camadas inferiores, pois é nas camadas superiores que ocorre uma atividade microbiana
superior e existe maior quantidade de oxigénio. Mas outros casos ha, em que a elevada sor¢do provoca
uma diminuigdo nas percentagens de degradacdo devido a reducdo do ataque microbiano e essa é a
razdo pela qual ndo existe um valor absoluto determinado para o tempo de meia vida da bentazona e
pode mesmo dizer-se que os tempos de meia vida deste herbicida variam consoante o tipo de solos.

Verificaram-se tempos de meia vida que variam entre os 30 e 60 dias, devido a especificidade do solo.

Leistra et al. [89] verificaram que a bentazona se degrada nos solos, com percentagens muito variaveis.
Essa degradacdo ocorre principalmente por atividade microbiana e da-se mais rapidamente quando o
oxigénio é integrado no meio de incubacdo. Por outro lado, a transformacdo de bentazona,

praticamente cessa sob condigdes anaerdbias.

Boivin et al. [10] realizaram um estudo de degradacdo da bentazona em diferentes tipos de solo
(arenosos e argilosos). Ap6s 160 dias, as quantidades de mineralizagdo da bentazona eram 2,1% (solo
arenoso) e 14% (solo argiloso). A degradagdo da bentazona é muito lenta e apds este tempo ainda era

possivel ter bentazona no solo.

Davezza et al. [258] usaram trés surfactantes de alquilpolioxietileno com a mesma cadeia hidrofébica

e um numero diferente de grupos oxietileno para a lavagem do solo contendo bentazona. Foram obtidas
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boas recuperac@es do pesticida utilizando estes surfactantes. O tratamento fotocatalitico dos residuos
recolhidos da lavagem, realizou-se na presenca de particulas de TiO, suspensas sob irradiacdo com luz
solar simulada. Este tratamento leva a efetiva degradacdo dos residuos da bentazona ap6s um certo
tempo dependendo da natureza e concentracdo do anfifilico escolhido. O surfactante éter hexadecil de
polietilenoglicol (Brij 35) foi considerado o melhor surfactante, uma vez que este apresenta uma menor
inibicdo na reducdo do pesticida. Por analise HPLC-MS obtiveram trés intermediarios de degradacéo,
dois com m/z 255 que ja haviam sido identificados por varios autores [83, 246, 259] como sendo OH-
bentazona e um com m/z 253, Figura 4.3.
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Figura 4.3 Intermediarios obtidos por HPLC-MS por Davezza et al. [258].

Além dos estudos feitos em solos também existem varios estudos sobre fotélise da bentazona e

fotocatalise em meio aquoso.

Nilles et al. [256], durante o seu estudo de fotodegradac&o de bentazona com luz solar e luz solar
simulada, usando cromatografia gasosa e recorrendo a espectrometria de massa identificaram como
principais fotoprodutos a 2-amino-N-isopropilbenzamida (AIBA), ja identificado por Wagner et al.
em solos [248], a 2-nitro-N-isopropilbenzamida e o N-isopropil-2-nitrosobenzamida, Figura 4.4, cuja

formagdo envolve a oxidagdo do seu intermedidrio o-nitroso-N-isopropilbenzamida.

coalicsaicah

2-amino-N-isopropilbenzamida 2-nitro-N-isopropilbenzamida N-isopropil-2-nitrosobenzamida
(AIBA)

Figura 4.4 Intermediarios obtidos por GC por Nilles et al. [256].
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Chiron et al. [257] estudaram a degradacdo dos herbicidas alacloro (2-cloro-2 ', 6'-dietil-N-
metoximetilacetanilida) e bentazona por fotdlise direta em agua destilada e em agua do rio, sob
irradiacdo com uma lampada de xenon. Determinacdes analiticas foram realizadas usando-se uma
extracdo em fase sélida online acoplada a cromatografia liquida com detecdo por espetroscopia de
absorcdo DAD e espectrometria de massa. As experiéncias de fotélise foram realizadas para
concentracdo de 20 ug.L*. A fotodegradacéo da bentazona é um processo que depende do tipo de agua,
substancias htimicas e pH. Ao utilizar uma solugdo de 4 mg.L™* de matéria himica, o tempo de meia-
vida da bentazona foi de 150 min, utilizando uma irradiacéo total de 550 W.m? na faixa de 300 a 800
nm. A degradacéo da bentazona seguiu uma cinética de primeira ordem. Ndo foram identificados
produtos de degradacdo significativos da bentazona uma vez que a quebra do anel aromético ndo é um
processo fotoquimico facil. No entanto, o uso de TiO2, permite a clivagem do anel aromatico, levando
a completa mineralizag&o do herbicida.

Em 1996, Beltran-Heredia et al. [260], estudaram a decomposicdo fotolitica da bentazona (4,1x10*
mol.dm?) por fotdlise direta usando radiagdo UV policromética e radiagdo UV policromatica
combinada com perdxido de hidrogénio, a varias temperaturas (10, 20, 30 e 40°C), diferentes valores
de pH (7 e 9) e concentracdes de perdxido variaveis (0,64x103, 1,39x1072 e 2,89x10 mol.dm=3). A
concentragdo da bentazona foi monitorizada ao longo do tempo por HPLC. Neste estudo a influéncia
do pH e temperatura foram iguais nos dois métodos. Em ambos foram obtidas elevadas percentagens
de degradagdo ao fim de 60 min, principalmente no método combinado. Os autores concluiram que a
temperatura e o pH tém um efeito na degradacgdo da bentazona, quanto maior for o valor de pH menor
é a temperatura necessaria para obter maiores degradacOes. Para valores de pH igual a 7 tem de se
utilizar temperaturas de 40°C para obter melhores resultados de degradacéo. Os melhores resultados
foram obtidos com pH 9 e temperatura de 20°C. O aumento da concentracéo inicial de peréxido de

hidrogénio aumenta significativamente a velocidade de oxidag&o.

Peschka et al. [246] realizaram experiéncias de degradacdo da bentazona com diferentes tipos de agua
(agua de grau HPLC, agua moderadamente dura e 4gua moderadamente dura contendo 5 mg.L™? de
acidos hamicos) utilizando um sistema de simulacdo de luz solar natural. O tempo de irradiacdo
requerido foi dependente da matriz uma vez que a degradacdo completa foi obtida ap6s 13,4 h em agua
pura, enquanto que foi necessario mais de 24 h nos casos em que a agua continha sais ou acidos
himicos. N&o foi verificado o aumento da fotélise da bentazona como resultado da geracao de espécies
de radicais pelos acidos himicos. Pelo contrario, ocorreu uma desaceleracdo quando os sais ou acidos
himicos estavam presentes na matriz, o que pode ser atribuido ao efeito de filtragem da luz solar. Os
produtos de transformacdo acido 2- (isopropilcarbamoil) fenilsulfamico (SOs-bentazona), &cido 2-
aminobenzoil (isopropil) sulfamico (SOs-bentazona) e 2- (1-hidroxipropano-2-il) -1,2-di-

hidroindazol-3-ona (OH-bentazona), Figura 4.5, foram detetados durante a fot6lise do herbicida. Além
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do produto esperado, bentazona hidroxilada, os outros produtos de transformacéo foram identificados
por UPLC/ QqToF MS. Todos os produtos da fototransformacéo ocorreram em todos os tipos de dgua

testados.

/N4
\ ()
F}N—dg. N\

Bentazona

HN— 5

SO3—bentazona 803—bentazona OH-bentazona

Figura 4.5 Estrutura quimica dos fotoprodutos da bentazona identificados por Peschka et al. [246].

A fotodegradagdo da bentazona utilizando diferentes catalisadores tem sido estudada por diversos

autores, demonstrando ser bastante eficiente na degradacdo deste composto.

Pelizzetti et al. [261] estudaram a degradagdo do herbicida bentazona, usando luz solar simulada, na
presenca e auséncia de suspensdes aquosas de TiO, Degussa. O tempo de meia-vida do processo de
degradacdo a pH =2 é cerca de 5 horas e a pH = 7 cerca de 90 min na auséncia de catalisador e 30 min
e 4 min presenca de 0,5 g.L? de TiO,, respetivamente. Deste estudo, os autores concluiram que os
processos fotocataliticos podem converter eficientemente e rapidamente o herbicida bentazona para

produtos ndo prejudiciais, mesmo ao nivel dos ppb, tais como CO,, H20, H2SO, e N2.

Kinkennon et al. [249] utilizaram suspensdes de TiO, Degussa com radiacdo solar simulada e com
radiacdo solar concentrada na degradacdo da bentazona. As percentagens de decomposi¢do foram
significativamente aumentadas quando a radiacdo solar concentrada foi utilizada. Este estudo
demonstra a possibilidade de usar radiagéo solar concentrada de alta intensidade para a decomposicao

fotocatalitica mediada por TiO-.

Gkika et al. [251, 252] estudaram a fotodegradacgdo do herbicida bentazona com luz na gama do UV
préximo do visivel na presencga de TiO, Degussa e de polioxometalatos, (HsPW12040 € KaSiW15040 ),
utilizando uma célula de Pyrex com uma lampada emitindo a cerca de 320 nm. Os produtos finais,

para ambos os métodos, foram CO,, H.O, NOs, SO, e os intermediarios 2-amino-N-
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isopropilbenzamida (2) ja identificado por Wagner et al. em solos [248] e por Nilles et al. em aguas
na auséncia de catalisador [256], 4- (1,1,3,3-tetrametilbutil) fenol (3), N-metilbentazona (4), 6-OH
bentazona (5), 8-OH bentazona (6), e &cido acético (7), Figura 4.6, identificados por HPLC e GC-MS

guando o TiO2 Degussa foi usado. Os composto 5 e 6 aqui reportados, ja haviam sido identificados

HC
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por Wagner et al. em solos [248].
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Figura 4.6 Intermediarios identificados durante a fotocatélise de suspensfes aquosas de bentazona usando
TiO2 [251].

Medeiros et al. [262], estudaram a degradacdo da bentazona pelo sistema ferro metalico/peréxido de
hidrogénio, a pH acido e neutro, verificando que a pH neutro a degradacdo ndo foi eficiente dada a
necessidade de um meio fortemente &cido, o qual favorece a oxidacéo do ferro e simultaneamente dos
substratos organicos, seguindo o processo Fenton. Os autores observaram a degradacdo da bentazona
originando o 2-amino-N-isopropilbenzamina, ja identificada por Wagner et al. em solos [248], por
Nilles et al. em aguas na auséncia de catalisador [256] e por Gkika et al. com TiO, Degussa e
polioxometalatos [251, 252], hidrolisando-se em seguida a &cido 2-aminobenzoico (&cido antranilico)
também identificado por Wagner et al. em solos [248], Figura 4.7, que foram identificados por GC-
MS. O sistema ferro metélico/peroxido de hidrogénio mostrou ser rapido, eficiente e de baixo custo,

na degradacdo do herbicida bentazona em meio aquoso.
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Figura 4.7 Produtos identificados por Medeiros et al. [262].

Pourata et al. [253] estudaram a remogdo fotocatalitica do herbicida bentazona, em dgua contaminada,
na presencga de TiO, nanocristalino (sintetizado pelos autores) sob e luz UV (30 W). A eficiéncia de
remocdo da bentazona foi 16% quando a fotdlise foi realizada na auséncia de TiO.. Foi estudada a
influéncia dos parametros operacionais basicos, como os diferentes tipos de TiO>, quantidade de TiO,,
tempo de irradiacdo e concentracédo inicial da bentazona na eficiéncia fotocatalitica. Os resultados
indicaram que 99% de remog&o do herbicida da solugdo contendo 15 ppm de bentazona depois de
utilizar os parametros operacionais otimizados (intensidade da luz 17,5 W. m2, [TiO2]=200 mg.L?,
pH=7 e fase anatase) poderia ser alcangado num tempo relativamente curto, cerca de 90 min, seguindo
uma cinética de pseudo-primeira ordem. Uma comparagéo entre as duas fases cristalinas dos nano
catalisadores sintetizados revela que a remogé&o fotocatalitica da bentazona na presenga da fase anatase

é claramente maior que com a fase rutilo.

Seck et al. [263] compararam a atividade fotocatalitica do material TiO, nanocristalino sintetizado
pelo processo sol-gel com o TiO, comercial (Degussa P25) sob agdo da luz UV na eliminacéo,
mineralizagdo e desintoxicacdo de aguas contaminadas pelo herbicida bentazona e o0s seus
intermedidrios toxicos. Os parametros operacionais basicos 6timos (pH, fotocatalisador, carga,
concentragdo inicial de bentazona) para eliminar o herbicida e seus intermediérios toxicos foram
estabelecidos para ambos os fotocatalisadores. O catalisador mais eficiente para remoc¢éo da bentazona
e dos seus intermediarios toxicos foi o sintetizado pelos autores, a pH = 7. A constante de velocidade
inicial aparente da degradacdo da bentazona foi duas vezes maior para o catalisador sintetizado do que
para P25. Estudos de FTIR, mostram que a intera¢do da bentazona com ambos os fotocatalisadores
ocorreu através do grupo SO,. O fotocatalisador mais eficiente foi o sintetizado, tendo sido verificado
este resultado usando as bactérias marinhas Vibrio fischeri como organismo de teste. Quando se
utilizou uma concentracdo inicial de bentazona de 0,265 mM, a toxicidade teve uma redugéo de 72%
na inibicdo da bioluminescéncia usando o catalisador sintetizado e apenas reduc¢do de 33% usando o
P25 comercial, apds 2 h de irradiacdo. Foram identificadas por LC-MS os trés fotoprodutos formados
na degradacdo da bentazona (dois com m/z 255 e um com m/z 253), 0s mesmos ja reportados por

Davezza et al. [258]. Os resultados mostraram que os intermediarios que foram formados por
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hidroxilacdo do anel aromatico estdo em maior concentracdo quando é usado o catalisador sintetizado

pelos autores.

Schneider et al. [254] efetuaram um estudo para avaliar a degradacéo oxidativa do herbicida bentazona
por fotdlise e fotocatalise usando TiO, Evonik com uma lampada de vapor mercurio de alta presséo
de 125 W de poténcia, comparando-se a eficiéncia de ambos os processos. Os estudos foram
acompanhados por espectrofotometria de absorcdo na regido do UV-visivel seguindo-se a banda
centrada em 335 nm. O primeiro processo mostrou-se pouco efetivo, sendo observada uma minima
reducdo dos valores de absorvancia ap6s 270 min de irradiacdo. Ja o segundo foi muito mais eficiente,
sendo observado, apds 0 mesmo tempo de irradiacdo, 100% de redu¢do da absorvancia da banda a 335
nm. Este processo seguiu uma cinética de pseudo-primeira ordem e teve constante de velocidade (k)
estimada de 0,0116 min.

Mir et al. [255] estudaram a degradacgdo fotocatalitica da bentazona com peroxido de hidrogénio e
diferentes tipos de TiO, em suspensfes aquosas sob uma variedade de condi¢bes. A cinética de
degradacdo foi investigada sob diferentes condicdes, diferentes tipos de TiO- (anatase/anatase-rutilo),
pH da reacdo, dosagem de catalisador e concentracdo de peroxido de hidrogénio (H20.). Verificou-se
que as percentagens de degradacdo foram fortemente influenciadas por todos os pardmetros acima
descritos. O didxido de titdnio Degussa P25 mostrou-se mais eficiente em comparagdo com 0s outros
dois p6s de TiO, comercialmente disponiveis (Hombikat UV100 e PC500 da Millennium Inorganic
Chemicals). O uso de H.O, aumentou substancialmente a eficiéncia da degradagdo fotocatalitica. A
andlise por GC-MS da mistura irradiada de bentazona indica a formacgdo de varios produtos
intermedidrios, Figura 4.8, que foram caracterizados com base no padrdo de fragmentagdo
idnica/massa molecular e também em compara¢do com a base de dados do Instituto Nacional de

Padr@es e Tecnologia dos Estados Unidos (NIST).

Inicialmente a dessulfonagdo do composto 1 (bentazona) da origem ao produto 2 (AIBA) que ja foi
identificado por Wagner et al. em solos [248] , Nilles et al. em aguas na auséncia de catalisador [256],
Gkika et al. com TiO, Degussa e polioxometalatos [251, 252] e Medeiros et al. com ferro
metalico/perdxido de hidrogénio [262]. O AIBA apds a adicao de radical hidroxilo e subsequente perda
de isopropilamina origina a formacdo do acido 2-aminobenzoico (3), que ja foi identificado por
Wagner et al. [248] e por Medeiros et al. [262]. A oxidagdo do grupo amina do produto 2 origina o
derivado do nitrosilo (5), que ja foi identificado por Nilles et al. [256], via intermediario 4. A oxidacao
adicional do produto 5 d& o derivado nitro (6), também identificado por Nilles et al. [256], que por

desnitracdo d& o N-isopropilbenzamida (7).
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Figura 4.8 Possivel rota para a degradacéo fotocatalitica da bentazona na presenca de TiO, via formagao de
produtos 2 a 7 [255].

104 Fotocatalise com 6xidos metélicos semicondutores na degradacdo de farmacos e pesticidas em agua



Capitulo 4 — Estudo da Fototransformacéo da Bentazona Usando os Catalisadores Sintetizados

4.3 Resultados e Discussao
4.3.1 Determinagdo do Coeficiente de Absor¢do Molar

A probabilidade de uma substancia absorver radiacdo a um dado comprimento de onda é dada pelo
coeficiente de absor¢do molar (). Esta € uma propriedade intrinseca das substancias e além de
depender da substéncia e do comprimento de onda utilizado, depende também do solvente. O

coeficiente de absorcdo molar é calculado aplicando a Lei de Beer-Lambert.

O comportamento da bentazona em solugédo aquosa foi estudado por espectroscopia de absor¢do UV-
vis e obteve-se 0 espectro representado na Figura 4.9 o qual mostra absor¢do maxima a 224,5 nm e

duas bandas de menor intensidade a 245 nm e 333,5 nm com auséncia de absor¢éo a partir de 400 nm.

Assume-se que a banda mais intensa da bentazona corresponde a transicéo eletrénica = — n* do
cromoforo C=0 ligado ao anel aromatico, conhecido por benzoilo. A banda a 333,5 nm de menor

intensidade corresponde a transicOes eletronicas n — ©* do mesmo cromoforo.
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Figura 4.9 Espetro de absorcdo UV-vis da solugdo aquosa de bentazona 5,0x10°> mol.dm-3.

Para a determinacéo do coeficiente de absorcdo molar foi preparada uma solugéo stock de concentracéo
5x10° mol.dm?3, a partir da qual se obteve por diluicdo seis solucdes aquosas de concentracoes
diferentes, para cada ensaio. As absorvancias foram registadas ao comprimento de onda méaximo da
bentazona (A=224,5 nm) em funcdo da concentracdo (tabela 0.1, anexo IlI) e foi tragado o gréfico

correspondente, representado na Figura 4.10.
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Figura 4.10 Representagdo gréafica da absorvancia em funcdo da concentra¢do da bentazona.

Analisando o grafico representado na Figura 4.10, pode-se verificar que existe uma boa linearidade
entre a absorvancia e a concentracdo da bentazona, obtendo-se para o0 comprimento de onda de 224,5
nm um coeficiente de absorcédo molar de £=33450+40 dm?®.cm™.mol?. A literatura refere o valor de €
superior a 10* dm®.cm*.mol™? para 0 mesmo comprimento de onda, embora ndo indique um valor

numérico [250].

4.3.2 Fotdlise da bentazona

Embora a irradiacdo ultravioleta na presenca de oxigénio seja, por si s6, um agente oxidante poderoso,
que normalmente é suficiente para interagir com a estrutura eletrénica da matéria, tem geralmente uma
eficiéncia mais baixa na degradacdo de poluentes organicos em comparacdo com processos de

fotooxidacdo em que ela atua de forma fotocatalitica, por exemplo UV/TiOx.

A degradacdo da bentazona foi estudada por fotélise direta na presenca de radiacdo ultravioleta com
Amax=254 nm e radiacdo policromatica com A>320 nm, Amsx=365 nm, de forma a ser possivel obter

informacéo sobre a degradacdo em condicfes que simulam a radiacéo solar.
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4.3.2.1 Fotodegradagdo direta da bentazona a 254 nm

Para este estudo, um volume de 300 mL de uma solucdo de bentazona de concentragdo 5,0x10°
mol.dm foi sujeita a radiacéo de comprimento de onda de 254 nm durante 60 min. A lampada utilizada
foi uma de mercurio de média pressdao TQ150 da Heraeus, com uma manga de quartzo.

A degradacéo do pesticida € confirmada pela observacdo dos espectros de absorcdo UV-vis obtidos
para varios tempos de irradia¢do, 0s quais se encontram ilustrados na Figura 4.11.

Analisando os espectros de absor¢éo verifica-se a diminui¢do das bandas caracteristicas da bentazona
(224,5 nm e 333,5 nm), e a formacdo de uma nova banda a 275 nm durante os primeiros 10 min, cuja
absorvéncia é de 0,18, no entanto no final do periodo de irradiacdo verifica-se o desaparecimento

praticamente total de todas as bandas.

Apo6s 60 min de irradiacdo a percentagem de degradacdo da bentazona determinada por UV-vis foi de
96%. Desta analise conclui-se que a radiacdo UV C é eficaz na degradacgdo do pesticida, o que esta de

acordo com a absor¢éo de radiacdo a este comprimento de onda pelo poluente.
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Figura 4.11 Espetros de absorcdo da solugdo aquosa de bentazona 5,0x10-°> mol.dm fotolisada a 254 nm

durante diferentes periodos de tempo.

Na figura 4.12 encontram-se representados os cromatogramas de HPLC-DAD da bentazona
fotolisada com luz a 254 nm. Pela analise dos cromatogramas podemos verificar que ao fim de 30

min de fotolise, Figura 4.12 b), o sinal correspondente & bentazona aparece muito mais pequeno e
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verifica-se a existéncia de dois sinais para tempos de retengdo menores que o da bentazona (t,=6,5
min e t=8,4 min) que correspondem a possiveis fotoprodutos, uma vez que no cromatograma da
bentazona, Figura 4.12 a), estes sinais ndo existem. Passados 60 min de fotolise, Figura 4.12 c) ndo
se observam quaisquer sinais referentes ao t; da bentazona o que demonstra que esta se degradou na
totalidade, ou seja 100% de degradacdo, e os fotoprodutos que apareciam a 30 min de fot6lise

também foram degradados.

t,=10.2 min a) ' 1,=10.2 min b)

i NS, S JORY SSIDERRS L WENA f RS A .

Fotoprodutos

Bentazona

Bentazona k A — ==
|

<)

- ~—— ]

Figura 4.12 Cromatogramas de HPLC-DAD da bentazona detetados a 224,5 nm com diferentes tempos de

fotdlise com radiagdo a 254 nm a) t=0 min, b) t=30 min e ¢) t=60 min.

Anélises de TOC indicam que 95% do pesticida bentazona mineralizou, o que significa que todo o
composto que degradou se transformou em CO-, H-O, compostos de nitrogénio e enxofre, que é o que

se pretende em qualquer poluente.

O estudo cinético da degradacdo da bentazona ao longo do tempo, Figura 4.13, mostra uma cinética

de pseudo-primeira ordem com uma constante de velocidade de aproximadamente 9,2x102 min™.
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Figura 4.13 Cinética da degradacdo da solugdo aquosa de bentazona 5,0x10°° mol.dm (Amax = 224,5 nm)

fotolisada a 254 nm.

4.3.2.2 Fotodegradagdo direta da Bentazona a 365 nm

O estudo da degradacéo da solugdo de bentazona de concentragdo 5,0x10° mol.dm com radiagdo UV
a Amax=365 nm foi realizado usando a mesma lampada de mercdrio de média pressdo TQ 150 da

Heraeus, utilizando uma manga de vidro.

Como se pode verificar pelos espectros representados na Figura 4.14 ao fim de 360 min de irradiacéo
observa-se um decréscimo razoavel da intensidade das bandas caracteristicas da bentazona. Apds 0s
30 min de irradiacdo da-se o aparecimento de uma nova banda a 275 nm, permanecendo sempre
crescente até ao final da fot6lise, ao contrario do que acontece com a irradiacdo a 254 nm. Como se
pode verificar pela observacdo dos espetros existe um ponto isosbéstico a A~308 nm. Ao fim de 360
min estima-se uma percentagem de degradacgdo de 45%, a partir da diminuicdo de intensidade da banda

a Amax = 224,5 nm, mas é evidente a existéncia de fotoprodutos com absorcéo a 275 nm.
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Figura 4.14 Espetros de absorcdo da solugdo aquosa de bentazona 5.0x10"°> mol.dm fotolisada a 365 nm

durante diferentes periodos de tempo.

Na figura 4.15, encontram-se os cromatogramas de HPLC-DAD das bentazona fotolisada com luz a
365 nm. Analisando os cromatogramas pode-se verificar que ao longo do tempo o sinal da bentazona
torna-se menor indicando que esta se estd a degradar. Ao fim de 240 min a percentagem de degradacgao
obtida foi de 42,8%. No cromatograma da Figura 4.15 d) verifica-se a existéncia de sinais para tempos
de retencdo menores que o da bentazona (t=6,5 min e t,=8,6 min) que corresponderam a possiveis
fotoprodutos. Estes mesmaos sinais aparecem nos cromatogramas correspondentes a fot6lise com luz a

254 nm, mas para tempos de fotdlise muito menores.

Analises de TOC demostram que dos 45% de composto que se degradou apenas 23% mineralizou, 0

que esta de acordo com a presenca de fotoprodutos.
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Figura 4.15 Cromatogramas de HPLC-DAD da bentazona, detetados a 224,5 nm, com diferentes tempos de

fotélise com radiagdo a 365 nm a) t=0 min, b) t=10 min, ¢) t=30 min e d) t=240 min.

A cinética de degradacdo da bentazona foi estudada e encontra-se representada na Figura 4.16,
obtendo-se uma constante de velocidade de 2,1x10*min, e ordem de reagdo zero.
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Figura 4.16 Cinética da degradacio da solucdo aquosa de bentazona 5,0x10°° mol.dm (Amsx = 224,5 nm)

fotolisada a 365 nm.
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4.3.3 Degradagdo fotocatalitica da bentazona na presen¢a de TiO> com radiagdo a

Amdx=365 nm

A capacidade de degradacdo com radiacdo, em processos de oxidacdo, pode ser aumentada por

materiais semicondutores, nomeadamente o diéxido de titanio.

O processo fotocatalitico heterogéneo € iniciado por ac¢do da irradiacdo do TiO, com luz UV-A, uma

vez que este catalisador s6 absorve luz a comprimentos de onda inferiores a 400 nm.

Uma das etapas iniciais do processo de catalise de compostos organicos consiste na adsor¢ao do
composto a superficie do catalisador. Assim, para todas as experiéncias de fotocatalise realizadas, a
pré-adsorcao no catalisador TiO, na auséncia de luz UV foi seguida por espectroscopia de absor¢ao

durante 90 min, o tempo necessario para se atingir o equilibrio.

Nesta parte do trabalho foram testados os varios catalisadores de titanio sintetizados, descritos nos

Capitulos 2 e 3 e para efeitos comparativos o catalisador comercial TiO, P25.

4.3.3.1 Influéncia da quantidade de catalisador TiO, B 400

Nos processos de degradacao fotocatalitica, um dos parametros que influencia a cinética das reacdes
é a quantidade de catalisador presente em suspensdo. Como as rea¢des ocorrem a superficie do
catalisador, torna-se necessario estimar a quantidade ideal de catalisador para determinada
concentracdo de poluente. Quando se tem uma quantidade de catalisador menor que a ideal, 0 nimero
de sitios ativos necessarios para a rea¢do torna-se o limitante da reacdo, aumentando o tempo de reacéo
e diminuindo a eficiéncia do processo. Mas existe um limite maximo na quantidade de catalisador em
solucdo. Acima deste limite, 0 nimero de particulas em solugédo acaba por influenciar na penetracéo
da luz através da solucéo, diminuindo o nimero de particulas ativadas fotocataliticamente e como

consequéncia a eficiéncia de degradacao diminui.

Neste trabalho foi realizado um estudo do efeito da quantidade de catalisador sobre a eficiéncia da
fotodegradacéo, variando a quantidade de catalisador entre 0,025 g.L* e 1,2 g.L™, a fim de determinar
qual a quantidade Otima de catalisador a utilizar. A concentracao inicial de bentazona foi mantida

constante durante estes ensaios (5,0x10° mol.dm3).

A Figura 4.17 mostra a influéncia da quantidade de TiO, B 400 na percentagem da fotodegradagéo da

bentazona, determinada ao comprimento de onda maximo, A=224,5 nm. Da analise da figura pode
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observar-se que a percentagem de degradagdo aumenta com o aumento da quantidade de catalisador
até 1,0 g.Lt. Quando se aumenta a quantidade de catalisador para 1,2 g.L* ha uma diminuicdo da
degradacdo do poluente. Deste modo, verifica-se que a quantidade 6tima de TiO; para a degradacao

da bentazona é 1,0 g.L™.

100

90

* © @

80

©
* ©

70

60

50 * "
* o 25 mg.L'1
40 [A] ® 75mg.L
* 200 mg.L*
* 500 mg.L"
* 850 mg.L"
~ 1000 mg.L"
o
10_’* e ¢ 1200mg.L*
2
\VA

% Degradacao

30

*©
©

20

1

~
>

v
EL!

T T T T T
0 60 120 180 240 300 360 420 480 540 600

t (min)

Figura 4.17 Fotodegradagéo da bentazona 5,0x10-> mol.dm com diferentes quantidades de TiO, B 400, pH
4,5 e Amax=365 nm.

4.3.3.2 Degradagdo fotocatalitica da bentazona com TiO; P25

O didxido de titanio comercial P25 foi utilizado de forma a podermos comparar a eficiéncia dos nossos
materiais na atividade fotocatalitica na degradacdo da bentazona A fotodegradacdo do pesticida com
este material foi realizada nas condigBes Gtimas descritas anteriormente. Antes da degradagdo na
presenca de luz foi efetuada para todas as amostras uma pré-adsorcéo durante 90 min na auséncia de

luz.

Na Figura 4.18 encontram-se representados os espectros de absorcdo da bentazona ao longo do tempo
e durante o periodo de pré-adsorcdo na presenca de 1,0 g.L* de TiO, P25. Da anélise dos espetros da
pré-adsorcao ndo se verifica adsorcdo da bentazona uma vez que o valor da absor¢do ndo altera, ou
seja, apos 90 min as bandas sobrepdem-se a Amax = 224,5 nm. Os espetros correspondentes a fotdlise
demonstram que logo ap6s 5 min de irradiacdo h&d um decréscimo significativo das bandas

caracteristicas da bentazona.

Fotocatalise com oxidos metalicos semicondutores na degradacao de farmacos e pesticidas em agua 113



Capitulo 4 — Estudo da Fototransformacao da Bentazona Usando os Catalisadores Sintetizados

18

Pré-adsorgio

Abs

Figura 4.18 Espectros de absorcéo da solucéo aquosa de bentazona 5,0x10-°mol.dm fotolisada ao longo do

tempo com TiO2 P25 1,0 g.L* e inserido, os espetros durante a pré-adsorgao.

A partir dos 90 min ha a formagdo de uma nova banda a ~201 nm, que cresce até aos 210 min,
permanecendo constante até aos 240 min. Aos 120 min, as bandas caracteristicas da bentazona
praticamente ndo existem, obtendo-se aproximadamente 90% de degradacdo determinado pela
absorcdo no UV-vis a A=224.5 nm.

Por HPLC-DAD o valor, determinado para a degradagéo ao fim de 120 min, foi de 99.5%. A diferenca
entre o valor de degradacéo determinado por UV-vis e por HPLC-DAD dever-se-a ao facto de termos
0 aparecimento de uma nova banda que se sobrepde parcialmente com a banda a 224.5 nm que ird

influenciar no UV-vis, mas ndo no HPLC-DAD.

Analisando os cromatogramas da Figura 4.19, referentes & evolugdo da percentagem de bentazona ao
longo do tempo verifica-se que apds 10 min de fotodegradacdo, Figura 4.19 b), ha a diminuicéo da
intensidade do sinal referente & bentazona e o aparecimento de trés sinais para tempos de retengdo
menores (t=5,9 min, t=6,9 e t;=7,6 min). Ao fim de 30 min de fotodegradacéo, Figura 4.19 c), verifica-
se que o sinal referente a bentazona tem ainda menor intensidade e que para além dos trés sinais ja
existentes ha o aparecimento de um novo sinal a t=8,4 min. Ap6s os 240 min de fotodegradacéo,
Figura 4.19 d), ndo se verifica o sinal referente & bentazona o que indica que toda a bentazona foi
degradada e apenas se observa um sinal correspondente aos fotoprodutos a t,=5,9 min, indicando que

os outros fotoprodutos também foram degradados.
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Figura 4.19 Cromatogramas de HPLC-DAD da bentazona, detetados a 224,5 nm, com diferentes tempos de
fotodegradacdo com TiO P25 e radia¢do a 365 nm a) t=0 min, b) t=10 min, ¢) t=30 min e d) t=240 min.

A mineralizag&o total obtida por ensaios de TOC foi de 84%, menor que usando apenas a radiagdo a

254 nm, mas quase quatro vezes mais que quando usamos fotolise direta com radiagdo a 365 nm.

4.3.3.3 Degradagdo fotocatalitica da bentazona com os catalisadores TiO2 B 400 e 500

Na Figura 4.20 encontram-se representados o0s espectros de absorcéo da bentazona ao longo do tempo
de irradiagdo na presenca de TiO; B calcinado a 400°C e inserido um grafico com os espetros de pré-
adsorcao onde se pode observar que inicialmente h4 um grande decréscimo da banda principal, mas
apos 90 min ja existe o equilibrio, tendo-se obtido uma percentagem de adsor¢do de 10% relativamente
a quantidade inicial de bentazona. Da analise dos espetros de fotodegradag&o verifica-se que a banda
de absorcdo ao comprimento de onda 224,5 nm vai sempre diminuindo ao longo do tempo de irradiacdo
assim como as outras duas bandas caracteristicas. Apds 240 min de irradiacdo obteve-se um

desaparecimento de 83% do composto, sem qualquer outra alteracdo no espetro.

Fotocatalise com oxidos metalicos semicondutores na degradacao de farmacos e pesticidas em agua 115



Capitulo 4 — Estudo da Fototransformacao da Bentazona Usando os Catalisadores Sintetizados

1,8

Pré-ads

1,6 14

1,4 1.0

Abs

1,2

1,04

(%]
Qo 02
<
0,8 S S S A I A
] 2 (nm)
0,6 - o min =90 min
=5 min =— 120 min
1 10 min 180 min
0,4 4 15 min —— 240 min
1 = 30 min =300 min
60 min 360 min

027 & %‘T

00 : /\

200 225 250 275 300 325 350 375 400 425 450
A (nm)

Figura 4.20 Espectros de absor¢do da solugdo agquosa de bentazona 5.0x10-° mol.dm fotolisada ao longo do

tempo com 1g.L"* de TiO, B400 pH 4.5 e inserido, os espetros durante a pré-adsorcao.

Realizou-se, também, o estudo descrito anteriormente com o catalisador TiO, B500, os dados obtidos
encontram-se na Figura 4.21. Analisando os espetros de absorcdo referentes a pré-adsorcao
praticamente ndo se observa variacao na intensidade das bandas ao longo do tempo, sendo a adsorcéo
de apenas 2,5%. Como se pode verificar a percentagem de adsorcéo obtida para o catalisador TiO-
B500 é muito menor que para o TiO, B400, este facto deverad estar relacionado com a maior
cristalinidade, menor area de superficie e menor volume de poro. Os espetros referentes a irradiacéo
da solugéo de bentazona mostram que ha degradacéo da mesma ao longo do tempo. Ap6s 240 min de
irradiacdo obteve-se um desaparecimento de 96% do composto, ndo se observando a formagdo de

bandas novas, tal como aconteceu com o catalisador TiO, B400.
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Figura 4.21 Espectros de absorcéo da solucdo aquosa de bentazona 5,0x10-> mol.dm fotolisada ao longo do

tempo com 1g.L"* de TiO, B500 e inserido, os espetros durante a pré-adsorg&o.

Analisando os cromatogramas da Figura 4.22, referentes a evolugdo da percentagem de bentazona ao
longo do tempo verifica-se que apdés 10 min de fotodegradacdo, Figura 4.22 b), ha a diminuicdo da
intensidade do sinal referente a bentazona e o aparecimento de dois sinais para tempos de retengdo
menores (t=5,9 min e t,=7,6 min). Ao fim de 30 min de fotodegradacdo, Figura 4.22 c), verifica-se
que o sinal referente a bentazona tem ainda menor intensidade e que para além dos dois sinais ja
existentes ha o aparecimento de dois novos sinais a t=6,9 min e t=8,4 min. Ao fim de 240 min de
fotodegradacéo, Figura 4.22 d) ainda existe sinal referente a bentazona o que indica que esta nao foi
totalmente degradada e apenas se observa um sinal correspondente aos fotoprodutos a t,=5,9 min,

indicando que os outros fotoprodutos foram degradados.

Comparando os resultados obtidos com os do TiO, P25 verifica-se que se obtém 0s mesmos sinais aos
mesmos tempos de retencdo, mas que o sinal a t=6,9 min com o TiO, B500 aparece mais tarde, ou

seja, a reacdo de fototransformacéo é mais lenta.

Determinou-se a percentagem de degradacéo da bentazona por HPLC-DAD tendo-se obtido 98,9% de
degradacdo. Andlises de TOC efetuadas demostram que nem todo 0 composto mineralizou, uma vez
que so se obteve 74% de mineralizacdo, o que corrobora com os resultados de HPLC-DAD, uma vez

ainda se tem bentazona.
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Figura 4.22 Cromatogramas de HPLC-DAD da bentazona, detetados a 224,5 nm, com diferentes tempos de
fotodegradacdo com TiO, B500 e radiagdo a 365 nm a) t=0 min, b) t=10 min, ¢) t=30 min e d) t=240 min.

Analisando os dados obtidos com a utilizacdo do catalisado TiO, B calcinado a 400°C e 500°C,
verifica-se que com o TiO, B500 os resultados sdo melhores relativamente a degradacao da bentazona.
Este catalisador apresenta uma menor percentagem de adsor¢do, mas uma maior percentagem de
degradac&o do pesticida. Este resultado pode ser explicado pelo facto de o catalisador calcinado a uma
temperatura superior apresentar maior cristalinidade enquanto o calcinado a 400°C apresenta fraca
cristalinidade embora a area de superficie catalisador calcinado a 500°C seja menor, conforme indicado
nos resultados do Capitulo 3.

4.3.3.4 Degradacdo fotocatalitica da bentazona com o catalisador TiO> M500

O catalisador TiO; sintetizado pelo método sol-gel ndo acidificado calcinado a 500°C também foi

testado na degradacédo da bentazona.

Na Figura 4.23 encontram-se representados os espectros de absor¢éo da bentazona ao longo do tempo

de irradiacéo na presenca de TiO, M500. A percentagem de adsorc¢do na auséncia de luz foi 3,8%. Da
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analise dos espetros de fotodegradacao verifica-se que a banda de absor¢do ao comprimento de onda
2245 nm vai sempre diminuindo ao longo do tempo de irradiacdo assim como as outras duas bandas
caracteristicas. Ap6s 120 min ha a formacdo de uma nova banda proxima dos 201 nm, crescendo ao
longo da fotdlise como acontece com o catalisador TiO, P25. Ap6s 240 min de irradiacdo foi
determinada a percentagem de desaparecimento do composto obtendo-se 97%, através da analise de
UV-vis.
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Figura 4.23 Espectros de absorcéo da solucéo aquosa de bentazona 5,0x10-> mol.dm™ fotolisada ao longo do
tempo com 1,0 g.L de TiO, M500 e inserido, os espetros durante a pré-adsorgao.

Da analise dos cromatogramas de HPLC-DAD, Figura 4.24, podemos verificar que esta solugdo
fotodegradada com TiO, M500 tem 0 mesmo comportamento que a solucéo fotodegradada com TiO»
P25 em relagdo aos sinais e tempos de retengdo obtidos. Tal como acontece anteriormente apds 10 min
de fotodegradacéo aparecem 3 sinais correspondentes a fotoprodutos, Figura 4.24 b), ao fim de 30 min
de fotodegradacao aparece um novo sinal, Figura 4.24 c), e apds 240 min de fotodegradag&o apenas se
tem o sinal correspondente ao fotoproduto com t,=5,9 min, Figura 4.24 d). Quando se faz a
determinagdo por HPLC-DAD da percentagem de degradagdo obtém-se 99,5%. Analises de TOC

indicam que se tem uma mineraliza¢do da bentazona de 75%.
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Figura 4.24 Cromatogramas de HPLC-DAD da bentazona, detetados a 224,5 nm, com diferentes tempos de
fotodegradacdo com TiO, M500 e radia¢do a 365 nm a) t=0 min, b) t=10 min, c) t=30 min e d) t=240 min.

4.3.3.5 Degradagdio fotocatalitica da bentazona com o catalisador TiO,/CA Darco 500

Para ver o efeito de inclusdo de carvao ativado (CA) no catalisador, realizou-se o estudo descrito
anteriormente utilizando o TiO,/CA Darco, Figura 4.25. Analisando os espetros de pré-adsorcéo pode
observar-se que praticamente néo existe oscilacao na intensidade da banda de absor¢éo tendo-se obtido
uma percentagem de adsorcdo de 5%. Na fotodegradacao verifica-se que ha uma diminuicdo das
bandas de absor¢édo durante a irradiacdo da solugdo de bentazona, ndo se observando o aparecimento
de novas bandas. Apds 240 min de irradiacdo obteve-se um desaparecimento de 87% do composto.
Anélises de TOC demostram que 86% do composto foi mineralizado, ou seja, toda a bentazona que

degradou foi mineralizada.
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Figura 4.25 Espectros de absor¢do da solugdo aquosa de bentazona 5,0x10-° mol.dm fotolisada ao longo do

tempo com 1,0 g.L"tde TiO2/CA Darco e inserido, os espetros durante a pré-adsorcéo.

4.3.3.6 Degradacdio fotocatalitica da bentazona com o catalisador TiO2/Co

A degradacdo fotocatalitica da bentazona com diéxido de titdnio dopado com Co?* foi seguida por

espetroscopia de absorcao, Figura 4.26. Os espetros obtidos aquando da pré-adsorcdo demonstram que

h& um decréscimo da absorvancia no inicio, mas apds os 90 min o espetro sobrepde-se com o inicial,

sendo a adsorcdo praticamente nula. Analisando os espetros de absorcdo referentes a irradiacdo da

solucdo verificar-se que as bandas caracteristicas vao diminuindo ao longo do tempo de irradiacdo e

ndo se verifica o aparecimento de bandas novas. Apds 240 min de irradiacdo obteve-se um

desaparecimento de 66% do composto, determinado por UV-vis. Andlises de TOC demostram que

apenas 34% do composto mineraliza.
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Figura 4.26 Espectros de absorcéo da solucédo aquosa de bentazona 5.0x10-> M fotolisada ao longo do tempo

com 1,0 g.L* de TiO2/Co calcinado a 500°C e inserido, os espetros durante a pré-adsorcao.

Da analise de todos espetros verifica-se qua apenas os catalisadores TiO, P25 e TiO, M apresentam a
formac@o de uma banda nova préximo de 201 nm embora com o TiO, P25 a sua formagdo comece a

um tempo de irradiacdo menor e atinja valores de absorvancia maiores.

4.3.4 Estudo da cinética da fotodegradacao da bentazona por UV-vis e
HPLC/DAD

A cinética das reacBes quimicas consiste num dos meios de avaliar a eficiéncia de fotocatalisadores
utilizados na degradacdo de compostos organicos. Em geral, a cinética estuda as velocidades das
reacdes quimicas e leva a determinagdo das constantes cinéticas que se torna uma abordagem
importante, uma vez que se conseguem obter informacOes Uteis relativas as propriedades

fotocataliticas de diferentes semicondutores, permitindo efetuar um estudo comparativo.

Neste trabalho a cinética de degradacdo da bentazona foi seguida por espectroscopia UV-vis e HPLC-

DAD, procurando-se avaliar a eficiéncia do processo fotocatalitico.

Analisando os dados obtidos por HPLC-DAD, Figura 4.27, pode-se verificar que as curvas de

degradacdo fotoquimica obtidas ajustam-se a uma curva monoexponencial para os diferentes
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catalisadores e fotélise direta a 254 nm e a um ajuste linear (r>=0,997) para a fotélise direta a 365 nm,

0 gue sugere uma cinética de pseudo-primeira ordem e de ordem zero, respetivamente.

@ 1=254nm
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TiO2 B 500
TiO2 M 500
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Figura 4.27 Evolucdo da concentracdo da bentazona (A=224,5 nm) ao longo do tempo na presenca dos

diferentes catalisadores e na sua auséncia, determinado por HPLC-DAD.

Na Figura 4.28, encontram-se os espetros de absorcdo ao longo do tempo de todos os catalisadores
utilizados na fotodegradagéo da bentazona determinados por UV-vis. Analisando a figura verifica-se
que o catalisador que apresenta menor desempenho é o Co/TiO, 500. Os catalisadores que tém
melhores desempenhos sdo o TiO, P25, o TiO, M500 e o TiO, B500. Todas as reagOes de
fotodegradacao obtidas utilizando catalisadores seguem curva monoexponencial, 0 que sugere que 0
processo de tratamento aplicado conduz a reagdes de degradacéo que seguem uma cinética de pseudo-

primeira ordem.
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Figura 4.28 Evolucéo da concentragdo da bentazona (A=224,5 nm) ao longo do tempo na presenca dos

diferentes catalisadores, determinado por UV-vis.

Na Tabela 4.1 encontram-se sumarizados os valores das constantes cinéticas e percentagens de
degradac&o obtidos por UV-vis e HPLC-DAD ao fim de 240 min. Analisando os dados verifica-se que
a fotdlise a 254 nm e os catalisadores TiO, P25 e TiO, M500 conseguem degradar totalmente a

bentazona.

O catalisador TiO, B apresenta uma menor constante cinética o que faz com que este seja mais lento
e consequentemente uma menor percentagem de degradacdo, ao comparar com 0S restantes

catalisadores.

Quando se utiliza radiacdo a 365 nm e fotdlise direta, verifica-se que este processo é muito lento e
obtém-se uma percentagem de degradag&o baixa, isto deve-se ao facto de o composto apenas absorver

um pouco desta radiacao.

Dos dados obtidos verifica-se que o catalisador TiO, M apesar de ter uma constante cinética menor
que o TiO, P25 é tdo bom como este, uma vez que ao fim do mesmo tempo apresentam a mesma

percentagem de degradacéo.
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As analises de TOC demonstram que o catalisador que mais consegue fazer com que a bentazona

mineralize é o0 TiOx/CA Darco e 0 TiO2 P25 e 0 que menos mineraliza é TiO,/Co.

Tabela 4.1 Valores da constante cinética (k), percentagem de degradacdo obtidos por UV-vis e HPLC-DAD e
percentagem de mineralizagdo obtidos para os diferentes catalisadores para t=240 min.

UV-Vis HPL-DAD

(0)
Catalisador | 1©CC) | Amax k(min) | % deg K (min) % deg Mine(rzfl)i)zagéo
254 9,2x107? 96 7,3x1072 100 95
366 2,1x10°3 45 7,2x10 42,8 23
TiOw P25 366 | 1,2x10% 92 1,9x10% | 995 84
400 366 2,1x107? 83
Tio.B 500 366 3,5x107? 96 5,8x107? 98,9 74
TiO, M 500 366 6,6x107? 97 1,2x10? 99,5 75
TiOWJCA Darco | 500 | 366 | 2,9x102 87 86
TiOWCo 500 | 366 | 7,1x10% 66 34

4.6 Identificagao dos fotoprodutos por LC-MS

Os produtos de fotodegradagédo da bentazona foram identificados por LC-MS no modo eletrospray
negativo. Na Figura 4.29 encontram-se 0s cromatogramas de single ion (SI) da bentazona antes e ap6s
irradiacdo durante 60 min na presenca de 1,0 g.L* de TiO, B500. Analisando o cromatograma
podemos verificar que o sinal da bentazona aparece para um t,.= 8,40 min e que ap6s 60 min de fot6lise

praticamente ndo existe bentazona, uma vez que a intensidade do sinal € muito menor.
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Figura 4.29 Tragos de single ion (m/z 239) obtidos para a bentazona em modo negativo, antes e apos 60 min

de irradiacéo.

Por ESI-MS?, Figura 4.30 obteve-se a fragmentacdo do sinal observado a m/z 239 (bentazona). A
principal via de fragmentacao envolve a libertagdo de 42 Da que corresponde a saida do grupo isopropil
(CsHg), obtendo-se o fragmento com m/z 197. O fragmento com m/z 175 deve-se a dessulfonacao da
bentazona, Figura 4.31.
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Figura 4.30 Espetro de fragmentacdo da bentazona, a seta indica o pico fragmentado.
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Figura 4.31 Produtos correspondentes aos ides m/z 197 e m/z 175 observados ap0s irradiacdo da bentazona.

Na tentativa de detetar fotoprodutos de bentazona hidroxilada, fez-se a pesquisa para m/z 255. Na
Figura 4.32 encontra-se o cromatograma de single ion (SI) obtido para m/z 255 em modo negativo,
para uma amostra fotolisada durante 60 min com TiO, B500 e verifica-se que este apresenta dois picos
at=>5.97 min e t,= 6.63 min, indicando a hidroxilacdo da bentazona em posicGes diferentes, no grupo
isopropil e no anel benzénico, Figura 4.33, como observado por outros autores [246, 248, 251, 252,
255, 258, 263].
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Figura 4.32 Traco de single ion obtido a m/z 255, modo negativo para a amostra fotolisada com TiO, B500

irradiada 60 min.

Fotocatalise com oxidos metalicos semicondutores na degradacao de farmacos e pesticidas em agua 127



Capitulo 4 — Estudo da Fototransformacao da Bentazona Usando os Catalisadores Sintetizados

o CHs (e} CH;
)\/OH )\
N T CHj
| SO,

/802 N/

N HO |

H H

Figura 4.33 Produtos correspondentes aos ides m/z 255 observados apods irradiagdo da bentazona que sdo a

OH-bentazona.
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4.7 Conclusao

A presenca de pesticidas em &guas superficiais e subterraneas representa claramente um desafio
ambiental, particularmente devido aos efeitos desconhecidos sobre a salde dos seres humanos e

evidéncia inadequada do impacto nos organismos aquaticos.

Neste trabalho foi estudada a atividade fotocatalitica dos catalisadores de TiO, sintetizados na
degradacéo da bentazona.

A bentazona degrada de um modo direto com radiacdo de comprimento de onda igual a 254 nm,
obtendo-se uma degradagdo de aproximadamente 96% ao fim de 60 min enquanto que com luz a
comprimento de onda igual a 365 nm, degrada muito lentamente, ou seja, sdo necessarios 360 min
para gque seja degradado 45% do pesticida, isto explica-se pelo facto de este pesticida absorver pouca
luz nesta regido do espectro.

Realizou-se o estudo da influéncia da quantidade de catalisador na percentagem de degradacéo
concluindo-se que para quantidades de TiO, superiores a 1,0 g.L™* comeca a verificar-se o efeito de
filtro interno e de dispersdo de radiacdo provocada pela existéncia de uma quantidade excessiva de
catalisador, e abaixo desta quantidade a eficiéncia é menor, logo a quantidade 6tima de catalisador é
de1,0g.L ™

O catalisador TiO2 M500 foi o que obteve melhor desempenho seguindo-se o TiO, B500, desempenho

esse muito semelhante ao do catalisador comercial.
O TiO: B calcinado a 500°C tem melhor desempenho gue o calcinado a 400°C.

O catalisador com carvao ativado comparado com os catalisadores em que se incorporou metais é o

gue apresenta uma maior eficiéncia fotocatalitica.

De todos os catalisadores sintetizados o que apresenta pior resultado é o TiO2/Co 500. O facto de o

TiO2/Co ser o pior deve-se a ele ter transicdes localizadas o que favorece a recombinacéo e/h*.

Estudos da cinética da fotolise da bentazona com luz a 245 nm e 365 nm foram seguidos por UV-vis
e HPLC-DAD verificando-se que no caso da irradiacdo a 254 nm esta segue uma cinética de pseudo-

primeira ordem, mas no caso da irradiacdo com 365 nm segue uma cinética de ordem zero.

A cinética de fotodegradacdo da bentazona com TiO, P25, TiO, B500 e TiO, M500 foi seguida por

HPLC-DAD, e verificou-se seguirem um comportamento de pseudo-primeira ordem.

As restantes cinéticas foram seguidas por UV-vis em que as curvas de degradacéao fotoquimica obtidas

ajustam-se a uma curva monoexponencial.
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Os resultados de TOC indicam que a bentazona fotolisada com o catalisador TiO2/CA Darco é o que

apresenta maior percentagem de mineralizacdo, comparavel a TiO, P25.

Andlises para identificacdo de fotoprodutos (LC-MS) demostram que apenas detetamos dois
fotoproduto com m/z 255, que correspondem a hidroxilacdo da bentazona, que sugere a importancia

de reacdes do radical hidroxilo.
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5.1 Introducao

O alprazolam (ALP) é um psicofarmaco pertence ao grupo quimico das benzodiazepinas, Figura 5.1.

HsC

)0
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Figura 5.1 Estrutura das a) benzodiazepinas (1H-benzo-1,4-diazepina) e do b) alprazolam.

As benzodiazepinas (BZD), também designadas por tranquilizantes e ansioliticos, foram introduzidas
na prética clinica nos anos 60. Atuam ao nivel do sistema nervoso central, produzindo efeitos
ansioliticos, sedativos e hipndticos, normalmente prescritas para o tratamento de uma variedade de
distarbios clinicos, incluindo ansiedade, insonia, convulsdes, distlrbios de panico e dependéncia do
alcool. Para além destas aplicagdes terapéuticas, as benzodiazepinas sdo também utilizadas como

relaxantes musculares, antiepiléticos, pré-anestésicos [264].

Entre todas as classes de agentes terapéuticos, os psicofarmacos que compreendem sobretudo
ansioliticos, antidepressivos, sedativos e hipnéticos, estdo entre os medicamentos mais frequentemente
prescritos. De acordo com as estatisticas do medicamento publicadas pelo INFARMED, em Portugal
s6 no ano 2009, catorze das substancias ativas mais prescritas pertencem ao grupo farmacoterapéutico
das drogas psiquicas, com especial relevancia para as benzodiazepinas. Entre os anos 2000 e 2009, o
consumo de psicofarmacos no sistema nacional de salude aumentou 52%, sendo Portalegre, Evora e

Coimbra os distritos onde se observou um maior consumo de psicofarmacos por habitante [265, 266].

As substancias farmacologicamente ativas mais conhecidas sdo diazepam (Valium), alprazolam
(Xanax ou Unilan), bromazepam (Lexotan), lorazepam (Lorenin, Ansilor e Lorsedal), oxazepam
(Serenal), nordazepam e temazepam (Normison) cujas estruturas quimicas estdo representadas na
Figura 5.2.
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Figura 5.2 Estruturas quimicas de algumas benzodiazepinas [267].

As BZD rapidamente substituiram os barbitlricos sendo atualmente os medicamentos mais
consumidos em todo 0 mundo devido a facilidade de prescri¢do e a grande diversidade de indicacGes
terapéuticas.

A International Narcotics Control Board revela que em 2011 as substancias psicotropicas mais
produzidas foram o alprazolam e o diazepam e que juntas representam 63% do total da producéo,
Figura 5.3.

Figura 5.3 Producéo de benzodiazepinas por substancia ativa, 2011[268].

134 Fotocatalise com 6xidos metélicos semicondutores na degradacdo de farmacos e pesticidas em agua



Capitulo 5 — Estudo da Fotodegradacéo do Alprazolam com Nanoparticulas de TiO; Sintetizadas

A Europa é o continente onde ha a maior consumo de benzodiazepinas, sendo o alprazolam a
substancia ativa responsavel pelas elevadas taxas. O consumo global, que tinha uma média de 4.8
bilides S-DDD (doses diarias definidas para estatistica) entre 2000 a 2005, atingiu uma média de 8.5
bilides S-DDD durante o periodo de 2009 a 2011. Os dados mais recentes sao de 2011, e indicam que
0s paises com maior consumo de alprazolam foram os E.U.A (2.2 bilides S-DDD), Hungria (184
milhGes S-DDD) e Portugal (119 milhdes S-DDD) [268].

Ao nivel europeu, Portugal € dos paises que apresenta maiores indices de consumo de BZD, tendo no
ano 2011 sido comercializadas um total de 56 milhdes de embalagens deste grupo terapéutico [265].
Dentro do grupo das BZD, o alprazolam € a substancia ativa que apresenta maior nivel de consumo,
seguida pelo lorazepam e pelo diazepam. Em 1995 o lorazepam ocupava a primeira posicdo, tendo
sido substituido em 2000 pelo alprazolam, o qual continua com uma tendéncia crescente, Tabela 5.1,
[264, 266]. Em 2012 o medicamento mais vendido foi um genérico do Xanax que contém o alprazolam
como ingrediente ativo. O diazepam ocupa a terceira posi¢do dos medicamentos mais vendidos em
Portugal [269].

O consumo crescente de psicofarmacos, em conjunto com o seu modo de acdo, reforca a necessidade

de avaliar os niveis de contaminag&o e compreender melhor o seu impacto ecoldgico.

Tabela 5.1 Evolucgdo da utilizagdo de benzodiazepinas em DHD (Dose Didria Definida por 1000 Habitantes)
entre 1995 e 2009 adaptada de [264, 266].

_ Ano
Substancia

Ativa 9%5 99 00 01 02 03 | 04 05 06 | O7 08 | 09

Alprazolam @ 10 15 18 20 | 21 21 23 24 25 | 27 27 29
Lorazepam 14 16 16 17 17 17 18 18 18 18 19 20
Diazepam 0 12 12 12 | 11 11 11 11 11 | 12 12 12
Loflazepato 2 4 4 4 3 4 5 5 5 6 5 5
Bromazepam 5 6 5 6 5 5 5 5 5 6 5 5
Mexazolam 2 3 3 3 3 3 3 3 4 4 4 5
Cloxazolam 2 2 4 4 4 3 4 3 4 4 4 4
Brotizolam 3 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2

Clorazepato 3 3 3 2 2 2 2 2 2 2 2 2
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5.1.1 Propriedades fisico-quimicas do alprazolam

O alprazolam é uma benzodiazepina, com um sistema heteroaromatico que apresenta um anel 1,2,4-
triazol e um atomo de cloro, é denominado quimicamente por 8-cloro-1-metil-6-fenil-4H-
[1,2,4]triazol[4,3-a][1,4]benzodiazepina. Os sistemas que apresentem um anel 1,2,4-triazol como o
alprazolam tém uma importancia consideravel em quimica terapéutica, uma vez que exibem diversas

atividades biologicas.

Dentro das propriedades fisico-quimicas mais importantes, pode-se destacar que o alprazolam
apresenta-se sob a forma de cristais brancos, o qual é praticamente insollvel em agua, e soltvel em
metanol ou etanol. A sua formula molecular é C17H13CIN4, que corresponde a um peso molecular de
308.76 g.mol. Tem um caracter 4cido com valor de pKa de 2,4 [270]. Algumas das suas propriedades
fisico-quimicas estdo resumidas na Tabela 5.2.

Tabela 5.2 Propriedades fisico-quimicas do Alprazolam [271].

Caracteristicas

Nome IUPAC 8-cloro-1-metil-6-fenil-4H-[1,2,4]triazol[4,3-a] [1,4]benzodiazepina
Formula Quimica C17H13CINg
Massa Molecular 308,76 g.mol™*
Estado Fisico Sélido
Densidade 1,369 g.cm?
Ponto de Fuséo 230-231°C
Ponto de Ebulicao 509°C a 796 mg Hg
Solubilidade em agua 0,13 g.L* a 25°C (4,210 mol.dm®)
logKow 4.9
pKa 2,4
Amax 221,5nm

5.1.2 Ocorréncia e remogéo de benzodiazepinas no meio ambiente

Quando se discutem os problemas ambientais e 0s riscos causados pelos farmacos, as benzodiazepinas
estdo entre as substancias menos abordadas. Os psicofarmacos s6 comegaram a ser bem estudados nos

altimos anos. Desta forma é claro que os dados existentes sobre a presenca, efeitos ambientais, destino
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e persisténcia destes compostos sdo escassos, mas sabe-se que podem criar problemas graves quando

presentes nas aguas [272, 273].

Ao longo da Gltima década, apareceram varios estudos que relatam a ocorréncia de benzodiazepinas
em varias matrizes ambientais, dguas de superficie, efluentes de ETAR’s e agua potavel. A elevada
persisténcia ambiental e o destino desses produtos farmacéuticos, bem como 0s seus produtos de
degradacdo e a sua toxicidade para organismos ndo-alvo é de grande relevancia e justifica-os como

contaminantes ambientais emergentes [25, 272, 273].

Estudos efetuados anteriormente indicam que foram identificados e detetados em &guas muitos
produtos farmacéuticos pertencentes a esta classe terapéutica em concentragdes na ordem dos pug.L?,
sendo, no entanto, o diazepam a benzodiazepina mais estudada e mais frequentemente detetada. Este
psicofarmaco foi encontrado pela primeira vez no ambiente em 1981 por Waggot et al. [274], com
concentragdes superiores a 1 ug. Lt em efluentes de esgotos e, aproximadamente 10 ng.L™ na 4gua do
rio Lee (Irlanda). Posteriormente varios estudos indicam a presenca de diazepam em diferentes
matrizes ambientais localizadas em diversas partes do mundo (Alemanha, Bélgica, Italia, California,
Roménia), com concentragdes entre 0,04 pg.Lte 1,18 ug.L* [64, 71, 163, 275, 276]

Em 20009 foi feita uma revisdo por Calisto et al. [272] sobre a presenca de farmacos psiquiatricos no

meio ambiente.

Madureira et al. [25], em 2010, realizaram o primeiro estudo em Portugal sobre a monitorizacéo de
seis compostos farmacéuticos emergentes, o qual relata a ocorréncia de diazepam ao longo do rio

Douro com concentragdo maxima de 3,65 ng.L™.

O alprazolam, denominado quimicamente por 8-cloro-1-metil-6-fenil-4H-[1,2,4]triazol[4,3-a]
[1,4]benzodiazepina, é uma benzodiazepina pouco estudada e existem poucas referéncias a estudos
relativos a este farmaco. Os primeiros estudos da ocorréncia de alprazolam no meio ambiente
remontam a 2002, quando este foi detetado em efluentes de ETAR’s de Espanha, a uma concentracao

de 1 ng.Lt [21].

Entre os anos 2008 e 2009 este psicofarmaco foi encontrado em aguas de torneira e bacias hidrogréaficas
da Galiza [277]. Também em Espanha, Gracia-Lor et al. [278], em 2011, identificaram alprazolam

presente em efluentes de ETAR’s, em concentragdes de 7 ng.L™.

Yuan et al. [279] por LC-MS/MS, quantificaram 22 farmacos psiquiatricos em efluentes de trés
estacOes de tratamento de aguas, bem como em efluentes de dois hospitais psiquiatricos, na China. Os
efluentes analisados sdo sujeitos ao tratamento primario e a tratamentos biolégicos, entre os quais

processos anoxicos, aerdbios e anaerobios. Neste estudo observaram a presenca de farmacos
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psiquiatricos em concentracdes mais elevadas nos efluentes dos hospitais, na ordem das microgramas,

do que nos efluentes das estacdes de tratamento municipais, na ordem das nanogramas.

Dos 22 produtos farmacéuticos, 21 deles tiveram baixas eficiéncias de remoc¢édo durante o tratamento
priméario, sendo o tratamento secundario responsavel pela remocdo da maior parte dos farmacos.
Contudo, a maioria dos compostos mostrou ser resistente a degradacao. O alprazolam néo foi detetado
em nenhum efluente das ETAR’s municipais, mas estava presente em efluentes dos hospitais

psiquiatricos.

O estudo da degradacéo de benzodiazepinas em agua tem sido feito por varios autores [273, 280-288],
0 que seré descrito seguidamente.

Nudelman et al. em 2002 [280, 281] usaram um método de fluorescéncia, HPLC-DAD e RMN para
detetar e identificar os produtos de degradacéo de alprazolam apds exposicao a fotolise UVA-UVB de
uma solucdo aquosa de alprazolam de concentragdo 3x10° mol.dm?. Os principais produtos de
fotodegradacéo identificados foram o 5-cloro [5-metil-4H-1,2,4-triazol-4-il] benzofenona, 1-metil-6-
fenil-4H-s-triazo- [4,3 -][1,4] benzodiazepinona (8H-alprazolam), e triazoloaminoquinoleina, Figura
5.4. Outro estudo efetuado verificando que alteracfes no pH mostrou que a fotolabilidade aumenta a
medida que o pH diminui; a pH 9.0 ndo ocorre fotodegradagdo dai os estudos de degradagédo
fotoguimica de alprazolam serem realizados em meio acido. A velocidade de reagdo foi seguida por
um método fluorométrico especialmente desenvolvido para estudar a estabilidade dos comprimidos de
alprazolam sob a eficiéncia fotoquimica. Trés fotoprodutos foram identificados por fluorescéncia e
HPLC-DAD, 5-cloro- (5-metil-4H-1,2,4-triazol-4-ilo) benzofenona, triazoloaminoquinoleina e 8H-

alprazolam com os dois Gltimos a exibirem forte fluorescéncia.
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5- cloro-(5-metil-4H-1,2,4-triazol-4-il) triazolaminoquinoleina 8H-alprazolam
benzofenona

Figura 5.4 Estruturas dos fotoprodutos identificados por Nudelman et al. [280, 281].
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Calisto et al. [283], em 2011 estudaram a fotodegradacao direta e indireta de quatro benzodiazepinas
(alprazolam, diazepam, lorazepam e oxazepam). As benzodiazepinas foram irradiadas com luz solar
simulada, na presenca e auséncia de diferentes fracdes de substancias humicas. O lorazepam mostrou
ser rapidamente degradado pela luz solar, ao contrério de oxazepam, diazepam e alprazolam que séo
altamente resistentes, sendo o tempo de meia vida do alprazolam equivalente a 228 dias de verdo.
Apesar destes compostos apresentarem estruturas muito semelhantes, o alprazolam mostrou ser o mais
resistente a fotodegradagdo direta. No geral, os resultados deste estudo destacam que a fotodegradagéo
em ambiente natural ndo € suficiente para evitar a acumulacao destes produtos farmacéuticos no meio
aquatico. Foram identificados por HPLC-MS, os fotoprodutos de degradacdo, obtendo-se dois para o
alprazolam um com m/z=298 (5-cloro [5-metil-4H-1,2,4-triazol-4-il] benzofenona) que ja havia sido
identificado por Nudelman et al. [280, 281] e outro com m/z=300 (7-cloro-5-fenil-3,3a,4,5-tetra-hidro-
[1,2,4] triazol[4,3-a]quinoleina-4-ol), Figura 5.5.

b [
NS

(o}

m/z 298 m/z 300

Figura 5.5 Estruturas dos fotoprodutos do alprazolam identificados por Calisto et al. [283].

Em 2012 foi publicado um estudo realizado por Hey et al. [285] que combina o processo de oxidacao,
aplicando varias concentracdes de ClO2, com um tratamento bioldgico. Foram recolhidas amostras de
efluentes tratados biologicamente a partir de duas estacdes de tratamento de aguas residuais na Suécia,
as quais foram enriquecidas com Vvarios principios ativos (APIs) de diferentes classes terapéuticas,
nomeadamente analgésicos, esteroides, antibioticos, antidepressivos, ansioliticos entre outros. A partir
dessas amostras estudou-se a remogdo dos compostos farmacéuticos aplicando vérias concentragdes
de dioxido de cloro. Cerca de um terco dos APIs testados resistiram & degradacdo mesmo com a dose
mais alta de CIO; (20 mg.L?) incluindo o alprazolam, enquanto outros foram reduzidos em mais de

90% com niveis mais baixos de ClO; (0,5 mg.L?).
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Ostadhadi-Dehkordi et al. [286] também em 2012, investigaram a capacidade da enzima lacase para
degradar algumas benzodiazepinas, incluindo o alprazolam. A lacase é uma enzima que catalisa a
oxidacdo de um grande nimero de compostos aromaticos. Contudo este estudo indica que ao fim de
48h de tratamento a percentagem de remocdo de alprazolam foi apenas de 46%. Quando se adiciona
mediadores da enzima, principalmente o 1-hidroxibenzotriazol (HBT) a percentagem de degradacéo

de alprazolam aumenta, sendo de 88%.

Kosjek et al. [273] através dos seus estudos verificam a presenca das benzodiazepinas diazepam,
lorazepam e oxazepam em amostras de efluentes de hospitais, agua do rio e efluentes de ETAR’s da
Eslovénia. Nesse estudo mostram que o tratamento biolégico em condicGes anoxicas e aerébias nao é
suficiente para a remogdo completa destes farmacos, uma vez que a percentagem de degradacao varia
entre 0s 16 e os 83%, consoante o farmaco. Ao aplicarem um tratamento fisico-quimico ap6s o
tratamento biolégico, nomeadamente o processo de adsorcdo em carvdo ativado, a eficiéncia de

remocao melhora.

Dada a limitada degradacdo do alprazolam nos sistemas apresentados o interesse comeca a ser focado
no potencial dos semicondutores inorgénicos, tais como o TiO, que tém mostrado ser excelentes

fotocatalisadores para a degradagdo de uma variedade de poluentes [97, 289].

Sousa et al. [287], em 2012 estudou a fotodegradacdo da benzodiazepina lorazepam numa ETAR
municipal contendo outros contaminantes, incluindo o alprazolam, com TiO, Degussa e luz solar. Para
as experiéncias de fotocatalise, os autores usaram CPCs — (compound parabolic collectors) projetados
para aplicagdes cataliticas utilizando luz solar. Os autores reportam que este método mostrou ser
eficiente na remocdao de lorazepam, com 59% de mineralizag&o obtida no final da reacdo, bem como
para a maioria dos farmacos presentes no efluente da ETAR. Relativamente ao alprazolam a sua

concentracdo diminuiu 155 ng.L™* (~63%) em relagdo a concentracdo inicial que era de 244 ng.L ™.

Os autores também realizam testes de toxicidade aguda dos compostos e dos fotoprodutos com base
na inibigdo da bioluminescéncia da bactéria marinha Vibrio fischeri por meio do sistema de ToxAlert
100 da Merck. Os ensaios de toxicidade aguda revelaram que apesar de o efluente inicial em si ndo
apresentar toxicidade significativa, esta também ndo aumentou durante o processo fotocatalitico.

Assim a possibilidade de formacéo de produtos ou metabolitos mais toxicos é rejeitada.

Na literatura existe ainda outro estudo, do mesmo ano, em que aplicam o processo foto-Fenton em
meio heterogéneo para a eliminacdo de benzodiazepinas presentes em aguas da torneira, sugerindo que
este € um método eficiente alcangando um maximo de mineralizacdo de 71%, no entanto os autores

ndo testaram este método com alprazolam [284].
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Muito recentemente, Tomic¢ et al. [288] estudaram a influéncia da composicdo e morfologia de p6s de
brokite (uma das formas do TiO;) na eficiéncia fotocatalitica na remocao de alprazolam sob irradiacao
de luz numa gama do UV, A=304-365 nm. Duas séries de pds nanocristalinos tipo brokite foram
sintetizados usando uma combinacao do método sol-gel com o método hidrotérmico usando o TiCls
como precursor, variando a temperatura e o tempo de reagdo. Os pos ricos em brokite, sintetizados a
200°C, mostraram alta eficiéncia fotocatalitica, enquanto os pos predominantemente de titanato de
sodio, obtidos a temperaturas mais baixas (120 e 160°C), foram quase inativos fotocataliticamente na
degradacéo de alprazolam. Com o catalisador brokite pura a remocéo foi de 98% de alprazolam nos
primeiros 30 min de reacdo fotocatalitica comparavel ao TiO, Degussa P25. Néo foram referidos
resultados de mineralizag&o e identificacdo de produtos.

Uma vez que tanto quanto sabemos, apenas existem dois estudos da fotodegradacéo de alprazolam
com nanoparticulas de TiO, [287, 288], este farmaco foi escolhido para o estudo da degradacédo

fotocatalitica com catalisadores de TiOx.

Assim neste trabalho irdo ser apresentados resultados da fotocatalise com varios catalisadores de
titdnio sintetizados pelo método sol-gel, identificacdo dos produtos de degradacdo, grau de

mineralizag&o e cinética de reacdo. A comparagao dos resultados obtidos com TiO, P25 é efetuada.
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5.2 Resultados e Discussao
5.2.1 Determinagdo do coeficiente de absor¢do molar

O alprazolam em solucdo aquosa foi estudado por espectroscopia de absor¢do UV-vis, cujo espectro
representado na Figura 5.6 mostra absor¢cdo méaxima a 221,5 nm, uma banda de menor intensidade a
250 nm e auséncia de absorcdo a partir de 325 nm, essas bandas provavelmente serdo
predominantemente devido as transigdes = — w *, embora alguma contribuicdo da transferéncia de

carga nao possa ser excluida.

0,7

221,5nm
0,6

0,5

0,4

Abs

0,3
250 nm
0,2

0,1+

0,0

T T T T T T T T
200 225 250 275 300 325 350 375 400
A (nm)

Figura 5.6 Espetro de absorcdo UV-vis da solucdo aquosa do alprazolam 1,5x10°° mol.dm3,

O coeficiente de absor¢do molar (g) de alprazolam foi determinado no seu maximo de absorcéo

(A=221,5 nm) usando a lei de Beer-Lambert para medidas de absorvancia em fungéo de concentracéo.

Para a determinagdo do coeficiente de absor¢cdo molar foram preparadas trés solucBes stock de
diferentes concentracdes 1,5x10° mol.dm, 2,25x10"° mol.dm™ e 3,75x10° mol.dm=. A partir destas
obteve-se por diluigéo seis solugdes aquosas de concentracdes diferentes (Tabela 0.2, anexo I11) e foi

tracado o grafico correspondente, representado na Figura 5.7.
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Figura 5.7 Representacdo grafica da absorvancia em fun¢do da concentragdo do alprazolam, A=221,5 nm.

Analisando o grafico representado na Figura 5.7, pode-se verificar que existe uma boa linearidade
entre a absorcéo e a concentragdo do alprazolam. Dos resultados obtidos através do tragado do gréfico
retirou-se o valor do € pela média do declive das retas. Assim o alprazolam ao comprimento de onda
de 221,5 nm tem um coeficiente de absorcdo molar de £=43750+820 dm®.cm™.mol? em boa

concordancia com a literatura que refere o valor de € =40000 dm*.cm™.mol* [283].

5.2.2 Fotodegradacado direta do alprazolam

A degradacdo do alprazolam foi estudada por fotolise direta na presenca de radiacdo ultravioleta a
Amax=254 nm e a Amux=365 nm, de forma a ser possivel obter informacdo sobre a degradacdo em

condi¢des que simulam o ambiente natural.

5.2.2.1 Fotodegradacgdo direta do alprazolam a 254 nm

Para este estudo um volume de 300 mL de uma solucéo de alprazolam de concentragdo 1,5x10°

mol.dm= foi sujeita a radiacdo de comprimento de onda de 254 nm durante 180 min.
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A degradacdo do farmaco é confirmada pela observacdo dos espectros de absor¢do UV-vis obtidos
para varios tempos de irradiacdo, os quais se encontram ilustrados na Figura 5.8. Analisando 0s
espectros de absorcao observa-se a diminuicdo das bandas caracteristicas do alprazolam (221,5 nm e
250 nm), verificando-se no final do periodo de irradiacdo o desaparecimento praticamente total das

bandas de absorcao.

Ao fim de 90 min de fotélise obtém-se uma percentagem de degradacgdo de 37%, enquanto que apos
180 min de irradiagdo a percentagem de degradagédo do alprazolam determinada por UV-vis foi de
90%, indicando que a radiacdo UVC (luz germicida) é eficaz na degradacédo do alprazolam. No entanto,
para a irradiacdo solar, esta regido UVC é quase completamente absorvida por O, e O3z presentes na

atmosfera superior e ndo atinge a superficie da terra.
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Figura 5.8 Espetros de absorgdo da solugdo aquosa de alprazolam 1,5x10° mol.dm fotolisada a 254 nm.

A cinética de fototransformacao do alprazolam também foi estudada e é representada na Figura 5.9,

verificando-se uma constante de velocidade de aproximadamente 7,1 (x0,77) x10° min™.
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Figura 5.9 Cinética da degradac&o da solucéo aquosa do alprazolam 1,5x10° mol.dm3, A=221,5 nm, fotolisada
a 254 nm.

5.2.2.2 Tentativa de fotodegradagdo direta do alprazolam a 365 nm

Foi realizado o estudo do efeito de fotélise de uma solucdo de alprazolam de concentragdo 1,5x10°
mol dm com radiacdo Amsx=365 nm na auséncia de catalisador. A radiacéo a este comprimento de
onda foi conseguida pela utilizagdo de uma lampada de mercurio de média pressdo TQ 150 utilizando

uma manga de vidro.

Como se pode verificar pelos espectros apresentados na Figura 5.10 ao fim de 60 min de irradiacdo
ndo se observa qualquer alteracdo da intensidade das bandas caracteristicas do alprazolam. Isto
significa que este composto ndo é degradado com luz a este comprimento de onda, 0 que ja era

esperado uma vez que ndo absorve radiacao a partir dos 325 nm.
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Figura 5.10 Espetros de absorcéo da solugdo aquosa de alprazolam 1,5x10° mol.dm fotolisada a 365 nm.

5.2.3 Degradacdo fotocatalitica do alprazolam na presenga de catalisadores de

TiO>

A capacidade de degradacédo da radiacdo a 365 nm pode ser aumentada através da sua utilizacdo em
processos de oxidagdo catalitica mediada por materiais semicondutores, nomeadamente o dioxido de
titanio.

O processo fotocatalitico heterogéneo é iniciado por agdo da irradiagdo do TiO, com luz ultravioleta,
uma vez que este catalisador absorve luz a comprimentos de onda inferiores a 400 nm, o que pode
conduzir & formacédo de espécies com elevado poder de oxidag&o, tais como radicais HO®, através do

mecanismo de producéo do par e/h*.

Para este estudo foram testados os catalisadores TiO, B400, TiO, B500, o TiO, M500 e o catalisador

comercial TiO, P25 para comparacao.

Uma das etapas iniciais do processo consiste na adsor¢do das espécies no catalisador. Assim, para
todas as experiéncias de fotocatalise realizadas, a pré-adsorcao do catalisador TiO, na auséncia de luz

foi seguida por UV-vis durante 90 min, o tempo necessario para se atingir o equilibrio.

Para a obtencdo de resultados significativos, em fotocatalise heterogénea, torna-se necessario otimizar

0 processo, ajustando todas as condigdes tais como a quantidade de catalisador, concentracdo de
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substrato, pH, etc. Para isso foi avaliado o efeito da quantidade de TiO, (TiO, B500, TiO, M500 e

TiO2 P25) e o efeito da concentracdo de alprazolam a pH=6,0.

5.2.3.1 Efeitos da quantidade de TiO; na fotocatdlise

Como as reagOes fotocataliticas ocorrem na superficie do catalisador, um dos pardmetros que
influéncia a cinética da reacdo é a quantidade de catalisador presente em suspensdo. Assim foi
realizado um estudo sobre o efeito da quantidade de catalisador sobre a eficiéncia de degradacéo,
variando a quantidade de catalisador de 0,25 g.L* a 1,0 g.L?, a fim de determinar qual a quantidade
Otima de catalisador a utilizar. A concentracdo inicial de alprazolam foi mantida constante durante

estes ensaios (1,5x10° mol.dm®).

As Figuras 5.11 a 5.13 mostram a influéncia da quantidade de TiO, B500 e TiO, M500, e TiO, P25,
respetivamente, na percentagem de degradacgéo do alprazolam, determinada ao comprimento de onda
maximo, A=221,5 nm. Em todos o0s casos pode-se observar um crescimento inicial na velocidade de
degradacdo com o aumento da quantidade de catalisador, o que é mais evidente na fotocatalise com
TiO2 B500 e TiO, M500, do que com TiO, P25, o que pode ser explicado pelo aumento na quantidade
de centros ativos disponiveis para a adsor¢do do farmaco e consequente reacdo de degradacdo. No
entanto, esse aumento é pouco significativo quando se varia a concentragdo de catalisador de 0,5 g.L-
! para 1,0 g.L?, devido ao efeito de filtro interno e de dispersdo da radiagéo provocado pela existéncia
de uma quantidade excessiva de catalisador. Para uma concentracéo de catalisador de 1,0 g.L* comega
a verificar-se o efeito filtro interno, o que demonstra que grandes quantidades de catalisador nédo séo
necessarias. Deste modo, a quantidade 6tima de TiO, para a degradacédo do alprazolam foi considerada
de0,5g.L

Verifica-se que apds 120 min de fotélise com os varios catalisadores a degradacdo é semelhante, no
entanto a velocidade de degradacdo inicial é mais rapida com o catalisador TiO, P25, 0 que sugere a

importancia do tamanho e morfologia das particulas na fotodegradacéo.
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Figura 5.12 Fotodegradagéo do alprazolam 1,5x10°5 mol.dm com diferentes quantidades de TiO, M500.
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Figura 5.13 Fotodegradacéo do alprazolam 1,5x10-°.mol.dm3 com diferentes quantidades de TiO, P25.

5.2.3.2 Efeito da concentragdo de alprazolam usando como catalisador TiO> B500

O efeito da concentragdo inicial de alprazolam na percentagem de degradacéo foi estudado, variando-
se a sua concentracao de 1,3x10° mol.dm™ a 3,5x10° mol.dm™ e mantendo-se constante a quantidade
de TiO, B500 em 0,5 g.L?, Figura 5.14.

Os resultados referentes a este estudo, Figura 5.14, mostram que para concentragdes mais elevadas de
alprazolam (3,5x10° mol.dm™®) a percentagem de degradacdo é menor quando comparada com a
fotodegradacédo de uma solugdo cerca de duas vezes mais diluida (1,6x10° mol.dm=) e para solugdes
de concentragdo ainda menor (1,3x10° mol.dm=). Conclui-se assim que a concentracdo 6tima de
substrato (alprazolam) a ser degradado para a quantidade de catalisador de 0,5 g.L* é de 1,5x10°
mol.dm= a pH=6,0.

Para a solugdo mais concentrada de alprazolam é possivel remover cerca de 64% da concentracao
inicial do farmaco ap6s 2 horas de irradiacdo, sendo necessarias 4 horas para remover 87%,

percentagem que é conseguida ao fim de 2 horas para uma solucéo 1,5x10° mol.dm,
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Figura 5.14 Efeito da concentracdo inicial do alprazolam na percentagem de degradacéo na presenca de 0,5
g.Lt de TiO, B500 a pH 6,0.

Observando as Figura 5.15 e 5.16, pode-se verificar que a degradacéo do alprazolam para as diferentes

concentragdes iniciais, até 120 min de irradiacdo, segue uma cinética de pseudo-primeira ordem.
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Figura 5.15 Cinética de degradacdo do alprazolam com diferentes concentrag@es iniciais com 0,5 g.L™ de TiO,
B500 a pH=6,0.
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Figura 5.16 Cinética de degradacéo do alprazolam com diferentes concentrag@es iniciais com 0,5 g.L™ de TiO,
B500 a pH=6,0.

Na Tabela 5.3, encontram-se compilados os resultados referentes a percentagem de degradacdo e

constante cinética. Da andlise dos resultados pode verificar-se que o alprazolam com a concentragéo

de 1,5x10° mol.dm= é o que apresenta maior percentagem de degradacéo, para o mesmo tempo de

irradiacdo, assim como maior constante cinética. Pode-se constatar que para concentragdes maiores a

percentagem de degradag&o e a constante cinética S&o menores.

Uma causa possivel para este efeito é a competicdo entre o farmaco e os fotoprodutos para 0 nimero

limitado de sitios ativos do catalisador.

Tabela 5.3 Percentagem de degradacéo (% Deg) e constante cinética (k) resultante da fotodegradacéo de ALP

com diferentes concentrag@es iniciais utilizando 0,5 g.L* de TiO, B500.

[ALP] (mol.dm"?) Tempo (min) k (min') % Deg
90 70
1.3x10° 1,2x107?
120 72
90 76
1.4x10° 1,4x10?
120 79
90 83
1.5x10°% 1,8x107
120 87
1.6x10° 90 9,8x103 59
90 54
3.5x10° 8,6x10°3
120 65
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5.2.3.3 Fotodegradacgdo do alprazolam com nanoparticulas de TiO; P25

O didxido de titanio P25 foi utilizado como catalisador em um ensaio comparativo para com a
atividade dos catalisadores sintetizados, na fotocatalise do alprazolam. A fotodegradacéo do farmaco

com este material foi realizada nas condiges otimizadas descritas anteriormente.

A Figura 5.17 mostra os espectros de absorcdo do alprazolam fotolisado com diferentes tempos e
inserido na figura encontram-se os espetros de absorcao relativamente a pré-adsorcao. Nos espetros de
pré-adsorcao pode verificar-se que estes praticamente se mantém constantes, ndo havendo qualquer
alteracéo das bandas do alprazolam.

Nos espetros de absor¢do referentes a fotodegradacdo verifica-se que logo apds 5 min de irradiacéo ha
um decréscimo significativo da banda de absor¢do ao comprimento de onda maximo, com uma
percentagem de degradacao de 50%. Ao fim de 90 min de fotdlise praticamente ndo existe alprazolam,
obtendo-se por UV-vis 92% de degradagéo.

A partir dos 30 min hé a evidéncia de uma banda préximo dos 202 nm que correspondera a um possivel
fotoproduto, essa banda cresce muito lentamente até ao final da fotolise.
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Figura 5.17 Espectros de absorcdo da solugdo aquosa de alprazolam 1,5x10°° mol.dm fotolisada ao longo do

tempo com TiO, P25 0,5 g.L* a pH=6,0 e inserido os espetros de pré-adsorgéo.

Efetuou-se o estudo das solucdes fotolisadas através de HPLC-DAD e verificou-se ap6s 15 min de
irradiacdo, ha o aparecimento de um novo pico a t=9,3 min indicando a presenca de um produto. A
area deste pico vai aumentando ao longo do tempo de irradia¢do, assim como a diminuicao do sinal

correspondente ao alprazolam, a t=4,3 min como se pode concluir da analise da Figura 5.18. Aos 30
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min de irradiacdo obtém-se 98% de degradacao. Apds este periodo o decréscimo do alprazolam é muito

pequeno e lento sendo a sua percentagem de degradacao de 99% ap6s 90 min de irradiacéo.

A diferenca entre a percentagem obtida por HPLC-DAD e UV-vis deve-se ao facto de por HPLC

apenas se ver um composto em cada tempo de retencdo, ja por UV-vis pode-se ver mais do que um
composto na mesma zona de absorc¢do e de comprimento de onda.
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Figura 5.18 Grafico do desaparecimento do alprazolam e aparecimento do produto determinado por HPLC-
DAD, A=221,5 nm, com TiO; P25.

A contante cinética obtida por HPLC-DAD foi de 5,4x10! min? resultante do ajuste a uma
monoexponencial, Figura 5.19.

O grau de mineralizacdo da substancia alvo, ou seja, a oxidagdo do alprazolam a CO-, H,O e compostos
de nitrogénio (N), foi avaliado por analises de carbono orgénico total.

A quantidade tedrica maxima de carbono resultante de uma solugdo de alprazolam de concentracéo de

1,5x10° mol.dm é de 3,06 mg.L™ de carbono. A anélise de TOC foi efetuada pelo método analitico
cujo limite de quantificacdo é 1,0 mg.L* de carbono.

Determinou-se 0 TOC de uma solucdo de alprazolam 1,5x10° mol.dm utilizada como branco e das
solucdes de alprazolam 1,5x10° mol.dm™ fotolisadas com 0,5 g.L* de TiO, P25 apés 90 min. O

resultado obtido indica que a quantidade de carbono existente € menor que o limite de quantificacao
logo a percentagem de mineralizagdo serd maior que 85%.
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Figura 5.19 Resultados cinéticos determinados por HPLC-DAD da solugéo aquosa de alprazolam 1,5x10°°
mol.dm3, 1=221,5 nm, fotolisada com TiO P25.

5.2.3.4 Fotodegradagdo do alprazolam com nanoparticulas de TiO> B400

Um estudo semelhante ao realizado com TiO, B 500 e com TiO, P25 foi efetuado com o catalisador
TiO2 B 400.

Na Figura 5.20 estdo representados os espectros de absor¢do do alprazolam ao longo do tempo de
irradiacdo na presenca de TiO, B 400. Ao analisar a figura, verifica-se que o alprazolam é degradado

ao longo do tempo, obtendo-se aproximadamente 62% de degradacao, ap6s 90 min de irradiagéo.

Né&o se verifica a formacdo de nenhuma banda nova, o que significa que os fotoprodutos a existirem,
absorvem na mesma regido do alprazolam.
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Figura 5.20 Espectros de absor¢do da solugdo aquosa de alprazolam 1,5x10-° mol.dm fotolisada ao longo do

tempo com 0,5 g.L* de TiO, B 400 pH=6,0 e inserido os espetros de pré-adsorcao.

O estudo das solucdes fotolisadas, por HPLC-DAD a A=221,5nm, ndo mostrou qualquer outro pico
além do alprazolam. Ao fim de 90 min de irradiacdo ainda existe alprazolam sendo a percentagem de
degradacdo de 86%, valor superior ao obtido por espetroscopia de absor¢do pelas razdes ja referidas.

Na Figura 5.21, encontra-se representada a curva de degradacdo do alprazolam fotodegradado com
TiO, B400 determinada por HPLC-DAD. Analisando os resultados pode-se inferir que a curva de
degradacdo segue uma cinética de pseudo-primeira ordem. A contante cinética obtida é de 1,8x107?
min?,

Avaliou-se o grau de mineralizacdo da substancia alvo ap6s fot6lise durante 90 min, tendo-se obtido

1,5 mg.L* de carbono, correspondendo a uma percentagem de mineralizacéo de 56%.
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Figura 5.21 Resultados cinéticos determinados por HPLC-DAD da solugéo aquosa de alprazolam 1.5x10°°
mol.dm3, A=221.5 nm fotolisada com TiO, B400.

5.2.3.5 Fotodegradagdo do alprazolam com nanoparticulas de TiO> B500

A Figura 5.22 representa os espectros de absor¢do do alprazolam ao longo do tempo de irradiacéo na
presenca de TiO, B500. Apds 90 min de irradiagdo obteve-se aproximadamente 83% de degradacao,

determinada por UV-vis, ndo se observando a formagdo nenhuma banda nova.
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Figura 5.22 Espectros de absorcéo da solucdo aquosa de ALP 1,5x10° mol.dm fotolisada ao longo do tempo

com 0,5 g.L* de TiO, B500 a pH=6,0 e inserido os espetros de pré-adsorgao.
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Efetuou-se o estudo das solucBes fotolisadas através de HPLC-DAD e verificou-se nao existir o
aparecimento de nenhum pico novo, logo ndo se detetando o aparecimento de nenhum fotoproduto.
Ao fim de 90 min de irradiacdo ainda se deteta alprazolam obtendo-se uma percentagem de degradacgéo
de 87%.

Na Figura 5.23, encontra-se representada a curva de degradacdo do alprazolam fotodegradado com
TiO, B500 determinada por HPLC-DAD. Analisando a figura pode-se inferir que a curva de
degradacdo segue uma cinética de pseudo-primeira ordem, tal como nos casos anteriores tendo-se

obtido uma contante cinética de 4,5x102 min™.

Determinou-se o grau de mineralizagdo apds fotélise durante 90 min, tendo-se obtido 2,1 mg.L? de

carbono, correspondendo a uma percentagem de 38% de mineralizacdo.
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Figura 5.23 Resultados cinéticos determinados por HPLC-DAD da solugdo aquosa de ALP 1,5x10"° mol.dm®,
A=221,5 nm, fotolisada com TiO, B500.

5.2.3.6 Fotodegradagdo do alprazolam com nanoparticulas de TiO> M500

O catalisador TiO; sintetizado pelo método sol-gel ndo acidificado calcinado a 500°C também foi
testado na degradacdo do alprazolam cujos espetros de absor¢do ao longo do tempo de irradiacio se
encontram na Figura 5.24. Destes espetros verifica-se que apds 5 min de fotélise a intensidade das
bandas de absorc¢do a 221,5 nm e 250 nm comecam a diminuir tendo-se degradado aproximadamente

10% do composto.

Ao fim de 90 min de fotolise, verifica-se o desaparecimento do alprazolam com uma percentagem de

degradacéo de 92% determinada por UV-vis.
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Tal como acontece na fotodegradacdo usando o TiO, P25, os espetros de degradacdo do alprazolam
com catalisador TiO, M apresentam o aparecimento de uma nova banda préxima dos 202 nm tendo

esta inicio por volta dos 30 min.

Pré-adsorgio

Abs

200 225 250 275 300 a5 B0 75 400
2 (nm)

t=0 min
— t=5 min
t=10 min|
t=15 min|
— t=30 min
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0,0 :
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200 225 250 275 300 325 350 375 400
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Figura 5.24 Espectros de absor¢do da solugdo aquosa de alprazolam 1,5x10-° mol.dm3, A=221,5 nm, fotolisada

ao longo do tempo com 0,5 g.L ™ de TiO, M500 e inserido os espetros de pré-adsorcéo.

Efetuou-se o estudo das solugdes de alprazolam fotolisadas com TiO, M 500 através de HPLC-DAD
e verificou-se que ap6s 15 min de irradiagcdo ha o aparecimento de um novo sinal com um t,=9,9 min
que indica a presenca de um novo composto, cuja area vai aumentando ao longo do tempo de irradiacao
como representado na Figura 5.25. Ao fim de 90 min de irradiacéo praticamente ndo existe alprazolam

sendo a sua percentagem de degradacgao de 99%.

Tanto com o catalisador TiO2 P25 como o TiO, M em solucéo de alprazolam irradiada ha a formacéo
de fotoprodutos embora a tempos de retencdo diferentes e nas mesmas condi¢fes experimentais

indicando que serdo compostos diferentes.
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Figura 5.25 Grafico do desaparecimento do alprazolam fotolisado com TiO2 M500 e aparecimento do

fotoproduto, determinado por HPLC-DAD, A=221,5n

m.

Na Figura 5.26, encontra-se representada a curva de degradagéo do alprazolam fotodegradado com

TiO, M500 determinada por HPLC-DAD. Analisando a figura pode-se inferir que a curva de

degradacdo segue uma cinética de pseudo-primeira ordem tendo-se obtido uma contante cinética de

9,0x102 min™.

2,5x10°

2,0x10°

1,5x10°

mAU

1,0x10°

5,0x10°

0,0 T T T T T T T T
0 20 40 60 80
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Figura 5.26 Resultados cinéticos determinados por HPLC-DAD da solugdo aquosa de alprazolam 1,5x10°°

mol.dm=, A=221,5 nm, fotolisada com TiO, M 500.
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Determinou-se o grau de mineraliza¢do do alprazolam apds fotdlise durante 90 min, tendo-se obtido
um valor inferior ao limite de quantificacdo, correspondendo a uma percentagem de mineralizacéo

superior a 85%.

Na Figura 5.27, para melhor comparacéao dos resultados apresentamos a evolugdo da concentragdo do
alprazolam, irradiado ao longo do tempo, na presenca dos diferentes catalisadores determinado por
UV-vis e HPLC-DAD. Analisando os dados pode-se concluir que de todos os catalisadores
sintetizados pelo método sol-gel, o que é sintetizado em meio néo &cido, TiO, M500, é o que apresenta
melhores resultados possivelmente devido & maior area de superficie (92,4 m2.g?') e a sua elevada

cristalinidade, embora com apenas a fase de anatase.

No caso dos catalisadores sintetizados pelo método sol-gel acidificado (B400 e B500) podemos
concluir que a temperatura de calcinagdo tem influéncia na velocidade de fotodegradagdo do
alprazolam uma vez que com didxido de titanio calcinado a temperatura 500°C ao fim de 90 min de
fotolise obtém-se 83% de degradacdo, enquanto que com o catalisador calcinado a 400°C a
percentagem de degradacgdo obtida € de 62 %. Apesar do TiO, B400 apresentar maior area de superficie
(78 m2.g1) do que o TiO, B500 (36 m2.g%), este Gltimo apresenta maior cristalinidade e a coexisténcia
das duas fases (anatase e rutilo), numa proporcao de 50:50, conforme descrito no Capitulo 3.

O catalisador comercial (TiO2P25) demonstrou ser mais eficiente na degradagéo de alprazolam que os
catalisadores sintetizados pelo método sol-gel, com percentagens de degradagédo que alcangam 0s 92%
em 30 min e, uma constante cinética de 1,9x10* mol.dm, por UV-vis.

07
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061 v TiO, B400 2,5x10" Tio, P25
05 ® TiO, BS00 5 OX10° v TiO, B400
o ®  TiO, M500 ' ® TiO, BS00
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8947 2 15x10° -
<034 c
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Figura 5.27 Evolucéo da concentragdo do alprazolam ao longo do tempo na presenca dos diferentes
catalisadores, determinada por UV-vis e HPLC-DAD, A=221,5 nm.

Na Tabela 5.4 encontram-se sumarizados os resultados referentes a fotodegradacéo do alprazolam com
os diferentes catalisadores ao fim de 90 min. Analisando os dados obtidos para as amostras estudadas
verifica-se uma diminuic&o da concentrago inicial de TOC, o que indica mineralizagdo. E de salientar

que os dados obtidos para o TiO, M e TiO, P25 mostram que praticamente a mineralizacao foi total.
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O resultado obtido para a amostra que foi fotolisada com TiO, B400 indica-nos que houve
aproximadamente 60% de mineralizacdo da solugdo. No caso do TiO, B500 verifica-se que foi o que

menos mineralizou, indicando que os fotoprodutos detetados sdo dificeis de mineralizar.

Tabela 5.4 Percentagem de degradacdo, constante cinética e velocidade inicial resultantes da fotodegradacdo do
alprazolam com os diferentes catalisadores, determinadas por UV-vis e HPLC-DAD e resultados de TOC ao fim

de 90 min de fotodegradagéo.

UV-vis HPLC-DAD TOC
Amostras
% Deg k (min'1) % Deg k (min) mg C.L* % miner.
TiO2 P25 92 1,9x101 99 5,4x10! <LQ >85
TiO2 B400 62 4,9x10°3 86 1,8x107 15 56
TiO2 B500 83 1,8x107 87 4,5x107? 2,1 38
TiO2 M500 92 3,4x107? 99 9,0x107? <LQ >85

5.2.4 Andlise de fotoprodutos por espetroscopia de fluorescéncia

Nos casos em que a mineralizacdo ndo é completa, a caracterizacdo dos fotoprodutos é de grande
importancia na determinagdo do mecanismo de degradacdo. Na literatura existe um estudo da
degradacgdo do alprazolam com radiacdo UVA e UVB, cujos fotoprodutos foram identificados por
espectroscopia de fluorescéncia. Este método permite determinar produtos de degradacdo a baixas
concentragdes (> 10°mol.dm) [280, 281].

Os autores referem que os principais produtos resultantes da fotodegradacdo do alprazolam e que
exibem fluorescéncia sdo triazoloaminoquinoleina e 8H-alprazolam, cujas estruturas quimicas estao
representadas na Figura 5.4. A triazoloaminoquinoleina apresenta uma forte fluorescéncia, com uma
banda de emissdo a 410 nm para Aexc=260 nm. Este composto surge do rearranjo fotoquimicos do anel
de sete membros de ALP para um anel de seis membros, a deslocalizacdo alargada nestes sistemas
pode ser responsavel pela forte fluorescéncia observada. O 8H-Alprazolam é formado pela

desclorinagcdo promovida pela radiagdo do ALP [280].

Nos nossos estudos, por espectroscopia de fluorescéncia, também foi observada uma forte banda de
emissao centrada a Amax=435 nm resultante do fotoproduto fluorescente do alprazolam na presenca de

TiO, B500 e TiO, M500 ap6s 15 min de irradiacdo, Figura 5.28 e 5.29, respetivamente, nao tendo sido
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observada para tempos de irradiacdo menores. Esta banda vai diminuindo ao longo do tempo de

irradiacdo o que indica que o fotoproduto também se degrada.

5

—#— ALP 1,5x10” mol.dm”
1,2x10° ALP 1,5x10° mol.dm” fot 15 min
—&— ALP 1,5x10° mol.dm” fot 90 min
1,0x10° 4 | L2 ALP 1,5x10” mol.dm” fot 120 min

Intensidade (u.a)

0,0
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Figura 5.28 Espetros de emissdo com excitacdo a 260 nm de uma solugéo de alprazolam 1,5x10° mol.dm3
nao fotolisada e fotolisada na presenca de 0,5 g.L™* de TiO, B500.
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Figura 5.29 Espetros de emissdo com excitacdo a 260 nm de uma solugéo de alprazolam 1,5x10° mol.dm3

ndo fotolisada e fotolisada na presenca de 0,5 g.L™ de TiO, M500.
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Com o catalisador TiO, B500 aos 90 min de irradiacdo, um novo fotoproduto fluorescente, que
apresenta estrutura vibracional, é detetado pela presenca das bandas a 360 nm e 380 nm 0 que ndo se
verifica com o catalisador TiO, M500, contudo ndo conseguimos identifica-lo por fluorescéncia,
podera ser eventualmente o composto 8H-alprazolam, composto este que foi identificado por
Nudelman et al. [280].

Os espectros de excitacdo das amostras fotolisadas a 15 e 90 min foram obtidos com emisséo a 360
nm e 450 nm e podem ser observados na Figura 5.30. Através da sua analise confirma-se que a emisséo
a 360 nm e a 450 nm correspondem a produtos diferentes uma vez que 0s espectros de excitacdo sao

distintos.
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Figura 5.30 Espetros de excitacdo uma solugdo de alprazolam 1,5x10°° mol.dm fotolisada na presenca de 0,5
g.Lde TiO, B500.

5.2.5 Identificagdo dos fotoprodutos por LC-MS

Os produtos de fotodegradacdo do alprazolam foram identificados por LC-MS no modo electrospray
positivo. As amostras estudadas foram as que foram sujeitas a irradiacdo durante 15 min e 90 min na
presenca de 0,5 g.L* de TiO, B500.

O cromatograma total de ides (TIC) do alprazolam de concentragdo 1,5x10° mol.dm= encontra-se

representado na Figura 5.31, onde se pode verificar que este apresenta apenas um sinal a t;= 6,86 min.
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Figura 5.31 TIC da amostra de alprazolam 1,5x10"° mol.dm3.

Na Figura 5.32, encontra-se 0 espectro de massa do alprazolam correspondente ao tempo de retengdo
obtido anteriormente. Usando 0 modo AutoMS é possivel alcancar o MS? de cada pico, a obtencéo do
perfil de fragmentacéo que permite a identificagdo inequivoca dos sinais. A analise de MS? do pico a
6.86 min apresenta os seguintes fragmentos principais: 309 (M+1), 281, 274, 240 e 205. O pico de
fragmentagdo mais abundante do alprazolam é a m/z 281, que pode ser interpretado como a perda de
N2, 0 pico a m/z 274 é formado a partir da clivagem da ligagdo C-Cl e o pico a m/z 205 atribui-se &

clivagem do benzaldeido de acordo com a literatura [290].
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Figura 5.32 Espetro de massa do alprazolam 1,5x10° mol.dm-,

Como se pode observar no cromatograma total de ides do ALP fotolisado na presenca de TiO, B500,
apo6s 15 min de fototransformacdo, Figura 5.33, o pico a 6,86 min € menos intenso e observa-se a
formacdo de novos sinais, com tempos de retengdo 5,0 min, 6,54 min e 7,4 min correspondem a

fotoprodutos do alprazolam.

164 Fotocatalise com 6xidos metalicos semicondutores na degradacédo de farmacos e pesticidas em agua



Capitulo 5 — Estudo da Fotodegradacéo do Alprazolam com Nanoparticulas de TiO; Sintetizadas

o & . L S v
g _ _:_ . 4 '\__.' L] '.u.' bt B 18 Time [rranf

ALP o 1 B 0111000 1L salus

Figura 5.33 TIC da amostra de alprazolam 1,5x10"° mol.dm ap6s 15 min de fototransformag&o com o
catalisador TiO, B500.

Aos 90 min de irradiacdo, Figura 5.34, verifica-se que uma parte do alprazolam se degradou, uma vez

que o pico correspondente ao composto tem uma intensidade muito mais baixa.
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Figura 5.34 TIC da amostra de alprazolam 1,5x10°° mol.dm-3 ap6s 90 min de fototransformagao.

Os espectros de massa foram realizados para os tempos de retengéo 5,0 min, 6,54 min e 7,4 min. A
andlise dos espectros correspondentes as amostras irradiadas durante 15 min e 90 min, mostra a
existéncia de um pico a m/z 327 ([2- [3- (aminometil) -5-metil-4H-1,2,4 -triazol-4-il] -5-
clorofenil](fenil) metanona), m/z 298 (5-cloro (5-metil-4H-1,2,4-triazol-4-il) benzofenona) e m/z 325
(o-hidroxialprazolam) apds 15 min, Tabela 5.5. Dos produtos obtidos por HPLC-MS, apenas o a-

hidroxialprazolam ainda néo foi reportado, j& o [2- [3- (aminometil) -5-metil-4H-1,2,4-triazol-4-il]-5-
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clorofenil](fenil)metanona, também conhecida como triazolbenzofenona, foi identificado por varios
autores [290-293]. O fotoproduto (5-cloro (5-metil-4H-1,2,4-triazol-4-il) benzofenona) também ja foi
reportado por diversos autores como tendo sido identificado nos seus estudos [280-283, 290]. Nao foi
identificado por LC-MS a triazoloaminoquinoleina (m/z=308) o que sugere que existe em baixa

concentracao.

No cromatograma de full scan obtido ap6s 90 min de irradiacdo, o pico a m/z 327 nédo é detetado,

embora 0s outros compostos estejam presentes.

Tabela 5.5 1Ges detetados por ESI(+) MS apés a fotodegradagdo da solugéo aquosa de ALP 1.5x10° mol.dm
na presenca de 0.5 g.L ™ TiO, B500.

ESI(+)MS )
Nome Estrutura (M) tr (min)
[M+H]* (m/2)
H3C N
)
/N
([2- [3- (aminometil) -5-metil-4H- N\&
1,2,4 -triazol-4-il] -5-clorofenil] O NH, 327 4,98
Cl —0
(fenil) metanona)
HyC
—N
=\
N/
(5-cloro (5-metil-4H-1,2,4-triazol N
. o 298 6,54
-4-il) benzofenona)

(8-cloro-1-metil-6-fenil-4H- N\§7
i OH
[1,2,4]triazol [4,3a][1,4] O -

benzodiazepina-4-ol)

7,40
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5.2.6 Considera¢oes mecanisticas

Embora nédo tenha sido feita nenhuma tentativa para realizar um estudo mecanistico detalhado, com
base nos fotoprodutos observados na se¢do 5.2.5, propomos um mecanismo para a fototransformacéo
inicial do alprazolam na presenca de TiO; que € apresentado no esquema 5.1. Os processos mostrados
serdo posteriormente seguidos por novas reacdes que conduzem a parcial mineralizacdo, de acordo
com os resultados de TOC.

N
\ﬁ \ \r N
N =\
Ly \y Y ht
_——=N o cl —N -H* o
Cl

o 73

H3C
N 3

— \ /N\
N N
N S N\/
C N homolise C-C homolise
"H H,0, -HO* o Nz H,0, -HO" °
o cl

N O O

C N homolise
C C formagao da Ilgagao
H,0, -HO®

Esquema 5.1 Mecanismo proposto para a fototransformacdo do alprazolam catalisado por nanoparticulas de
TiO..
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5.3 Conclusoes

Neste trabalho foi estudada a atividade fotocatalitica, do alprazolam, com catalisadores de TiOx.

Realizou-se o estudo da influéncia da concentracdo de catalisador bem como da concentragdo do
alprazolam na percentagem de degradacdo deste concluindo-se que para concentra¢bes de TiO-
superiores a 0,5 g.L™* comeca a verificar-se o efeito de filtro interno e de dispersdo de radiagdo
provocada pela existéncia de uma quantidade excessiva de catalisador. A concentracdo de farmaco
também teve influéncia na percentagem de degradacdo, demonstrando-se que para concentracdes
superiores a 1,5x10"° mol.dm™ a percentagem de degradacdo diminui, devido possivelmente ao nimero
de sitios ativos disponiveis, limitando assim o processo de degradacdo. Para concentracdes inferiores
as percentagens de degradagdo também sdo menores.

Os desempenhos obtidos empregando os catalisadores sintetizados pelo método sol-gel na degradacédo
do alprazolam foram efetivos, na medida em que se verificou uma percentagem de degradacao entre
86% a 99% ao fim de 90 min de irradiacdo. O alprazolam degrada de um modo direto com radiacéo
de comprimento de onda igual a 254 nm, mas nao degrada com luz a comprimento de onda igual a 365

nm, apenas se obteve 9% para tempo de fot6lise de 180 min.

Foi possivel observar que o TiO, B500 é mais eficiente que o catalisador TiO, B400 na fotodegradagdo
de alprazolam, o que leva a crer que a cristalinidade e as fases tém influéncia na fotodegradagéo, uma
vez que o didxido de titdnio a 500°C tem maior cristalinidade embora menor area de superficie. Os
catalisadores B400 e B500 possuem mistura de anatase e rutilo tendo, no entanto, o B500 maior
quantidade de anatase que o B400, o que também justifica maior eficiéncia na fotodegradagéo pois a

fase anatase tem maior atividade fotocatalitica.

Dos catalisadores sintetizados o que apresenta maior percentagem de degradacéo é o TiO, M500, este

catalisador € quase tdo bom como o TiO, P25.

A fotodegradacao de alprazolam catalisada segue uma cinética de pseudo-primeira ordem, obtendo-se
constantes de velocidade para o TiO2 B 400 de 1,8x102 min* e TiO, B 500 de 4,5x102 min, 9,0x10-
2min? para o TiO, M500 e 5,4x10 min para o TiO, P25.

As analises de TOC demonstram que o alprazolam foi quase completamente mineralizado com o TiO;
M e o0 TiO, P25 ao fim de 90 min de irradiacdo, o que esta de acordo com os dados obtidos por HPLC-
DAD para as percentagens de degradacéo e para o facto de nédo se ter detetado nenhum fotoproduto ao
fim de 90 min. Com o TiO, B500 observou-se uma percentagem de mineralizacdo menor e dai a

detecdo de fotoprodutos por LC-MS e fluorescéncia.
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Por espectroscopia de fluorescéncia foram identificados dois fotoprodutos luminescentes

(triazoloaminoguinoleina e 8H-alprazolam), na presenca de TiO, B500 e com TiO, M500 apenas foi

detetada a triazoloaminoquinoleina.

Através da técnica LC-MS foi possivel identificar trés produtos resultante da fotolise do farmaco com

TiO2 B 500 que correspondem aos valores de m/z 327, 325 e 297.
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Capitulo 6 Degradacao Fotocatalisada do Ibuprofeno e

Naproxeno em Agua por Nanoparticulas de TiO,
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6.1 Introducao

Neste capitulo serdo apresentados os resultados do estudo da fotodegradacao do ibuprofeno (IBP) e do
naproxeno (NPX) que sdo anti-inflamatérios ndo esteroides (NSAIDs) amplamente disponiveis a nivel
mundial.

O ibuprofeno ((RS)-2-(4-(2-metilpropil) fenil) acido propanoico), Figura 6.1, é um farmaco do grupo
dos anti-inflamatdrios ndo esteroides, que tém em comum a capacidade de combater a inflamacdo, a
dor e a febre. Tem propriedades anticoagulantes, diminuindo a formacao de codgulos sanguineos. O
ibuprofeno conjuntamente com outros principios ativos, como o cido acetilsalicilico, o paracetamol

entre outros, fazem parte da lista de farmacos essenciais da Organizacdo Mundial de Saude [294].

Figura 6.1 Representacdo da estrutura molecular do ibuprofeno, (RS)-2-(4-(2-metilpropil) fenil) &cido

propanoico).

O ibuprofeno tem um centro quiral na posi¢ao o, existindo dois possiveis enantiomeros, Figura 6.2. O
enantiomero (S)-ibuprofeno é aquele que apresenta atividade anti-inflamatéria, analgésica e
antipirética, sendo o enantiémero (R)-ibuprofeno inativo [295].

CH3

il e)
T
&

OH ~ OH
CH, CHs

HaC HsC
a) b)

Figura 6.2 Representagdo dos enantiémeros do ibuprofeno; a) R (-) ibuprofeno; b) S (+) ibuprofeno [296].
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O ibuprofeno é comercializado como mistura racémica ha cerca de 30 anos porque, por um lado, o
custo de producdo de um unico enantiémero é elevado, e por outro, devido a presenca no organismo
humano de uma enzima do tipo isomerase que converte uma fracdo substancial de R (-) ibuprofeno
(50% a 60%) no enantiomero S (+) ibuprofeno [297, 298].

O naproxeno [(+) - (S) -2- (6-metoxinaftaleno-2-il) acido propanoico], Figura 6.3, é um farmaco do
grupo dos anti-inflamatérios ndo esteroides amplamente utilizados para o alivio da dor suave a

moderada e tratamento de osteoartrite e artrite reumatoide [299].

e
I
&

OH

HsC o}
\O

Figura 6.3 Representacgdo da estrutura molecular do naproxeno, [(+) - (S) -2- (6-metoxinaftaleno-2-il) &cido

propanoico].

O ibuprofeno e o naproxeno sdo os farmacos mais utilizados em todo o0 mundo [300]. Devido ao seu
alto consumo, a sua presenca ambiental e potencial impacto ecol6gico no ambiente aquatico sao um
motivo de preocupacdo. Varios autores tém encontrado ibuprofeno em aguas subterraneas, de

superficie, sedimentos e mesmo em &gua de consumo humano [19, 241, 301-304].

O ibuprofeno e 0 naproxeno ndo-metabolizado sdo excretados pela urina ou fezes e chegam ao esgoto
domeéstico. Estudos mostram que mais de 70% do ibuprofeno pode ser removido por tratamento
bioldgico [305]. Apesar da elevada remocéo bioldgica o restante ibuprofeno pode causar problemas
ambientais [306], portanto, tratamentos alternativos e mais eficazes precisam ser utilizados para
remover ibuprofeno [59, 307-309].

Estudos de degradacéo ibuprofeno utilizando TiO2/UV sdo descritos na literatura, no entanto a maioria

deles utiliza concentragdes elevadas do composto farmacéutico [19, 41, 310-312].

O naproxeno, devido a grande utilizagdo deste medicamento sem prescricdo, tem sido detetado em
aguas de superficie, 4gua subterraneas, e dguas potaveis em concentracdes da ordem de 25 ng.L*a 1,5

mg.L?, e a sua remocdo através de biodegradacdes foi estimada em cerca de 71% [19, 313-317].

A sua remogdo em ETAR’s pode variar consideravelmente dependendo do tipo de processo utilizado

e das condigoes de operacdo. Em ETAR’s de lamas ativadas a remocao do naproxeno pode apresentar
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percentagens de remocao inferiores a 47% ou ser quase de 100%. Em alguns estudos é sugerido que
s80 necessarios tempos de retengdo superiores a 12 horas para uma maior eficiéncia de eliminagéo do

naproxeno.

A ecotoxicidade do naproxeno e seus fotoprodutos foi testada em alguns organismos aquaticos, tais
como bactérias, microcrustaceos e algas [318, 319]. A sua presenca ja mostrou consequéncias nefastas
toxicoldgicas [310] e impacto ecolbgico negativo sobre a microbiota dos ecossistemas aquaticos [320].
A degradacdo do naproxeno tem sido estudada por cloracdo, tratamento com biofilme [321], fot6lise
com radiacdo UV [318, 322, 323], fotocatalise com TiO, Degussa [324, 325] e fotocatalise com TiO»
Degussa combinado com a separagdo por nanofiltracdo [326]. Alguns resultados com os tratamentos
acima mencionados mostraram maior toxicidade do efluente devido aos subprodutos. Os resultados
apresentados indicaram que alguns fotoprodutos sdo mais ecotdxicos que 0 naproxeno, no entanto os
efeitos genotdxicos e mutagénicos ndo foram encontrados. Os subprodutos do naproxeno produzidos
através da cloracdo e de fotolise mostraram baixa biodegradabilidade e alta ecotoxicidade em algas,
rotiferos e organismos microcrustaceos [327].

Na literatura, ndo foram encontradas indicacdes sobre os produtos formados durante a fotélise
direta/oxidacdo do naproxeno a 254 nm, no entanto foram propostos esquemas de reagdo para a sua

fotolise/foto-oxidacdo em solugdo aquosa sob condicdes de irradiagdo UV solares [328-333].

Como indicado anteriormente, 0s AOP’s mostram resultados promissores na remogéo de poluentes de
sistemas aquosos [112, 310, 312]. No entanto, apenas dois estudos com identificacdo de fotoprodutos,
foram publicados sobre a fotocatalise com TiO: de ibuprofeno e naproxeno [325, 334]. As reacdes
guimicas geram espécies altamente reativas, como HO", que se acredita iniciarem o processo de
oxidacdo de moléculas poluentes [335-338]. Em fotocatalise heterogénea usando TiO, / UV, a
irradiacdo abaixo de 380 nm gera pares de eletrdo/lacuna (e" / h*) na superficie de TiO, que podem
reagir com agua adsorvida ou O e gerar HO" e outras espécies. Embora os AOP’s possam, em alguns
casos, mineralizar totalmente os compostos organicos em CO-, H,O e ies inorganicos, nem sempre €

alcangado e, em alguns casos, sdo produzidos subprodutos mais toxicos [339-341].

O nosso objetivo € utilizar os materiais cataliticos que sintetizamos e verificar se estes sdo eficientes
na degradac&o/mineralizagéo do ibuprofeno e do naproxeno e comparar os resultados com o TiO, P25.
A identificacdo dos fotoprodutos, que é a chave para o entendimento mecanistico da fotodegradacao,

também é um dos nossos focus.
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6.2 Resultados e Discussao

6.2.1 Determinagdo do coeficiente de absor¢do molar do ibuprofeno e do naproxeno

O comportamento do ibuprofeno e do naproxeno em solucéo aquosa foi estudado por espectroscopia
de absorcdo UV-vis.

O espetro de absorcdo do ibuprofeno, Figura 6.4, mostra uma banda de absor¢do a um comprimento
de onda de 220 nm e bandas estruturadas, de menor intensidade, a 264 nm e 271 hm com auséncia de
absorcéo a partir de 300 nm.
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Figura 6.4 Espetro de absorcdo UV-vis da solugdo aquosa de ibuprofeno 1,5x10* mol.dm3.
Para a determinacdo do coeficiente de absor¢do molar foram preparadas rigorosamente, solucdes
aquosas de diferentes concentracdes (pH 4,6), a partir da solucdo mae 1,5x10* mol.dm3. As

absorvancias foram registadas ao comprimento de onda de 220 nm para cada concentragdo (Tabela

0.3, anexo 1l1), e foi tracado o gréafico correspondente, representado na Figura 6.5.
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Figura 6.5 Representacéo grafica da absorvancia em funcdo da concentracdo do ibuprofeno, A=220 nm.

Analisando o gréfico representado na Figura 6.5, pode-se verificar que existe uma boa linearidade
entre a absorvancia e a concentragdo do ibuprofeno. Dos resultados obtidos através do tracado do
grafico retirou-se o valor do € pela média do declive das retas. Assim o ibuprofeno ao comprimento

de onda de 220 nm tem um coeficiente de absor¢do molar de 9055+100 dm?.cm™*.mol™.,

O espetro do naproxeno em solucdo aquosa representado na Figura 6.6 apresenta uma banda méaxima
de comprimento de onda de 230 nm e bandas estruturadas de menor intensidade a 262 nm, 271 nm,

315 nm e 329 nm e auséncia de absorcéo a partir de 350 nm.
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Figura 6.6 Espetro de absorcdo UV-vis da solugdo aquosa do naproxeno 1,5x10-5mol.dm.
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O coeficiente de absorcdo molar foi obtido do mesmo modo ja descrito para o ibuprofeno, a partir da
solugdo mae 1,5x10°mol.dm com pH de 5,6. As absorvancias foram registadas ao comprimento de
onda maximo do naproxeno (A=230 nm) em fungdo da concentragdo (Tabela 0.4, anexo IlI) e foi

tracado o grafico correspondente, representado na Figura 6.7.

Equation y=a+bx
1,24 [pot Ensaio 1 Ensaio 2 Ensaio 3
Weight No Weighting
Intercept 0 [ o
Siope 79260,4329 79016,9687 7850112554
1.0 |Residual sumot sau 0,00586 0,00323 0,00422

g Pearson's r 0,99946 0,9997 0,99961
R-Square(COD) 0,99892 0,9904 0,09921
Ad. R-Square 0,99861 0,99934 099912
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Figura 6.7 Representacdo grafica da absorvancia em fun¢do da concentragdo do naproxeno, A=230 nm.

Analisando o gréafico representado na Figura 6.7, pode-se verificar que existe uma boa linearidade
entre a absorcdo e a concentracdo do naproxeno obtendo-se para o coeficiente de absor¢cdo molar o
valor de 78930+283 dm?®.cm*.mol .

6.2.2 Fotodegradacgdo direta do ibuprofeno e do naproxeno a Amix=254 nm

Para este estudo um volume de 300 mL de uma solucdo de ibuprofeno de concentracdo 1,5x10*

mol.dm= (0,309 g.L?) foi sujeita a radiacdo de comprimento de onda de 254 nm durante 360 min.

A degradacao do farmaco é confirmada pela observacdo dos espectros de absor¢do UV-vis obtidos
para varios tempos de irradiacdo, os quais se encontram ilustrados na Figura 6.8. Analisando os
espectros de absorcdo verifica-se o desaparecimento da banda do ibuprofeno a 220 nm. A partir dos 5
min de irradiacdo uma banda centrada a 258 nm comeca a crescer até aos 60 min, a partir do qual se

verifica o seu desaparecimento.
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Apdbs 360 min de irradiacdo a percentagem de degradacgdo do ibuprofeno determinada por UV-vis foi
de 79%.
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Figura 6.8 Espetros de absorgéo da solugdo aquosa de ibuprofeno 1,5x10* mol.dm fotolisada a 254 nm

durante diferentes periodos de tempo.

Na figura 6.9, encontram-se as altera¢des espectrais com a perda de absor¢do a 220 nm para ibuprofeno
acompanhada pelo aparecimento de um intermédio que absorve a 258 nm. Esta absor¢do desaparece

subsequentemente para deixar uma ampla absorc¢éo residual.
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Figura 6.9 Gréfico da absorgdo do ibuprofeno e do produto em fungéo do tempo.
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A cinética de degradacéo do ibuprofeno é de ordem zero, obtendo-se uma constante de velocidade de

aproximadamente 1,9x10° min, Figura 6.10.
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Figura 6.10 Cinética da degradaco da solugdo aquosa do ibuprofeno 1,5x10 mol.dm fotolisada a 254 nm,
A=220 nm, pH=4,6.

Uma solucdo de naproxeno de concentragdo 1,5x10° mol.dm foi sujeita a radiacdo de comprimento

de onda de 254 nm durante 30 min.

Analisando os espectros de absor¢do obtidos para varios tempos de irradia¢do, Figura 6.11, verifica-
se 0 desaparecimento das bandas caracteristicas do naproxeno (230 nm, 262 nm, 271 nm e 329 nm),
com o desaparecimento praticamente total das bandas de absor¢do ao fim de 30 min. Apds 30 min de

irradiacdo a percentagem de degradacdo do naproxeno determinada por UV-vis foi de 98%.
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Na figura 6.12 podemos observar os graficos de absor¢do do naproxeno e do produto em fungdo do

tempo onde se denota que a banda de absorcao inicial a 230 nm quase desaparece e uma banda muito

mais fraca € observada em 271 nm, banda essa que cresce nos primeiros 5 min e vai decrescendo

posteriormente.
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Figura 6.12 Gréafico da absorcéo do naproxeno e do produto em fungéo do tempo
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A cinética de degradacdo do naproxeno é de pseudo-primeira ordem obtendo-se uma constante de

velocidade de aproximadamente 3,1x10 min?, Figura 6.13.
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Figura 6.13 Cinética da degradacdo da solugdo aquosa do naproxeno 1,5x10"°> mol.dm fotolisada a 254 nm.

Comparando a fot6lise do ibuprofeno e do naproxeno a 254 nm, verifica-se que estes tém o mesmo
comportamento em relagdo ao decréscimo da sua banda principal, no entanto o ibuprofeno demora

muito mais tempo para se obter a mesma percentagem de degradacdo do naproxeno.

6.2.3 Estudo da fotodegradagdo direta do ibuprofeno e do naproxeno a Améx=365

nm

O estudo da degradacdo de uma solucdo de ibuprofeno de concentragdo 1,5x10* mol.dm? com

radiacdo UV a Amax=365 nm na auséncia de catalisador foi realizado.

Como se pode verificar pelos espectros apresentados na Figura 6.14 ao fim de 360 min de irradiacdo
observa-se uma pequena alteracdo na intensidade da banda maxima do ibuprofeno e o0 aumento da
banda a 258 nm. Este resultado podera dever-se ao facto de com esta lampada ndo termos apenas a
radiacdo a 365 nm mas termos radiacdo a um comprimento de onda menor e o ibuprofeno absorver,

uma vez que a lampada ndo tem apenas este comprimento de onda mas tem varios como se pode
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verificar no espetro representado na Figura 2.11 do Capitulo 2. O facto de colocarmos a manga de
vidro para podermos cortar a radiacdo UV, temos sempre a passar radiacdo a partir dos 320 nm. Valores
da banda a 220 nm mostram que este composto é apenas degradado 18% com luz nestas condicdes. E

de salientar que aparece uma banda a 258 nm que cresce sempre até ao final do tempo de fotolise.
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Figura 6.14 Espetros de absor¢do da solugdo aquosa de ibuprofeno 1,5x10* mol.dm fotolisada a 365 nm.

Analisando os graficos da Figura 6.15, podemos verificar que uma pequena mudanca foi observada na
banda méaxima carateristica do ibuprofeno ap6s irradiacdo com 365 nm na auséncia de fotocatalisador,
como era de esperar uma vez que ha falta de absorbancia neste comprimento de onda, por conseguinte

observa-se um crescimento na banda correspondente a um fotoproduto.
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Figura 6.15 Gréfico da absorcéo do ibuprofeno e do produto em fungéo do tempo.

Na Figura 6.16 encontram-se 0s espetros do naproxeno durante 360 min de irradiagdo com Amax=365
nm. Analisando 0s espetros observa-se alteracdo na intensidade das bandas caracteristicas do
naproxeno. A banda centrada a ~262 nm aumenta até aos 60 min e posteriormente comeca a diminuir.
Verifica-se 0 aparecimento de duas novas bandas, uma a 310 nm que cresce até aos 90 min e
posteriormente comeca a decrescer e outra a 197 nm que aparece a partir dos 60 min, aumentando
ligeiramente até aos 300 min e comecando a diminuir posteriormente. Provavelmente estas
diminuicBes devem-se ao facto de os possiveis novos produtos também comecgarem a ser degradados.
Determinou-se a percentagem de degradacdo por UV-vis do naproxeno a 230 nm ap6s 360 min de

fotolise, tendo-se obtido 85%.
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Abs

Figura 6.16 Espetros de absorcdo da solugdo aquosa de naproxeno 1,5x10-° mol.dm fotolisada a 365 nm.
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A Figura 6.17 mostra-nos que a absorvancia do naproxeno estende-se para a regido UVA (315-400

nm) sobrepondo-se com a fonte de irradiacdo (365 nm), de modo que as alteracdes observadas no

decréscimo da absorcéo da banda caracteristica surgem da fot6lise direta. Podemos também observar

a existéncia de trés possiveis produtos, cuja absorcdo vai crescendo a 197 nm até aos 90 min e

posteriormente decresce ligeiramente. J& 0s outros dois possiveis produtos crescem até aos 60 min

decrescendo ligeiramente ap0s este tempo.

Figura 6.17 Gréafico da absorcédo do naproxeno e dos produtos em funcéo do tempo.
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A cinética de degradacdo do naproxeno ¢ de pseudo-primeira ordem com uma constante de velocidade

de aproximadamente 2,4x102 min encontrando-se o grafico representado na Figura 6.18.
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Figura 6.18 Cinética da degradacdo da solugdo aquosa do naproxeno 1,5x10-° mol.dm fotolisada a 365 nm,
A=230 nm.

6.2.4 Degradagdo fotocatalitica do ibuprofeno e do naproxeno na presen¢a de

catalisadores de TiO:

A capacidade de degradacédo da radiacdo a 365 nm pode ser aumentada através da sua utilizagdo em
processos de oxidagdo catalitica mediada por materiais semicondutores, nomeadamente o dioxido de

titanio.

As etapas iniciais do processo de degradacdo fotocatalitica heterogénea de compostos organicos
consiste na adsorcdo seguida da reacdo quimica envolvendo as espécies adsorvidas no catalisador.
Assim, para todas as experiéncias de fotocatalise realizadas, a pré-adsorc¢éo do catalisador TiO, na
auséncia de luz UV foi seguida por UV-vis durante 90 min, o tempo necessario para se atingir o

equilibrio.

Neste trabalho foi avaliado o efeito da quantidade de TiO» na fotodegradac&o dos farmacos.
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6.2.4.1 Efeitos da quantidade de TiO: na fotocatdlise

Foi realizado um estudo sobre o efeito da quantidade de catalisador na eficiéncia de degradagéo,
variando a quantidade de catalisador numa faixa de 0,2 g.L ™ a 1,2 g.L%, a fim de determinar qual a
quantidade 6tima de catalisador a utilizar.

A concentragédo inicial de ibuprofeno e naproxeno foi mantida constante durante estes ensaios, 1,5x10°

4 mol.dm™ e 1,5x10°° mol.dm, respetivamente.

A figura 6.19 mostra a influéncia da quantidade de TiO, sobre a percentagem de degradacdo do
ibuprofeno e do naproxeno, determinado ao comprimento de onda maximo, A=220 nm e A=230 nm,

respetivamente.

Analisando a figura pode-se verificar que no caso do ibuprofeno a medida que se aumenta a quantidade
de catalisador hd um aumento da percentagem de degradacéo, tendo-se atingido o maximo para 1,0
g.L! uma vez que com maior quantidade de catalisador a percentagem de degradacdo comeca a
diminuir o que pode ser explicado por um efeito de filtro interno e de dispersao da radia¢do provocado
pela existéncia de uma quantidade excessiva de catalisador. Em relagdo ao naproxeno tem-se um
maximo de degradacdo quando se utiliza 0,5 g.L . Deste modo, a quantidade 6tima de TiO; para a

degradacdo do ibuprofeno foi considerada de 1,0 g.L* e para o naproxeno 0,5 g.L ™.
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Figura 6.19 Percentagens de degradacdo do ibuprofeno e do naproxeno com diferentes quantidades de TiO;

determinados para Amax=220 nm e Ams=230 nm, respetivamente.
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6.2.4.2 Fotodegradagdo do ibuprofeno e do naproxeno com TiO; P25

O didxido de titanio comercial P25 foi utilizado como catalisador na fotocatélise do ibuprofeno e do
naproxeno para comparagdo com os outros catalisadores sintetizados. A fotodegradacao dos farmacos

com este material foi realizada nas condicfes 6timas descrita anteriormente.

A Figura 6.20 mostra os espectros de ibuprofeno de concentracdo 1,5x10“ mol.dm™ na presenca de
1,0 g.L! de TiO, P25 fotolisado ao longo do tempo com Amsx=365 nm. Do grafico inserido,
correspondente a pré-adsorcao, verifica-se que hd um decréscimo da banda de absor¢do, o que indica
que o composto ficou adsorvido na superficie do catalisador. Calculou-se a percentagem de adsorcéo

que foi 7,2%, em relacdo a concentragao inicial.

Dos espetros, apos fotdlise pode-se verificar que logo apds 5 min de irradiagdo ha um aumento
significativo da banda de absor¢do ao comprimento de onda 258 nm, banda esta que vai crescendo até
se atingir 60 min de fot6lise e posteriormente comeca a decrescer. Ao fim de 120 min obteve-se uma
percentagem de degradacdo de 63,9% e ao fim de 240 min de fotolise praticamente ndo existe
ibuprofeno uma vez que 74% foi degradado sendo este valor determinada por UV-vis. Quando se faz
esta determinacdo por HPLC-DAD obtém-se aproximadamente 97% de degradacdo ao fim de 120
min, o que indica que praticamente nao existe ibuprofeno. Analises de TOC indicam que apenas 47%
do composto mineralizou o que indica que existem produtos de degradacdo deste composto que néo

mineralizam.
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Figura 6.20 Espectros de absorcéo da solucdo aquosa de ibuprofeno 1,5x10“ mol.dm fotolisada ao longo do
tempo com TiO, P25, 1,0 g.L%, pH=4,6.

A Figura 6.21 mostra os espectros de naproxeno de concentragdo 1,5x10° mol.dm™ na presenca de 0,5
g.L* de TiO, P25 ao longo do tempo de fotdlise.

No periodo de pré-adsorcdo verifica-se que ha uma descida inicial da banda de absorcéo, mas que ao
longo do tempo ela tende a aproximar-se da banda inicial. A percentagem de adsorcéo obtida foi de
5,8%.

Analisando os espetros pode verificar-se que logo apoés 10 min de irradiagdo ha uma diminuigao
significativa das bandas de absorcdo caracteristicas tendo-se calculado a percentagem de
desaparecimento no comprimento de onda 230 nm, obtendo-se 75%. Ao fim de 60 min praticamente
todo o composto ja desapareceu ndo se observando a formagdo de qualquer banda nova. O composto
tem uma percentagem de degradacdo de 79,6%, ap6s 60 min sendo este valor determinado por UV-
vis. Quando se faz esta determinac¢do por HPLC-DAD obtém-se 90,4% de degradagdo. Andlises de
TOC efetuadas indicam que 79% do composto foi mineralizado apds 60 min de fotélise, logo existem

produtos de degradacéo que persistem sem degradar.
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Figura 6.21 Espectros de absor¢do da solugdo aquosa de naproxeno 1,5x10-° mol.dm fotolisada ao longo do
tempo com 0,5 g L de TiO, P25.

Neste trabalho a cinética da degradacdo do ibuprofeno e naproxeno foi seguida por espectroscopia
UV-vis e HPLC-DAD, procurando-se avaliar a eficiéncia do processo fotocatalitico.

Analisando os dados obtidos, Figura 6.22 para o0 estudo da cinética do ibuprofeno e naproxeno
fotodegradado com TiO, P25, pode-se verificar que as curvas de fotodegradacéo obtidas ajustam-se
bem a uma curva monoexponencial, 0 que sugere que o processo de tratamento aplicado conduz a
reacOes de degradagdo que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem, tendo-se obtido uma

constante cinética de 11,6x102 min* para o ibuprofeno e 10,2x102 min’* para 0 naproxeno.
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Figura 6.22 Evolucéo do sinal do ibuprofeno e do naproxeno ao longo do tempo na presencga do TiO;, P25,
determinado por HPLC-DAD.

6.2.4.3 Fotodegradagdo do ibuprofeno e do naproxeno com TiO; B500

Para testar a eficiéncia fotocatalitica, o catalisador de dioxido de titanio sintetizado pelo método sol-
gel acidificado, calcinado a temperatura 500°C, foi aplicado na degradacdo de ibuprofeno e do

naproxeno.

A Figura 6.23 representa os espectros de absor¢do de ibuprofeno ao longo do tempo de irradiacéo na
presenca de TiO, B500 e pré-adsor¢do. Determinou-se a percentagem de adsor¢do do composto no

catalisador obtendo-se 7,6%.

Ao analisar a figura, verifica-se que o ibuprofeno é degradado ao longo do tempo por fotocatalise, com
TiO, B500, obtendo-se 56,6% de degradagdo apds120 min e 78% apds 240 min, determinados por
UV-vis. Pode-se verificar que logo apds 5 min de irradiagdo ha um aumento significativo da banda de
absorcdo a 258 nm, banda esta que vai crescendo até se atingir 30 min de fotdlise e posteriormente
comeca a decrescer. Quando se faz o estudo da degradacdo por HPLC-DAD o valor obtido é de 96,9%
ao fim de 120 min. Tendo em conta que por HPLC-DAD a determinacdo é mais correta porque
corresponde a cada composto individualmente sem sobreposicdo como acontece com o UV-vis, a
diferenca entre os dois métodos deve-se a sobreposicdo de bandas de absorcéo dos fotoprodutos na
mesma zona do ibuprofeno. Os resultados de TOC indicam que apenas 42% do composto foi

mineralizado.
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Figura 6.23 Espectros de absorc¢do da solugdo aquosa de ibuprofeno 1,5x10 mol.dm fotolisada ao longo do
tempo com TiO,B500 1,0 g.L .

A Figura 6.24 representa os espectros de absor¢éo do naproxeno ao longo do tempo de irradiacdo na
presenca de TiO, B500 e a absorgéo no escuro cujo valor obtido foi de 6,9%. Analisando a figura pode
verificar-se que a banda de absorg¢éo ao comprimento de onda 230 nm vai sempre diminuindo ao longo
do tempo de irradiacdo tendo-se observado ao fim de 60 min de irradiacdo um desaparecimento de
81,1% do composto, ndo se observando a formacdo de nenhuma banda nova. Quando se faz esta
determinagdo por HPLC-DAD obtém-se 92% de degradagdo. Os resultados de TOC indicam que
apenas 13% do composto foi mineralizado.
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Figura 6.24 Espectros de absorcéo da solucéo aquosa de naproxeno 1,5x10-> mol.dm fotolisada ao longo do
tempo com 0,5 g.L* de TiO, B500.

Os estudos cinéticos efetuados, Figura 6.25, mostram que as curvas de degradacédo fotoquimica obtidas

ajustam-se bem a uma curva monoexponencial, 0 que sugere que 0 processo de tratamento aplicado

conduz a reagdes de degradacdo que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem, tendo-se obtido

uma constante cinética de 8,6x102 min* para o ibuprofeno e 9,8x102 min! para o naproxeno.
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Figura 6.25 Evolucéo do sinal do ibuprofeno e do naproxeno ao longo do tempo na presenca do TiO2 B500,
determinado por HPLC-DAD.
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6.2.4.4 Fotodegradagdo do ibuprofeno e do naproxeno com TiO> M500

O catalisador TiO; sintetizado pelo método sol-gel ndo acidificado calcinado a 500°C (TiO. M)
também foi testado na degradacéo de ibuprofeno e do naproxeno.

Os espetros de pré-adsor¢do encontram-se na figura inserida na Figura 6.26. Através dos dados dos
espetros determinou-se por UV-vis a percentagem de adsorcdo tendo-se obtido 8,5%.

Analisando os espetros de absor¢do ao longo do tempo de fotolise, Figura 6.26, pode verifica-se que
apo6s 5 min de fotolise a intensidade das bandas de absor¢do a 258 nm comegam a aumentar até se
atingir os 30 min de fotolise tendo posteriormente comecado a diminuir e as outras bandas

caracteristicas diminuem sempre ao longo da fotolise.

Ao fim de 120 min de fotolise tem-se 63,2% de degradacdo do composto e ao fim de 240 min de
fotolise, verifica-se o desaparecimento do ibuprofeno com uma percentagem de degradacéo de 80%
determinada por UV-vis. Quando determinado por HPLC-DAD obtém-se uma percentagem de
degradacdo de 97,3% ao fim de 120 min. Os resultados de TOC indicam que 50% do composto

mineralizou.
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Figura 6.26 Espectros de absorcéo da solucéo de ibuprofeno 1,5x10# mol.dm fotolisada ao longo do tempo
com TiO, M500 1,0 g.L %

A Figura 6.27 representa os espectros de absor¢do do naproxeno ao longo do tempo de irradiagéo na

presenca de TiO2 M500. Determinou-se a percentagem de adsorcao, tendo-se obtido um valor de 7,2%.
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Comparando com os resultados das adsor¢des com os outros catalisadores, verifica-se que este é o que

tem maior adsorcao.

Analisando a figura pode verificar-se que a banda de absor¢do ao comprimento de onda 230 nm vai
sempre diminuindo ao longo do tempo de irradiacéo tendo-se observado ao fim de 60 min de irradiacao
um desaparecimento de 81,3% do composto, ndo se observando a formagdo de nenhuma banda nova.
Quando se faz esta determinacdo por HPLC-DAD obtém-se 92,8% de degradacdo. Os resultados de
TOC indicam que 67% do composto foi mineralizado.
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Figura 6.27 Espectros de absorcéo da solucéo aquosa de naproxeno1.5x10° mol.dm fotolisada ao longo do
tempo com 0.5 g.L*de TiO, M500.

Os estudos cinéticos efetuados, Figura 6.28, demonstram que as curvas de degradagéo fotoquimica
obtidas ajustam-se bem a uma curva monoexponencial, 0 que sugere que o0 processo de tratamento
aplicado conduz a reacGes de degradagdo que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem, tendo-
se obtido uma constante cinética de 1,5x10 min para o ibuprofeno e 2,8x10* min para o naproxeno.
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Figura 6.28 Evolucédo do sinal do ibuprofeno e do naproxeno ao longo do tempo na presenca do TiO2 M 500,
determinado por HPLC-DAD.

Analisando as Tabelas 6.1 e 6.2, comparando os resultados obtidos, podemos inferir que com o
ibuprofeno e com o naproxeno, o valor da adsorcdo € ligeiramente maior com o TiO, M, quando
usamos a espetroscopia de absorcéo para esta determinagdo e maior com o TiO; P25 quando utilizamos
0 HPLC-DAD para a determinagéo.

Verifica-se que a extensdo da transformacao do ibuprofeno e a constante de velocidade de degradagéo
sdo muito semelhantes para TiO, M e TiO, P25, enquanto que com 0 haproxeno sdo mais altas com o
TiO, M.

Obteve-se 97% de degradacdo do ibuprofeno com o TiO, M apds 120 min e com 0 naproxeno 93%

apos 60 min, mostrando a alta eficiéncia.

Tabela 6.1 Percentagem de degradacdo e constante cinética do ibuprofeno determinado por diferentes técnicas,
apos 120 min de fotdlise.

UV-Vis HPLC-DAD
Catalisador | o4 ads % deg k (min') % ads % deg k (min™)
TiO, P25 7.2 63,9 4,6x10? 12,9 970 | 11,6x10?
TiO, B 7,6 56,6 2,2x107? 1,1 96,9 8,6x102
TiO, M 8,5 63,2 4,2x107 11,6 97,3 12,4x107?
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Tabela 6.2 Percentagem de degradacédo e constante cinética do naproxeno determinado por diferentes técnicas,
apos 60 min fotdlise.

UV-Vis HPLC-DAD
Catalisador o ads % deg k (min'?) % ads % deg k (min?)
TiO, P25 5,8 79,6 2,0x102 231 904 | 10,2x102
TiO, B 6,9 81,1 2,7x10%? 50 92,0 9,8x102
TiO, M 7,2 81,3 1,6x107? 9,7 92,8 13,7x107?

A eficiéncia da fotocatélise depende da competicdo entre a recombinacdo (e, h*), das espécies reativas
como (HO", h*) com o ibuprofeno e o naproxeno e ainda da fotoreacdo das espécies NSAID adsorvidas
no catalisador.

Para obter alguma informacédo destes processos, tragou-se o grafico da formacédo e desaparecimento
dos produtos intermediérios, com base nas variag@es de absor¢do a 258 nm (ibuprofeno) e 262 nm
(naproxeno), Figura 6.29, que mostram diferencas entre a fotdlise direta e a fotocatalise. Com o
ibuprofeno, hd uma absorcdo mais forte neste comprimento de onda com os fotocatalisadores. Além
disso, com os catalisadores de TiO,, a concentragdo intermedidria maxima é observada em diferentes
tempos de fotolise para os trés catalisadores. Com irradiacdo de 254 nm, a concentracdo maxima do
intermedidrio principal é observada apds 5 min, enquanto que com irradiacdo a 365 nm é cerca de 60
min. Com catalisador e 365 nm de excitacdo, 0 maximo é observado ap6s 15 min, confirmando a
fotocatalise. Com o naproxeno a formagdo do fotoproduto com absorc¢éo a 262 nm s6 se obtém na
fotolise direta.
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Figura 6.29 Comparacéo de formagao e decaimento de intermediarios em diferentes comprimentos de onda
mediante a fotolise da solugdo aquosa do ibuprofeno (A = 258 nm) e do naproxeno (A =262 nm) com

irradiacdo com uma lampada de média pressdo Hg, na auséncia e presenca de catalisador.

6.2.5 Medidas de carbono orgdnico total

Os valores de TOC para amostras de ibuprofeno e naproxeno apés 120 min de fotdlise na presenca de
catalisador estdo resumidos na Tabela 6.3. Da andlise da tabela verifica-se que o TiO, M conduz a uma
maior percentagem de mineraliza¢do do ibuprofeno, o que estd em concordancia com dados obtidos
da constante de velocidade de degradacdo, mas em contraste com o observado com o alprazolam, em

que a fotodegradacéo com o TiO P25 conduz a uma maior percentagem de mineralizagéo [342].

Os dados de TOC para naproxeno usando TiO, P25 e TiO, M fornecem as percentagens de
mineralizagdo de 79% e 67%, respetivamente, que sdo mais altas do que as observadas para o
ibuprofeno (47% e 50%, respetivamente). O TiO. B d& a menor percentagem de mineralizagdo (13%

para o naproxeno e 42% para o ibuprofeno).
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Tabela 6.3 Analises de TOC do ibuprofeno e do naproxeno apds 120 min de fotocatalise heterogénea com TiOa.

ibuprofeno naproxeno
Catalisador TOC (mgC.L?) % miner. TOC (mgC.L?) % miner.
TiO, P25 10 47 0.5 79
TiO, B 11 42 2.1 13
TiO, M 94 50 0.8 67

Sabe-se que o pH da solucdo aquosa afeta a adsorcdo de poluentes na superficie do fotocatalisador,
devido ao seu estado de protonacdo (pKa (ibuprofeno) = 5,2, pKa (naproxeno) = 4,2) [343]. Em solucéo
neutra, tanto o ibuprofeno quanto o naproxeno sdo principalmente desprotonados; o ponto de carga
zero de TiO; € cerca de 6 [344]. Enquanto o TiO; é carregado positivamente em meio acido (pH <PZC),
em pH>PZC, a superficie semicondutora é carregada negativamente, resultando em repulsdo
eletrostatica entre o poluente e o semicondutor. No pH utilizado, existe ibuprofeno (pH = 4,6) e
naproxeno (pH = 5,6) tanto na sua forma 4acida como na base conjugada, esperando-se gue a base
conjugada se ligue a superficie do catalisador e provavelmente em maior quantidade da base no caso

do naproxeno.

6.2.6 Caracterizagdo dos produtos gerados na fotocatdlise

Os principais produtos de fotodegradacdo do ibuprofeno com TiO; tém sido previamente reportados
[325, 345] como resultado do ataque hidroxilo e da descarboxilacdo sem indicacdo de como ocorre a
descarboxilacdo ou da sequéncia de reacdo em que a descarboxilacdo segue um ataque inicial de

radicais hidroxilo.

Primeiro procuramos por esses produtos por LC-MS. A Figura 6.30 apresenta sinais de ifes
correspondentes a amostras irradiada e ndo irradiada de ibuprofeno. Este composto contém um grupo

acido e é, portanto, facilmente ionizado sob polaridade negativa, dando um sinal com m/z 205 ([IBP-

H]).

Os sinais obtidos a m/z 205 antes e depois da irradiagdo durante 30 min na presenca de TiO; M, i) e
il), respetivamente, mostram que o ibuprofeno sofre cerca de 90% de degradacdo. Derivados

hidroxilados de ibuprofeno, formados, séo vistos a m/z 221 sob polaridade negativa ([IBP+O-H]). A
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Figura 6.30 iii) mostra o cromatograma do ido extraido a m/z 221. Um Unico sinal préximo de 9 min

sugere a formacdo de ibuprofeno hidroxilado.

m/z 205

i)
i) _m/z205 n
221
iii) m/ I\
iv) m/z 191 N\
0 5 10 15

Tempo /min

Figura 6.30 Tracos de single ion do ibuprofeno em suspensdo aquosa com TiO; M, determinados por LC-MS
sob polaridade negativa, antes e depois da irradiacdo. i) ibuprofeno antes da irradiagdo, m/z 205, [IBP-H]; ii)
ibuprofeno apds irradiacdo, m/z 205, [IBP-H7; iii) produto de fotodegradagdo, m/z 221 [IBP + O-H]J; iv)
produto de fotodegradacdo, m/z 191.

Estudos adicionais sobre a estrutura deste sinal foram realizados pelo ESI-MS?. O espectro ii) da Figura
6.31 mostra a fragmentacdo do sinal observado a m/z 221. A principal via de fragmentacéo envolve a
libertacdo de 44 Da que corresponde a CO que também é observada para o ibuprofeno (espectro i),
Figura 6.31. Tem sido reportado que o ibuprofeno sofre ataque pelo radical hidroxilo no grupo

metilpropil na fotocatalise por TiO2 dando origem a metil propanol [310, 325, 345].

Pensamos que 0 processo nado € este uma vez que é reportado que os alcoois alifaticos perdem 18 Da
(H20) ap6s ESI-MS/MS [[346]. Nenhuma perda de 18 Da foi observada para o sinal m/z detetado,
Figura 6.31 i), sugerindo que, nas nossas condicdes de reacdo, a rea¢do do ibuprofeno com o radical
hidroxilo, a hidroxilacdo, ocorre em outra parte da molécula, nomeadamente no anel aromético. A
reacdo de radicais hidroxilo com compostos aromaticos alquilados € conhecida envolver vias
competitivas de adi¢do ao anel aromatico para dar radicais hidroxiciclohexadienilo e abstracdo de

atomos de hidrogénio da cadeia lateral alquilo, para produzir radicais benzilo [347, 348].
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Figura 6.31 Espectros de fragmentacio do ibuprofeno e dos fotoprodutos do ibuprofeno. i) MS? (205); ii) MS?
(221); iii) MS? (191). As setas indicam os picos fragmentados.
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Em fase gasosa [349] e em solucdo, a adi¢do do radical hidroxilo [347] ao anel é experimentalmente a
reacdo dominante. A formacao de produtos fenolicos resultantes da reacdo ibuprofeno foi observada
apos o atague com HO" durante pulso radiélise de solugcbes aquosas [348] o que é provavel resultar da
dissociacdo dos radicais hidroxiciclohexadienilo, como também é sugerido para a fotllise de
ibuprofeno com TiO2 P25 [350]. Um estudo da teoria do funcional da densidade (DFT) da reacdo dos
radicais hidroxilo com ibuprofeno sugere que a abstracdo do 4&tomo de hidrogénio é mais importante
que a adicdo HO" ao anel aromatico [351]. No entanto, isso ndo esta de acordo com os resultados da
observacao direta da reacdo do radical hidroxilo por pulso radidlise [348] e por outro lado as
velocidades observadas da adicédo do radical hidroxilo a aromaticos (tipicamente 7x10° M*.s?) [347,
352] séo cerca de duas ordens de grandeza mais rapidas do que as calculadas por DFT. Isso pode
refletir a necessidade de incluir a formacdo de um aduto intermediario = do radical HO® ao anel
aromatico [349] no estudo tedrico para o processo de adi¢ao de radical.

Os produtos de fotocatalise referidos para o ibuprofeno séo relativamente nao polares [325, 345] e ndo
ionizam eficientemente sob ESI-MS. Portanto, decidiu-se estudar os fotoprodutos de ibuprofeno por
GC-MS apo6s extracdo com diclorometano. A Figura 6.32, GC-MS de amostras nao irradiadas e
irradiadas de ibuprofeno em TiO, M, revela a formac&o de dois produtos principais identificados como
1-(4-isobutilfenil) etanona (m/z 176) e 1-(4-isobutilfenil) etanol (m/z 178) usando a biblioteca
espectral de massa NISTO5 (similaridade > 90 %).

ii) . .
i) N U SN W
i) A -
5 10 15 20

Tempo /min
Figura 6.32 Tragcos GC-MS de amostras de ibuprofeno extraidas com diclorometano (1:20, diclorometano:

agua) antes da irradiagdo, i), ap0s irradiacdo durante 10 min, ii) apos irradiagdo durante 120 min iii) com TiO;

M. As estruturas inseridas mostram os compostos identificados.
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Os espectros de ionizacdo por impacto eletronico desses produtos sdo dados na Figura 6.33. Como a
hidroxilacdo é o passo principal da reacdo, pesquisou-se a formacao de derivados hidroxilados dos
produtos mencionados acima identificados por GC-MS. Detetamos a formacao de sinais com m/z 192
por CG-MS (formados por impacto eletrénico) que corresponde ao sinal com m/z 191 formado apés a
perda de um protdo sob ESI negativo, Figura 6.30, iv) e 6.31 iii). Este produto pode resultar da
hidroxilacdo da 1-(4-isobutilfenil) etanona ou da descarboxilacdo da ibuprofeno hidroxilado. Os
compostos resultantes da hidroxilacdo do 1- (4-isobutilfenil) etanol ndo foram observados. O composto
com m/z 176 foi previamente referido por Mandhavan et al. [353] ap6s sonofotocatélise utilizando
TiO, Degussa P25 e por Caviglioli et al. [354] apds degradacdo oxidativa de ibuprofeno usando
solucéo de permanganato. Illés et al. [348] estudaram a degradacédo do ibuprofeno induzida por HO®,
por pulso radiolise, e também referiram a formacgéo de produtos com (m/z) = 178 e (m/z) = 176. Szabd
et al. [355] estudaram a fotodegradacao do ibuprofeno com UV e UV/VUV e encontraram além de 1-
(4-isobutilfenil) etanona ((m/z) = 176) e de 1-(4-isobutilfenil) etanol ((m/z) = 178), o composto 1-
isobutil-4-vinilbenzeno ((m/z) = 160) e o 1-etil-4-isobutilbenzeno ((m/z) = 162). Os compostos com
m/z 160, e m/z 162, também foram detetados nas nossas amostras por GC-MS e identificados usando
a biblioteca NISTO5 (similaridade> 90%).
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Figura 6.33 Espectros de ionizacdo, por impacto eletrénico, dos principais produtos de fotocatalise do

ibuprofeno.

Os mesmos produtos de degradagdo foram observados para o TiO; P25, TiO; B e TiO, M. Dados da
literatura [41, 355] indicam que o fotoproduto 1-(4-isobutilfenil) etanona é téxico e tem atividade litica

sobre os eritrécitos. O 1-(4-isobutilfenil) etanol também mostrou ter efeitos toxicos na quantidade de
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proteina celular e da atividade enzimatica intracelular da LDH e da GOT em cultura de fibroblastos
[346, 355, 356].

Os principais produtos das degradac¢6es fotocataliticas do naproxeno com TiO- indicados previamente
resultam da desmetilacdo, descarboxilacdo e dimerizacdo [324]. Estudos por espetroscopia de
absorcdo, neste trabalho, indicam que o naproxeno sofre quase completa degradacéo apds 15 min de
irradiacdo. A extracdo com diclorometano seguida por analise por GC-MS revelou a formacéo de 1-

(2-metoxinaftaleno-6-il) etanona (m/z 220) e 1- (2-metoxinaftaleno-6-il) etanol (m/z 202), Figura 6.34

i).
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Figura 6.34 Tracos de single ion de LC-MS de naproxeno em suspenséo aquosa com TiO, M, antes e ap0s
irradiacéo, sob polaridade negativa, i), GC-MS de naproxeno extraido com diclorometano (1:20,
diclorometano: agua) apos irradiacdo durante 15 min (TiO2 M), ii). As estruturas inseridas mostram os

compostos identificados.

Os espectros de impacto eletronico destes produtos, sdo apresentados na Figura 6.35. Também foram
detetados vestigios de 2-etinil-6-metoxinaftaleno, Figura 6.36. Todas as identificacbes foram
realizadas utilizando a biblioteca espectral de massa NIST05 com similaridades > 90%. Como

observado para o ibuprofeno, a descarboxilacéo é responsavel pelos produtos principais. Os compostos
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resultantes da hidroxilacdo do naproxeno nao foram observados por LC-MS ou GC-MS. No entanto,

ndo podemos excluir a sua formacao, pois esses compostos também podem sofrer fotocatélise. Os

produtos de dimerizacdo e desmetilacdo descritos (Mendez-Arriaga et al. [41, 310]) ndo foram

encontrados nas nossas amostras. O produto com m/z 200 também foi referido anteriormente por

Arany et al. [332].

Intens.
XI295- 185.1
1) A
2.04
P O/
1.5
200.2
i 157.1
114.1
0.54 1 128.1 1421
63.1 .
olf2 S ma ), . il il b b, 12 il ,
60 80 100 120 140 160 180 200 mz
Intens.
x104
53 Ho 184.2
49 o~
] 141.1
. 1151 G
2-
159.2
. — 2022
51.257 2631 934 | | H
0 I:'l 157L2I o 69l.'.4 1?[7(1‘ 84l'l1ulllll .9?;1. . 1l - l| ll ! |. | 'nllmll L I'l | . |l A T :
60 80 100 120 140 160 180 200 mz

Figura 6.35 Espectros de ionizagdo por impacto de eletrénico dos principais produtos de fotocatalise do

naproxeno.

Z
e

Figura 6.36 Estrutura quimica do 2-etinil-6-metoxinaftaleno.

Nas Tabelas 6.4 e 6.5 encontram-se sumarizados os fotoprodutos obtidos por LC-MS e GC-MS para

0 ibuprofeno e para o naproxeno, respetivamente.
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Tabela 6.4 Fotoprodutos do ibuprofeno obtidos por por LC-MS, ESI em modo negativo, e GC-MS (impacto
eletronico).

Nome m/z Modo de detecao Estrutura
Acido 2- (3—h|drOX|jz_1—|sobut|Ifenll) 291 LC-MS Chs
propandico on

HsC

1-(4-isobutilfenil)etanol 178 GC-MS
CHj
1-(4-isobutilfenil)etanona 176 GC-MS CHs o
HsC
CH3 \O
1-etil-4-isobutilbenzeno 162 GC-MS
HsC
CH, x
1-isobutil-4-vinilbenzeno 160 GC-MS

HsC

1-(p-tolil)etanol 136 LC-MS /@)\OH
HsC

Tabela 6.5 Fotoprodutos do naproxeno obtidos por GC-MS (impacto eletrdnico).

Nome m/z Modo de detecéo Estrutura

1-(6-metoxinaftaleno-2-il)etanol 202 GC-MS

CHy
)
n-|3c\O
CH,
1-(6-metoxinaftaleno-2-il)etanona| 200 GC-MS o
Hsc\o
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6.2.7 Consideragées mecanisticas

A transformacao fotocatalitica do ibuprofeno foi previamente estudada por Méndez-Arriaga et al. [41,
310] utilizando foto-Fenton e TiO, Degussa e por Jallouli et al. [325] usando TiO.. Méndez-Arriaga
et al. [41, 310] sugeriram que os produtos de baixo peso molecular surgem principalmente da
descarboxilacdo e hidroxilagdo, sendo a hidroxilacdo a etapa inicial da fotocatélise, seguida da
desmetilacdo ou descarboxilagdo. A fototransformacéo do naproxeno na superficie do TiO- foi relatada
como envolvendo descarboxilagéo e hidroxilagdo [357]. Os nossos estudos demonstram que a direta
descarboxilacéo é a principal via fotocatalitica para o ibuprofeno e o naproxeno na superficie do TiO-
e sugere que a interacdo do grupo &cido carboxilico (ou sua base conjugada) com a superficie

fotocatalitica € um passo chave na reagéo.

Uma hipétese razoavel é que tanto o ibuprofeno quanto o naproxeno estao ligados a superficie do TiO;
e, na fotolise a descarboxilacdo oxidativa ocorre em paralelo com o ataque do radical hidroxilo.
Embora a ideia destes processos ocorrem em paralelo esteja de acordo com sugestdes recentemente
reportadas por Jallouli et al. [325] na degradacéo fotocatalitica heterogénea de ibuprofeno em agua
usando Evonik P-25 TiO, e um LED UV para excitacdo a 382 nm, existem algumas diferencas
mecanisticas. Os passos de reacdo dependem da localizacdo do substrato e da natureza das espécies
oxidantes. Algumas das informacGes mais claras sobre a ligacdo na superficies de TiO, vém da
espectroscopia vibracional geracdo de soma de frequéncia, SFG, [358]. A ligacdo do acido acético a
anatase envolve exclusivamente quimissor¢do através do grupo acido (ou sua base conjugada) na
superficie do 0xido. Na auséncia de restricdes estéreas, é provavel que este seja um modo de ligacdo
importante para os &cidos carboxilicos organicos. Em contraste, com o metanol, sdo propostos dois
modos de adsorgdo, a fisissorcao e a quimissorcao dissociativa. O metanol e substratos similares séo
livres de se mover na superficie do semicondutor e reagir com espécies moveis. Esses dois modos de

ligacdo provavelmente levam a diferentes reacfes na fotocatalise heterogénea.

A natureza das especies oxidantes no didxido de titénio, ap6s a absor¢éo inicial de luz e geragéo de
pares de eletrdo/lacuna, tem sido uma questdo de discussdo, [94, 97, 289, 299, 359, 360] havendo
consenso de que lacunas, radicais hidroxilo, radical superdéxido, oxigénio singleto e possivelmente
outras espécies reativas de oxigénio, podem estar envolvidos no processo. As espécies oxidantes
podem estar ligadas ou livres, o que afetard o tipo de reagcdes possiveis. O principal processo de
oxidacdo envolvendo as lacunas dos semicondutores serd a transferéncia de eletrdo, enquanto, 0s
radicais hidroxilo sofrem predominantemente reaces bimoleculares de adigdo e &tomo de hidrogénio,
mas ndo é claro que possam induzir transferéncia de eletrdo num Unico passo como seria necessario se
estivessem envolvidos na reagdo de descarboxilacdo. Em concordéancia com isto nos estudos de pulso

radiolise de Illés et al. [348] ndo foi reportada a formacao de produtos descarboxilados.

Fotocatalise com oxidos metalicos semicondutores na degradacao de farmacos e pesticidas em agua 207



Capitulo 6 — Degradacdo Fotocatalisada do Ibuprofeno e Naproxeno em Agua por Nanoparticulas de TiO;

Percecdo sobre o que pode estar a acontecer no presente caso com ibuprofeno e naproxeno vem da
comparacgdo do comportamento do acido férmico e metanol na oxidacdo em elétrodos policristalinos
de anatase [361].

Com o &cido férmico, a oxidacéo envolve a transferéncia direta da lacuna da banda de valéncia para o
substrato, que € equivalente a transferéncia de um eletrdo do acido férmico/formado para o
semicondutor para dar HCO,* radicais, que entéo originam didxido de carbono e &tomos de hidrogénio.

Extrapolar o comportamento para outros acidos carboxilicos sugere as reagoes:
RCO;H + h" — RCO, + H* (Eq. 6.1)
RCOy - R + CO; (Eq. 6.2)

O passo de descarboxilacdo (Eq. 6.2) ocorre na escala temporal de ps. [362, 363]. Em contraste,
estudos com metanol na superficie do TiO indicam que a oxidagdo ocorre indiretamente através de
radicais hidroxilo ligados a superficie [361]. As diferencas no comportamento do acido férmico e do
metanol correlacionam-se bem com os diferentes tipos de ligacdo identificados por espectroscopia
SFG [358]. Embora a extrapolagdo desse comportamento para as duas vias concorrentes observadas
com ibuprofeno e naproxeno, ndo seja sem risco, nds sugerimos envolver descarboxilagdo oxidativa
do substrato quimissorvido e ataque de radical hidroxilo fisissorvido, mais moével, pensamos que isso
fornece uma explicagdo satisfatoria do comportamento observado. A presenca de mecanismos
competitivos pode também explicar a falta de pontos isosbéstico nos espetros de absor¢do com o tempo

de fotdlise. Estas sugestdes mecanicistas para os dois compostos sao ilustradas esquematicamente no

Esquema 6.1.
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Esquema 6.1 Propostas de vias concorrentes para a degradacédo fotocatalisada de ibuprofeno e naproxeno por
TiO,.
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De acordo com este esquema, as rotas de degradacdo também sdo provavelmente afetadas pela
estrutura do catalisador e pelo pH da solucéo. Jallouli et al. [325] demonstraram claramente um pH
6timo (5,0-5,3) para a degradagdo fotocatalisada de ibuprofeno com TiO, Degussa P25, que é devido
ao bhalanco entre o ponto de carga zero do catalisador e 0 pKa do substrato. Também ha fortes
evidéncias, que a atividade fotocatalitica com TiO, depende fortemente das fases presentes

provavelmente influenciado pelo método de sintese, grau de calcinacdo e morfologia [216].

6.3 Fotodegradacao do ibuprofeno e do naproxeno com outros materiais

cataliticos

A fim de diminuir a band gap e aumentar a eficiéncia da degradagéo na zona do espetro solar, nesta
parte do trabalho serdo apresentados resultados da degradagdo do ibuprofeno e do naproxeno com

outros catalisadores sintetizados.

6.3.1 TiO/Carvéo Ativado calcinado a 5002C

Na Figura 6.37 encontram-se representados os espectros de absor¢ao da solugdo aquosa de ibuprofeno
1,5x10* mol.dm fotolisada ao longo do tempo com TiOz/carvao ativado Darco. Analisando a figura,
verifica-se que apds 5 min de fotdlise a intensidade da banda de absor¢do a 258 nm comeca a aumentar

até se atingir os 120 min de fotdlise, tendo posteriormente comecado a diminuir muito lentamente.

Ao fim de 120 min de fotolise obtém-se 60% de degradacéo e apds 240 min de fotdlise, verifica-se o
desaparecimento do ibuprofeno com uma percentagem de degradacdo de 68% determinada por UV-

Vis.

Analisando os espectros verifica-se que existe um ponto isosbéstico, o que indica que o ibuprofeno se
esta a converter num produto de degradacdo. Na Figura 6.38 encontra-se representados a absorcéo do
ibuprofeno e do fotoproduto. Verifica-se que a velocidade de desaparecimento do ibuprofeno 2,0x10°

2 min é menor que a velocidade de aparecimento do fotoproduto 1,1x10? min™.
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Figura 6.37 Espectros de absorcéo da solucdo aquosa de ibuprofeno 1,5x10“ mol.dm fotolisada ao longo do
tempo com TiO,/CA Darco500 1,0 g.L 2.
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Figura 6.38 Grafico da absor¢éo do ibuprofeno e do produto em fungdo do tempo.

O mesmo estudo foi realizado utilizando o naproxeno. Na Figura 6.39 encontram-se representados o0s
espectros de absor¢éo da solugéo de naproxeno fotolisada ao longo do tempo com TiO-/carvao ativado

Darco.
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Da analise da Figura 6.39, verifica-se que até aos 30 min de fotdlise a intensidade da banda de absorcéo

a 230 nm decresce significativamente e apds 0s 180 min, esta permanece praticamente constante.

Ao fim de 120 min de fotolise obtemos 80% de degradacdo e ap6s 360 min de fotolise, verifica-se o
desaparecimento do naproxeno com uma percentagem de degradacdo de 85% determinada por UV-

Vis.
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Figura 6.39 Espectros de absorcéo da solucéo aquosa de naproxeno 1,5x10-° mol.dm fotolisada ao longo do
tempo com 0,5 g.L ' de TiO2/CA Darco 500.

Os estudos cinéticos efetuados para a fotodegradacdo do ibuprofeno e naproxeno com o catalisador
com carvdo ativado, Figura 6.40, demonstram que as curvas de degradacdo fotoquimica obtidas
ajustam-se bem a uma curva monoexponencial, 0 que sugere que o processo de tratamento aplicado
conduz a reagdes de degradacdo que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem, tendo-se obtido

uma constante cinética de 2,0x102 min para o ibuprofeno e 3,1x102 min* para o0 naproxeno.

Comparando os resultados obtidos com o TiO, M, uma vez que se seguiu a mesma rota de sintese,
verifica-se que se obtiveram melhores percentagens de degradacdo do ibuprofeno quando se utiliza o
catalisador com carvao ativado, o que indica que o carvao ativado tem um efeito sinérgico, ja no caso
do naproxeno necessitamos de mais tempo para obter as mesmas percentagens de degradacdo usando

o catalisador com carvao ativado.
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Figura 6.40 Evolucéo da concentracéo do ibuprofeno e do naproxeno ao longo do tempo na presenca do

catalisador com carvéo ativado, determinado por UV-vis.

6.3.2 TiO, /W03

Na Figura 6.41 encontram-se representados os espetros de absorcdo referentes a degradagdo do
ibuprofeno com o catalisador TiO2/WOs. Da anélise da figura pode-se verificar que a banda de
absorcao a 220 nm diminui ao longo do tempo, tendo-se obtido ao fim de 120 min 61% de degradacéo
e apos 240 min de fotolise uma percentagem de degradagéo de 78% determinada por espetroscopia de
absorcdo UV-vis. Verifica-se também que a banda a 258 nm tem um aumento ao longo do tempo de

irradiacdo até um maximo de 90 min, havendo um decréscimo da mesma ap0s este periodo.
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Figura 6.41 Espectros de absor¢do da solugdo aquosa de ibuprofeno 1,5x10 mol.dm fotolisada ao longo do

tempo com TiO/WO3 1,0 g.L .

Na Figura 6.42 encontram-se representados os espetros de absor¢do referentes a degradacdo do

naproxeno com o catalisador TiO./WOs. Da anélise da figura pode-se verificar que a banda de absor¢do

a 230 nm diminui rapidamente ao longo do tempo, tendo-se obtido ao fim de 30 min de fot6lise uma

percentagem de degradacdo de 92% determinada por UV-vis.
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Figura 6.42 Espectros de absorcéo da solucéo aquosa de naproxeno 1,5x10-° mol.dm fotolisada ao longo do
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Foram realizados estudos cinéticos as fotolises do ibuprofeno e do naproxeno com o catalisador
TiO2/WO; 500, Figura 6.43. Os estudos demonstram que as curvas de degradacdo fotoquimica obtidas
ajustam-se bem a uma curva monoexponencial, 0 que sugere que 0 processo de tratamento aplicado
conduz a reacOes de degradagdo que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem, tendo-se obtido

uma constante cinética de 1,1x102min para o ibuprofeno e 6,6x10min para o naproxeno.

Tendo em conta os resultados obtidos para a degradacdo do ibuprofeno com TiO, M e TiO; P25,
verifica-se que ao utilizar o catalisador com tungsténio, ao fim do mesmo tempo tem-se

aproximadamente mais 30% de degradacdo do que com os catalisadores sem 0 WO:s.
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Figura 6.43 Evolucdo da concentracdo do ibuprofeno e do naproxeno ao longo do tempo na presenca dos
catalisadores de WO3/TiO, 500, determinado por UV-vis.

6.3.3 TiOz/Co

Na Figura 6.44 encontram-se representados os espetros de absorcdo referentes a degradacdo do
ibuprofeno com o catalisador TiO»/Co. Da andlise da figura pode-se verificar que a banda de absor¢do
a 220 nm comeca a aumentar muito lentamente e posteriormente decresce, tendo-se obtido ao fim de
240 min de fotolise uma percentagem de degradagéo de 29% determinada por UV-vis. J& para a banda
a 258 nm observa-se um aumento da mesma ao longo do tempo de irradiag&o, ou seja, esta banda esta

sempre a Ccrescer.

214 Fotocatalise com 6xidos metalicos semicondutores na degradacédo de farmacos e pesticidas em agua



Capitulo 6 — Degradacdo Fotocatalisada do Ibuprofeno e Naproxeno em Agua por Nanoparticulas de TiO;

3,0

2,5

2,04

Abs

154

1,0

0,5

0,04

Pré-adsorcao

Abs

= t=0 min = 1t=60 min
= t=5 min t=90 min
t=10 min === t=120 min
———t=15min == t=180 min|
= =30 min = t=240 min|

200

T T T T T T T T
225 250 275 300 325 350 375
A (nm)

400

Figura 6.44 Espectros de absor¢do da solugdo aquosa de ibuprofeno 1,5x10 mol.dm fotolisada ao longo do

tempo com TiO,/Co 500 1,0 g.L L.

Na Figura 6.45 encontram-se representados os espetros de absorcdo referentes a degradagdo do

naproxeno com o catalisador TiO2/Co onde se pode verificar que a banda de absorcéo a 230 nm comeca

a subir até aos 30 min e posteriormente diminui ao longo do tempo, tendo-se obtido ao fim de 120 min

de degradagdo 31% e ap6s 360 min de fotolise uma percentagem de degradacdo de 66% determinada

por espetroscopia de absorgdo UV-vis.
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Figura 6.45 Espectros de absorcéo da solucéo aquosa de naproxeno 1,5x10-> mol.dm fotolisada ao longo do
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O catalisador dopado com cobalto, apresenta degradacGes mais baixas, comparativamente aos
catalisadores ndo dopados. Verifica-se que a reacdo de degradacdo é muito lenta, este facto pode dever-
se a existéncia de estados localizados no cobalto que devido a transferéncia de grande parte da energia,
eficiente relaxacdo néo radiativa e recombinacdo e/h*, fazem com que a eficiéncia fotocatalitica seja

menor.

6.3.4 TiO,/Fe impregnado

O catalisador de titanio com ferro obtido conforme descrito no Capitulo 2, foi feito por impregnacéo.
Este catalisador apresenta um tamanho de cristalito de 13.7 A, uma area de superficie de 75,4 cm?.g™*

e um diametro de poro 0,21 cm®.g™.

Na Figura 6.46 encontram-se os espectros de absorgdo referentes & degradacdo do ibuprofeno com
TiO2/Fe. Analisando os espetros na pré-adsorcédo verifica-se que o composto € bastante adsorvido na

superficie deste catalisador, tendo-se obtido uma percentagem de adsorcao de 45%.

Analisando os espetros de absorcédo referentes a fotdlise, pode-se verificar que a banda a 220 nm
permanece praticamente constante, ou seja, parece que o ibuprofeno ndo se esta a degradar ao longo
do tempo, por sua vez a banda a 258 nm tem um aumento ap6s 5 min de irradiagdo até aos 15 min de

irradiacdo, apos este periodo decresce lentamente.

A percentagem de degradacdo do ibuprofeno obtida ao fim de 240 min de fotdlise foi de 20%,
determinada por espetroscopia de absorcdo UV-vis, um valor muito baixo comparando com as

degradacdes obtidas até agora com os catalisadores referidos nas seccOes anteriores.

O resultado obtido com o TiO./Fe impregnado na degradacdo do ibuprofeno é muito baixo
comparativamente aos restantes catalisadores, isto pode dever-se ao facto de o ferro ter estados
eletronicos inferiores o que faz com que haja uma diminuicdo da eficiéncia da fotodegradacéo. O facto
de termos ferro impregnado e este apenas se encontrar fundamentalmente na superficie do catalisador

também faz com que a eficiéncia seja menor.
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Figura 6.46 Espectros de absor¢do da solugdo aquosa de ibuprofeno 1,5x10 mol.dm fotolisada ao longo do
tempo com TiO,/Fe 500 1,0 g.L™.

Na Tabela 6.6 encontram-se sumarizados os dados obtidos para os diferentes catalisadores sintetizados
ao fim de 120 min de fotdlise. Da analise dos resultados podemos inferir que no caso do ibuprofeno
tanto o TiO2/CA como o TiO./WOs apresentam os mesmos valores de degradacdo. No caso do
naproxeno o TiO2/WQj3; apresenta melhores resultados uma vez que ao fim de 30 min praticamente nao

temos composto.

Tabela 6.6 Percentagem de degradacdo e constante cinética do ibuprofeno e naproxeno determinadas por UV-

vis, ap6s 120 min fotdlise. * valor determinado ao fim de 30 min de fotdlise.

ibuprofeno naproxeno
Catalisador | oy deg | k(minl) | %deg  k(min?)
TiO,/CA 60 2,0x102 80 3,1x102
TiO./WO; 61 1,1x107 92* 6,6x107?
TiO,/Co 29 - 31 ]
TiO./Fe 20 - - -
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6.4 Degradacao Fotocatalitica do Ibuprofeno na presenca de Filmes de TiO>

A utilizacdo de catalisadores em p6 é um problema em fotocatélise para aplicagdes tecnoldgicas uma
vez gue a sua remocao implica custos e a sua reutilizacdo é complexa, para tentar contornar este
problema tentou-se imobilizar os catalisadores sintetizados e o comercial sob a forma de filmes e

utilizar os mesmos na degradacédo do ibuprofeno.

Para tal prepararam-se filmes, conforme descrito no Capitulo 2 - Materiais Cataliticos, Métodos e

Técnicas Experimentais, e utilizaram-se 4 filmes em cada uma das experiéncias.

Para saber qual a quantidade de catalisador que se utilizou, pesou-se as lamelas antes de colocar o

filme e apds a deposicéo e secagem, obtendo-se assim a massa de cada um.

6.4.1 Fotocatadlise com filmes de TiO, P25

Colocaram-se os filmes de TiO, P25 em 300 mL de solugdo, com uma massa de 73,4 mg de catalisador
e tendo em conta que a quantidade 6tima de catalisador era de 1,0 g.L*?, assim teremos
aproximadamente 25% da massa 6tima do catalisador.

Analisando a Figura 6.47, verifica-se que a banda a 220 nm encontra-se a decrescer, enquanto a banda
a 258 nm encontra-se a crescer até 300 min de fotdlise, comegando posteriormente a decrescer. Ao fim
dos 360 min de fotdlise obteve-se uma percentagem de degradacdo de 52% determinada por
espetroscopia de absor¢do UV-vis e uma percentagem de mineralizacéo de 28.8%.
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Figura 6.47 Espectros de absorcéo da solucio aquosa de ibuprofeno 1,5x10“ mol.dm fotolisada ao longo do

tempo com filmes de TiO, P25.
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6.4.2 Fotocatalise com filmes de TiO> B500

Colocaram-se os filmes de TiO, B500, com uma massa de 40,73 mg de catalisador, num volume de

solucdo de 300 mL o que equivale a 13,6% da quantidade 6tima.

Analisando a Figura 6.48, verifica-se que a banda a 220 nm decresce, enquanto a banda a 258 nm
cresce ao longo dos 360 min de fotolise. Ao fim dos 360 min de fotdlise a banda a 220 nm tem uma
percentagem de degradacdo de 27% determinada por espetroscopia de absor¢cdo UV-vis e uma
percentagem de mineralizacdo de 15,8%.
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Figura 6.48 Espectros de absorcéo da solucdo aquosa de ibuprofeno 1,5x10“ mol.dm fotolisada ao longo do
tempo com filmes de TiO, B500.

6.4.3 Fotocatdlise com filmes de TiO>; M500

Os filmes de TiO, M500, foram colocados numa solugdo com 300 mL, com uma massa de 87,7 mg de

catalisador que corresponde a 29% da quantidade 6tima.

Na Figura 6.49 encontram-se 0s espetros de absorcdo da solucéo de ibuprofeno fotolisada ao longo do
tempo, destes espetros verifica-se que a banda a 220 nm decresce ao longo do tempo de irradiacéo,
enquanto a banda a 258 nm cresce até se atingir os 240 min de fotélise, passando posteriormente a
decrescer. Ao fim dos 360 min de fotolise obteve-se uma percentagem de degradacdo de
aproximadamente 60% determinada por espetroscopia de absor¢cdo UV-vis e uma percentagem de

mineralizagéo de 32,8%.
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Figura 6.49 Espectros de absorcéo da solucdo aquosa de ibuprofeno 1,5x10“ mol.dm fotolisada ao longo do

tempo com filmes de TiO, M500.

Da andlise dos resultados anteriores pode-se inferir que o farmaco tem o mesmo comportamento,
obtido com os catalisadores em p6, quando fotolisado com estes catalisadores em filme, uma vez que
a banda a 220 nm decresce, enquanto a banda a 258 nm cresce durante todo o tempo de fotdlise.

Comparando estes catalisadores imobilizados com os catalisadores em po6 verifica-se que estes
apresentam melhor desempenho, ou seja, maior eficiéncia pois € necessaria menor quantidade de

catalisador para obter resultados semelhantes.

Foram realizados estudos cinéticos as fotolises do ibuprofeno com os diferentes catalisadores em filme
Figura 6.50. Os estudos demonstram que as curvas de degradagdo fotoquimica obtidas ajustam-se a
uma reta, 0 que sugere que o processo de tratamento aplicado conduz a reagdes de degradacéo que
seguem uma cinética de ordem zero, tendo-se obtido uma constante cinética de 1,9x10 min para o
TiO2 P25, 8,5x10* min para o TiO, B500 e 2,0x10 min! para TiO, M500.

Comparando o TiO, P25 e o TiO, M verifica-se que tém constantes cinéticas idénticas e percentagens

de degradacdo também semelhantes atendendo as massas de catalisador.

Os resultados de mineralizacdo indicam que o TiO, M é melhor com 32,8% e o TiO, B é o pior com

15,8%, o que era espectavel uma vez que a velocidade de rea¢do do TiO, B é muito menor.

As experiéncias de reutilizacdo dos catalisadores suportados demonstram que estes ndo perdem

eficiéncia durantes os 3 ciclos efetuados.
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Figura 6.50 Evolucédo da absorvancia do ibuprofeno ao longo do tempo na presenca dos diferentes filmes dos

catalisadores.
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6.5 Conclusoes

Neste trabalho foi estudada a atividade fotocatalitica dos catalisadores de TiO, sintetizados na

degradacdo do ibuprofeno e do naproxeno.

O ibuprofeno degrada de um modo direto com radiacdo de comprimento de onda igual a 254 nm, mas
praticamente ndo degrada com luz a comprimento de onda igual a 365 nm, onde ndo absorve

significativamente.

O naproxeno degrada muito rapidamente, de um modo direto com radiacdo de comprimento de onda
igual a 254 nm e também degrada com luz a comprimento de onda igual a 365 nm, uma vez que o
sistema utilizado permite a passagem de radiacdo a partir de 320 nm e o farmaco absorve luz nesta
regido do espectro, no entanto a degradacao € lenta.

As quantidades 6timas de TiO, para a degradacéo do ibuprofeno e naproxeno sdo 1,0 g.L e 0,5 g.L?,
respetivamente. Com quantidades superiores comega a verificar-se o efeito de filtro interno e de
disperséo de radiacdo provocada pela existéncia de uma quantidade excessiva de catalisador.

Os desempenhos obtidos empregando os catalisadores sintetizados pelo método sol-gel na degradacédo
do ibuprofeno e naproxeno foram extremamente interessantes uma vez que se obtiveram percentagens

de degradacdo da entre os 29 a 100% para o ibuprofeno e 55 a 99% para 0 naproxeno.

Relativamente ao ibuprofeno, tem-se percentagens de degradacdo de 100% quando se utilizam os
catalisadores (TiO, P25, TiO, B e TiO, M) percentagens de mineralizagéo de 42 a 50%, ou seja, apesar
de todo o ibuprofeno ter sido degradado, apenas uma parte mineralizou sendo que o restante

transformou-se em produtos, tal como confirmado por LC-MS e GC-MS.

Quando se realizou o estudo com os catalisadores dopados verificou-se que 0 que apresenta piores
resultados € o Co/TiO, onde se obteve uma percentagem de degradagdo de 29%. Com estes
catalisadores o que foi mais eficiente em termos de mineralizacéo foi o CA Darco /TiO, onde se obteve
56%.

De todos os catalisadores utilizados o que apresentou melhor eficiéncia foi 0 TiO2/WQs.

A utilizagdo de catalisadores sob a forma de filme é uma boa solucéo para a fotocatalise para aplicacbes
tecnoldgicas uma vez que a remocao do catalisador no final da fotdlise é facilitada e diminui 0s custos
da aplicacdo deste método na remediagdo das aguas. Neste trabalho verificou-se que ao utilizar os

filmes se obtiveram bons resultados uma vez que a quantidade de catalisador utilizado era muito
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inferior a utilizada em pos e obteve-se percentagens de degradacao de cerca de 57% para o ibuprofeno

e percentagens de mineralizacdo entre os 15 e 0s 33%.

Relativamente ao naproxeno, tem-se percentagens de degradacéo entre 0s 98% e os 100%, quando se
utilizam os catalisadores (TiO; P25, TiO; B e TiO2 M), ou seja, praticamente todo o naproxeno foi
degradado, mas apenas uma percentagem foi mineralizada, ou seja, obteve-se percentagens de
mineralizacdo entre 0s 30 a 47%. Quando se realizou o estudo com os catalisadores dopados verificou-

se que os resultados de degradacdo variam entre 0s 55% e 0s 94%.

Dos resultados obtidos podemos inferir que os materiais constituidos por nanoparticulas de TiO-
sintetizadas pelos dois métodos de sol-gel (TiO, B e TiO, M) sdo bons fotocatalisadores do ibuprofeno
e do naproxeno, sendo a sua eficacia, pelo menos, tdo boa como a do TiO, P25.

As cinéticas do ibuprofeno e naproxeno fotolisados com TiO, P25, TiO, B e TiO, M foram seguidas
por HPLC-DAD, e verificou-se seguir uma cinética de pseudo-primeira ordem.

As restantes cinéticas foram seguidas por espetroscopia de absor¢do UV-vis em que as curvas de
degradacdo fotoquimica obtidas ajustam-se a uma curva monoexponencial, 0 que sugere que 0
processo de tratamento aplicado conduz a reagdes de degradacdo que seguem uma cinética de pseudo-
primeira ordem, exceto no caso dos filmes em que as curvas de degradacdo fotoquimica obtidas
ajustam-se bem a uma reta 0 que sugere que o processo de tratamento aplicado conduz a reagdes de

degradacdo que seguem uma cinética de ordem zero.

Foram identificados, na fotodegradacdo do ibuprofeno, dois fotoprodutos principal com m/z 178, 1-
(4-isobutilfenil)etanol, o m/z 176, 1-(4-isobutilfenil)etanona e trés outros em menores quantidades, 4-
isobutilbenzaldeido com m/z 162, 1-isobutil-4-vinilbenzeno com m/z 160 e 1-(p-tolil)etanol com m/z
136.

Na fotodegradacdo de naproxeno foram identificados dois produtos 1-(6-metoxinaftaleno-2-il)etanol

com m/z 202 e 1-(6-metoxinaftaleno-2-il)etanona com m/z 200.

Os nossos estudos demonstram que a descarboxilagdo oxidativa direta pela lacuna é a principal via
fotocatalitica para o ibuprofeno e o naproxeno na superficie do TiO; e sugere que a interacdo do grupo

acido carboxilico (ou sua base conjugada) com a superficie fotocatalitica é um passo chave na reacao.
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7.1 Introducao

A grande discussdo sobre a importancia da remocdo dos antibidticos em sistemas de tratamento de
efluentes deve-se ao facto de eles promoverem a resisténcia bacteriana. Varios trabalhos tém sido
realizados nos Estados Unidos e na Europa, para investigar a ocorréncia e o destino de bactericidas em
estacBes de tratamento de residuos e aguas superficiais, incluindo bactericidas da classe das

fluoroquinolonas, a qual pertence a ciprofloxacina, Figura 7.1.

HO

Figura 7.1 Estrutura quimica da molécula de ciprofloxacina.

As fluoroquinolonas, Figura 7.2, sdo uma classe de compostos que pertencem a um vasto grupo de
agentes antimicrobianos sintéticos. Atualmente as fluoroquinolonas representam a classe de agentes
antimicrobianos com o maior potencial terapéutico, o que se deve essencialmente ao facto de serem
compostos sintéticos com atividade antimicrobiana que facilmente podem ser manipulados, no sentido
de melhorar a relagdo estrutura/atividade, aumentando o poder global do antibiético. Da mesma forma,
os efeitos secundarios podem ser reduzidos ou mesmo eliminados. Por estas raz8es as fluoroquinolonas
constituem uma classe de agentes antimicrobianos ideais uma vez que sdo necessarias doses orais
baixas, ttm um amplo espectro de agdo que abrange microrganismos gram-negativos, gram-positivos,
aerobios e anaerobios, tém boa distribuicdo ao nivel dos tecidos e plasma, tém estabilidade quimica e

biolégica e baixa incidéncia de efeitos secundarios [364].

Figura 7.2 Estrutura genérica de uma fluoroquinolonas.
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As estruturas das quinolonas evoluiram por dois caminhos distintos originando:

- as naftiridonas, as quais mantém o anel de naftiridina, do &cido nalidixico, com atomos de azoto na

posicdo 1 e na posicao 8, Figura 7.3.

- as fluoroquinolonas, com apenas um atomo de azoto na posicao 1, tal como a ciprofloxacina, Figura

7.1, [365].
(o} (o}
X OH
40 jeen
=
\ / H,;C N N
N N )
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Anel da naftiridina Acido nalidixico

Figura 7.3 Estrutura quimica do anel da naftiridina e do acido nalidixico.

Todas as fluoroguinolonas tém em comum um grupo cetona na posi¢do 4, um grupo carboxilico na

posic¢do 3 e um atomo de fluor na posigéo 6 [364, 366, 367].

Os grupos cetona e carboxilico sdo responsaveis pela ligacdo entre a molécula e 0 DNA da célula
bacteriana; por outro lado, o fldor na posicéo 6 é essencial na penetracdo destas moléculas no interior
das células e, portanto, esta diretamente relacionado com o aumento da eficacia antibacteriana destes

compostos.

Na posicdo 1, o grupo substituinte R; que se liga ao atomo de azoto influéncia também a fungéo do
composto. Nos primeiros compostos estudados (acido nalidixico, Figura 7.3 ), &cido pipemidico e
norfloxacina, Figura 7.4, Ry € um grupo etilo, mas verificou-se que grupos mais volumosos
aumentavam significativamente a atividade contra microrganismos gram-negativos e gram-positivos
[366]. Um dos grupos mais comuns nesta posicao é o ciclo propilo, o qual esta presente em muitos dos
compostos desenvolvidos e comercializados, como por exemplo a ciprofloxacina, Figura 7.1, a
esparfloxacina, a moxifloxacina e a gemifloxacina, Figura 7.5. Esta posi¢cdo pode também ser ocupada
por um anel 2,4-difluorofenilo como por exemplo na trovafloxacina, Figura 7.5, apresentando também

um aumento consideravel da atividade contra microrganismos gram-positivos [364, 366].
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Figura 7.4 Estrutura quimica do &cido pipemidico e da norfloxacina.
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Figura 7.5 Estrutura quimica da esparfloxacina, moxifloxacina, gemifloxacina e trovafloxacina.

Na posicdo 5, o grupo substituinte Rs esta essencialmente relacionado com a atividade contra
microrganismos gram-positivos, embora, como ja foi referido, esta atividade depende também de
grupos substituintes em outras posi¢cGes, nomeadamente Ri. Verificou-se que grupos volumosos na
posicdo 5 diminuiam a atividade do farmaco, sendo Rs normalmente um atomo de hidrogénio, um

grupo metilo ou ainda um grupo amina [364, 366].

O substituinte R7 na posi¢do 7 tem um enorme efeito na atividade, no espectro de acdo e ainda nas
propriedades farmacocinéticas das quinolonas. E normal encontrar-se nesta posicdo anéis

heterociclicos de azoto, de cinco e seis membros. O azoto presente nestes anéis é essencial para que se
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obtenha uma boa eficacia oral dos compostos. Os grupos mais comuns sdo 0s piperazinil, presentes
desde as primeiras quinolonas como por exemplo o &cido pipemidico e a norfloxacina, Figura 7.4, e a
ciprofloxacina, Figura 7.1, as quais apresentam atividade contra microrganismos gram-negativos. Os
grupos amino-pirrolidinil e os piperazinil substituidos, apresentam uma maior eficiéncia contra
microrganismos gram-positivos, sendo exemplos de fluoroquinolonas com estes grupos a
tosufloxacina, a grepafloxacina, a ofloxacina, Figura 7.6, e a esparflofaxina, Figura 7.5, [364, 366].
Um outro tipo de substituinte Rz € um anel biciclico, que se pode encontrar na moxifloxacina, que tem

um anel diazabiciclononilo, e na trovafloxacina , que tem um azabiciclononilo, Figura 7.5, ambas

apresentando boa atividade contra microrganismos gram-positivos [366].

Tosufloxacina
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e

H3C

o
Ilung—z

Ofloxacina

HaC
= N
N N N
E HN\)
HoN
F
N

CHs
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A

Grepafloxacina

Figura 7.6 Estruturas quimica da tosufloxacina, grepafloxacina e ofloxacina.

Os substituintes de Xs influenciam a eficacia do composto e a atividade antibacteriana, principalmente,
contra microrganismos anaerdbios. Nas naftiridonas X é um &tomo de azoto enquanto nas
fluoroquinolonas X é um &tomo de carbono. Uma boa alternativa é utilizar um 4&tomo de carbono ligado
a um grupo metoxilo, aumentando a atividade contra microrganismos anaerébios sem aumentar o risco

de fototoxicidade, sendo disso exemplos a moxifloxacina, Figura 7.5, e a gatifloxacina, Figura 7.7,

[364, 366, 367].
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OH

Figura 7.7 Estrutura quimica da gatifloxacina.

Apenas no inicio dos anos sessenta, durante a sintese da cloroquina como agente antimalérico, foi
isolado pela primeira vez um subproduto que apresentava atividade antibacteriana [368]. Este
subproduto depois de modificado deu origem ao primeiro composto da classe das quinolonas, o &cido
nalidixico, Figura 7.3. Este composto apresentava atividades contra microrganismos gram-negativos
e comecou a ser comercializado nos Estados Unidos da América em 1963, no tratamento de infegdes
do sistema urinario [369], no entanto, a sua aplica¢do clinica foi muito limitada pois verificou-se que

um elevado nimero de microrganismos desenvolvia, facilmente, resisténcia ao antibiético [366, 369].

Nos anos setenta, outras quinolonas foram desenvolvidas, como o &cido oxolinico e a cinoxacina,
Figura 7.8, mas tais compostos ndo apresentaram uma vantagem significativa em relacdo ao acido
nalidixico, Figura 7.3, em termos de espectro de atividade, propriedades farmacocinéticas e respetiva

aplicagdo clinica [366, 370].

0 0 0 0
0 o}
<MW <ﬁ%w
% N o} N/N
kCH3 kCH3

Acido oxolinico Cinoxacina

Figura 7.8 Estrutura quimica do acido oxolinico e da cinoxacina.

Nesse mesmo periodo a sintese do acido pipemidico, Figura 7.4, com a inclusdo de um grupo
piperazinil melhorou substancialmente a atividade das quinolonas contra microrganismos gram-
negativos apresentando algumas atividades contra microrganismos gram-positivos representando,

assim um importante avanco nesta area [366]. Nos anos 80, através de alteracdes na estrutura molecular
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do acido pipemidico, Figura 7.4, com a introducdo de um atomo de fldor, foi possivel sintetizar a
norfloxacina, Figura 7.4, tendo este sido o primeiro composto comercial do grupo das fluoroquinolonas
[366, 371]. As fluoroquinolonas apresentaram um espectro de acdo mais amplo que as primeiras

quinolonas, devido a introducdo do atomo de fllor permitindo uma melhor penetracdo destes

compostos nas células bacterianas [371, 372].

O desenvolvimento e estudo de novos agentes antibacterianos é uma area de investigacdo onde as
grandes descobertas e evolugdes foram rapidamente superadas por pequenas modificacdes estruturais
gue deram origem a novos compostos mais eficientes. Este foi o caso da norfloxacina, Figura 7.4, que
veio iniciar uma nova geracdo de fluoroguinolonas. Nesta 22 geracdo procurava-se aperfeicoar a
relagéo estrutura/atividade dos compostos desenvolvidos, de maneira a aumentar o espectro de acao e
otimizar as suas propriedades farmacocinéticas, enquanto simultaneamente se tentava reduzir os seus
efeitos secundarios [373]. Assim, 0s compostos desta geracdo apresentam maior atividade contra
microrganismos gram-negativos como enterobacteriacea e pseudomonas aeruginosa e ainda alguma
atividade contra microrganismos gram-positivos coccus. As alteracGes estruturais associadas a esta
geracdo de fluoroquinolonas promoveram a absorcéo oral e 0 aumento da distribuicdo sistémica no

organismo.

Entre os compostos da 2?2 geracdo destacam-se a ciprofloxacina, Figura 7.1 e a ofloxacina, Figura 7.6,
como sendo duas das fluoroquinolonas com maior eficiéncia global e logo com maior aplicagdo
terapéutica. No entanto, e tal como j& tinha acontecido com os compostos da 12 geracdo, algumas
espécies de microrganismos como por exemplo staphylococcus aureus e pseudomonas aeruginosa

desenvolveram resisténcia a alguns destes compostos [366, 370, 373].

Na 3? geracdo de fluoroquinolonas, as caracteristicas favoraveis da 22 geracdo foram mantidas, e a
atividade contra microrganismos gram-positivos, como pneumococci sp., contra microrganismos
anaerdbios e ainda contra estirpes resistentes as fluoroquinolonas anteriores, foi aumentada
significativamente. Esta geracao apresenta excelente absor¢éo oral, tal como acontecia com a geracao
anterior. A vantagem esta relacionada com os tempos de meia-vida suficientemente longos, permitindo
apenas uma a duas doses didrias. Nesta geracdo destacam-se a esparfloxacina, Figura 7.5, e a
levofloxacina, Figura 7.9, como sendo 0s compostos com maior aplicacdo terapéutica [365, 366, 370,
372, 373].
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| OH

Figura 7.9 Estruturas quimicas da levofloxacina.

A 48 geracdo de fluoroguinolonas é a que apresenta compostos com vantagens mais significativas uma
vez que sao utilizadas para infegdes sistémicas graves em que as geracdes anteriores ndo conseguiam
combater. Temos como exemplo a moxifloxacina, a gemifloxacina e a trovafloxacina, Figura 7.5, a
gatifloxacina, Figura 7.7, a sitafloxacina e a sarafloxacina, Figura 7.10.
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F. F
OH OH
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Sitafloxacina Sarafloxacina

Figura 7.10 Estruturas quimicas da a) sitafloxacina e b) sarafloxacina.

Na tabela 7.1, encontra-se sumarizado as geracgdes , as fluoroquinolonas e as principais caracteristicas
das diferentes geragoes.
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Tabela 7.1 Caracteristicas das diferentes gerac@es das fluoroquinolonas [365].

Geragio Fluoroquinolonas Caracteristicas
Acido nalidixico
12 Acido oxolinico Moderada atividade contra espécies gram-negativas;
Cinoxacina Aplicacdo predominante no aparelho urinario.
Acido pipemidico
Norfloxacina L L .
. . Excelente atividade contra espécies gram-negativas;
Ciprofloxacina . L e e
2 Ofloxacina Atividade contra espécies gram-positivas muito limitada;
. AplicacGes nos aparelhos urinario, respiratorio, gastrointestinal,
Enrofloxacina . N
. sexual e em infegdes da pele e 0ss0s.
Enoxacina
Atividade contra espécies gram-negativas igual a 2% geracéo,
Orbifloxacina exceto contra P. aeruginosa que é inferior;
3 Levofloxacina Boa atividade contra espécies gram-positivas e espécies anaerébias;
Esparfloxacina Atividade contra estirpes resistentes a 22 geracao;
Grepafloxacina AplicacOes idénticas as da 22 geracdo, com maior destaque

nas infecdes do aparelho respiratorio.
Trovafloxacina . L L X x
Gatifloxcina Atividade contra espécies gram-negativas igual a 22 geracéo;
. . Excelente atividade contra espécies gram-positivas, espécies
Moxifloxacina - . .
4a . . anaerobias e estirpes resistentes;
Gemifloxacina e x
Aplicacdes idénticas as da 22 geracdo, com excelentes resultados

Sitafloxacina . ~ .
. nas infecdes do aparelho respiratorio.
Sarafloxacina

Com mais de 800 milhdes de doentes tratados em todo 0 mundo, as quinolonas sdo atualmente uma
das principais classes de agentes antimicrobianos. As suas indicagOes terapéuticas evoluiram bastante,
desde os anos sessenta até aos nossos dias, desde infecdes urinarias até um elevado nimero de infecoes
nas mais diversas partes do corpo humano [373]. Esta evolugdo s6 se tornou possivel tendo por base
um solido conhecimento da relagdo estrutura/atividade para esta classe de moléculas, e a sua relacéo

com as propriedades farmacocinéticas [374].

7.2 Caracteristicas fisico-quimicas da Ciprofloxacina

A ciprofloxacina (CPF) (acido 1- ciclopropil-6-fluoro-4-oxo-7-piperazinil-1-quinolina-3-carboxilico)
pertence a familia das fluoroquinolonas. E um agente antibacteriano com atividade contra bactérias
gram-negativas e gram-positivas [375]. A estrutura da ciprofloxacina, Figura 7.1, consiste num

esqueleto de anel aromatico biciclico, com um grupo carboxilico acido (pKa.= 6,09) e um grupo
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piperazinil basico (pK. = 8,74) [376]. Na Tabela 7.2 encontram-se resumidas algumas das propriedades

fisico-quimicas da ciprofloxacina.

Tabela 7.2 Propriedades fisico-quimicas da ciprofloxacina [377].

Propriedades Fisico-quimicas

Acido 1- ciclopropil-6-fluoro-4-oxo-7-piperazinil-1-quinolina-3-

Nome IUPAC
carboxilico
Férmula Quimica C17H18FN3O3
Massa Molecular 331,33 g.mol*?
Estado Fisico Sélido
Densidade 1,327 g.cm?3
Ponto de Fuséo 318-320°C
Ponto de Ebulicao 496,64°C a 760 mm Hg
Solubilidade em agua 1,35 g.Lt a 25°C (4,2x10* mol.dm™3)
Log Kow 0,28
6,09 grupo carboxilico
i 8,74 azoto no anel piperazinil
Amax 272 nm

O surgimento de bactérias resistentes a diversos antimicrobianos caracteriza-se como um obstaculo no
tratamento de infecBGes. Lopes et al. [378] indicaram que ha um aumento gradual na resisténcia a
ciprofloxacina entre bactérias frequentemente isoladas em uroculturas, provenientes de pacientes de
ambulatorio e hospitalizados. Segundo este autor, a quantidade de bactérias resistentes a ciprofloxacina
foi 2,2 vezes maior no periodo de 1990-1994, quando comparado ao periodo de 1985-1989. Outros
trabalhos mais recentes tém descrito a ocorréncia de bactérias resistentes as quinolonas e/ou
mecanismos pelo qual a resisténcia é adquirida [379-383]. Tais estudos apontam a necessidade de se
realizar pesquisas sobre métodos de tratamento de efluentes que sejam capazes de degradar

completamente esses compostos.
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7.3 Ciprofloxacina no meio ambiente e estudos de degradacgao

Muitos estudos tém sido desenvolvidos em busca de uma técnica eficiente de remocéo de antibidticos
do ambiente, uma vez que 0s métodos convencionais sao ineficientes e em alguns casos, promovem
apenas a transferéncia de fase. O comportamento recalcitrante, normalmente observado para esses
compostos, faz com que 0s AOP’s sejam uma alternativa bastante promissora. Atualmente a
ozonizacao e a oxidacdo pelo método Fenton sdo as metodologias mais estudadas, principalmente
quando esta é associada a radiagcdo UV. Do ponto de vista pratico, a combinagdo de processos pode
ser bastante interessante para o tratamento de efluentes contendo antibi6ticos, pois pode promover a
reducdo drastica destes através de um pré-tratamento (AOP) o que possibilita a utilizacdo do
tratamento bioldgico seguidamente [48, 384-386].

Para o tratamento destes farmacos os métodos mais estudados foram a oxidacdo eletroquimica,
ozonizagao e Fenton/foto-Fenton [384], fotdlise direta e fotocatalise (Fe, ZnO e TiOy).

Em 2012, Liu et al. [387] e Sui et al. [388], estudaram a degradacéo da ciprofloxacina em dgua através

da ozondlise.

Liu et al. [387] estudaram a formag&o de produtos de degradacéo da ciprofloxacina, norfloxacina e
lomefloxacina formadas durante a ozonoélise de aguas residuais de efluentes secundarios contendo
estes antibidticos, durante 30 min. As vias de oxidagdo prevalentes foram sugeridas com base nas
estruturas dos produtos identificados, formados na presenca e na auséncia do depurador do radical
hidroxilo, o t-butanol. Os autores verificaram que o anel quinolona permaneceu intacto na presenga de
t-butanol, indicando assim que o grupo funcional s6 podia ser oxidado por radicais HO« engquanto o
anel de piperazina era prontamente oxidado pelo ozono molecular. A clivagem da quinolona ocorreu
através do ataque de radicais hidroxilo na ligacdo dupla carbono-carbono adjacente ao grupo acido
carboxilico. A formagdo dos produtos de degradacdo foi determinada por LC-MS, tendo sido

identificados 20 produtos para a ciprofloxacina, encontrando-se na Figura 0.1, anexo IV.

Sui et al. [388] estudaram a degradacao da ciprofloxacina em agua por ozonolise catalitica com 6xidos
de manganés suportados em nanotubos de carbono (MnOx/MWCNT) e apenas ozondlise, a pH 7.
Neste estudo foi avaliada a atividade catalitica do MnOX/MWCNT na ozonolise da ciprofloxacina
comparativamente a ozonélise, verificando que a ozondlise catalitica é mais eficiente uma vez que ao
fim de 15 min se observou 87,5% de degradacdo contra 26,7% da ndo catalitica. Usando a ozonélise
catalitica, ao fim dos 15 min obtiveram 38,3% de mineralizacdo. Ensaios microbiol6gicos com uma
estirpe de Escherichia coli indicaram que a ozonizacéo catalitica resulta numa inibicdo mais eficaz da
atividade antibacteriana da ciprofloxacina do que na ozonizagéo isolada. Os bons resultados foram
atribuidos a elevada producéo de radicais hidroxilo na superficie do catalisador, o que foi comprovado

por analise de ressondncia de spin eletronico (RSE).
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Vérios sdo os autores que estudaram a degradacéo da ciprofloxacina com recurso a fotdlise direta [389-
394]. Ao contrario de todos 0s outros autores, Batt et al. [389] referem que a utilizacdo da radiacdo
UV ndo é suficiente para degradar a ciprofloxacina. Vasconcelos et al. [390], Babic et al. [392] e Guo
et al. [393] identificaram varios fotoprodutos da degradacéo da ciprofloxacina. Analisando os produtos
referidos verifica-se que existem produtos que foram encontrados que sdo comuns. Tanto Vasconcelos
et al.[390] como Guo et al. [393] identificaram os produtos com m/ 306 e 330, ja Guo et al. [393],
identificaram o produto com m/z 348, Figura 7.11.

T

‘ OH

HO A oH

Figura 7.11 Estrutura quimica do &cido 1-ciclopropil-6-fluoro-2-hidroxi-4-oxo-7-(piperazin-1-il)-1,4-di-
hidroquinolina-3-carboxilico, m/z 348.

Batt et al. [389] monitorizaram a concentracdo de ciprofloxacina em quatro grandes estacGes de
tratamento de esgotos que diferem nas condigdes de projeto e operagdo. As ETAR’s escolhidas
utilizaram uma variedade de processos secundarios de remogdo, tais como: um processo em dois
estagios em lodo ativado com um tanque de nitrificacdo, arejamento prolongado, contentores
bioldgicos rotativos, e lodo ativado com oxigénio puro. Algumas das ETAR’s também utilizaram um
processo de tratamento avangado, como a cloragédo e desinfe¢do por radiacdo UV. A concentracéo de
ciprofloxacina encontrada variou entre 0,2 ug.L* e 1,4 pg.Lt. Enquanto desinfecéo pela radiagdo UV
ndo parece reduzir as concentra¢fes dos antibidticos, a degradacdo quimica via desinfecdo com cloro
pode contribuir para a remocdo de varios antibidticos. Deste estudo os autores concluiram que a
combinagdo de tratamento bioldgico seguido do fisico-quimico e a otimizagdo das condi¢Bes de
operacdo pode conduzir a um eficaz aumento da remocdo de micropoluentes persistentes em &guas

residuais.

Vasconcelos et al. [390] verificaram que em alguns paises, os efluentes dos hospitais séo diretamente
lancados em cursos de &gua, sem qualquer tratamento adicional ou com pouquissima diluicdo. Os
autores estudaram a foto-oxidacdo da ciprofloxacina a pH 9, uma vez que o pH dos residuos
hospitalares ¢ 9, com uma lampada de mercurio de media pressdo, 150 W A=384 nm, num reator batch.

A eliminacdo da ciprofloxacina foi seguida e as estruturas de fotoprodutos foram avaliadas por LC-
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MS/MS. Cinco compostos foram identificados como provaveis produtos de foto-desfluoretacéo, foto-
descarboxilacédo e perda da porcao piperazina, Figura 7.12. Estes fotoprodutos ndo sao biodegradaveis,

mas ndo afetam a Vibrio fisheri em concentra¢des de 0.1 mg.L™.

m/tm*

Product 1 Product 5
[M + H]* = 306 cip .[M + H]" = 288

oo/ l L o o

R N AT

O Product2 NH,

+—
[M+ H]* = 330 [M+ H]* =330

Product 3
[M+ H]* = 288

Figura 7.12 Fotoprodutos de fotolise direta da ciprofloxacina identificados por LC-MS [390].

De La Cruz et al. [391] estudaram a degradacd@o de 32 micropoluentes (farmacéuticos dos quais a
ciprofloxacina, inibidores de corrosdo e pesticidas) encontrados em um efluente proveniente de uma
estacdo de tratamento de aguas residuais com UV a 254 nm, UV/ H,O;, Fenton e foto-Fenton com UV
a 254 nm e luz solar simulada. O estudo foi feito com diferentes concentrac6es de ferro e H.O, que
também foram alteradas nas experiéncias de foto-Fenton para avaliar sua influéncia na degradacéo.
Todas as experiéncias foram desenvolvidas ao pH natural, préximo de 7. Comparando os resultados
obtidos para a degradagdo com UV e UV/H,0- ao fim de 10 min verifica-se que o UV/H,0, é mais
eficiente uma vez que a percentagem de degradacdo dos micropoluentes é de 46% e 81%,
respetivamente. Ao compararem a degradacdo dos micropoluentes utilizando o processo Fenton e foto-
Fenton ao fim de 30 min, verificaram que o processo foto-Fenton é mais eficiente, uma vez que as
percentagens de degradacdo obtidas foram de 40% e 97%, respetivamente. Um estudo comparativo
entre a utilizacdo de UV/H,O; e foto-Fenton ao fim de 30 min demostra que ambos degradam
igualmente os micropoluentes uma vez que se obtiveram as mesmas percentagens de degradacéo, o
que indica que o ferro ndo traz nenhuma vantagem a este processo de degradacéo. Os resultados
obtidos com luz solar simulada deram menos promissores uma vez que se obtiveram menores

percentagens de remocao.
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Babic et al. [392] estudaram a degradacdo fotolitica da norfloxacina, enrofloxacina e ciprofloxacina
atraves de irradiacdo solar simulada, utilizando diferentes matrizes aquosas (dgua MilliQ, &gua do rio
ndo filtrada e efluente sintético com composicao similar a do efluente da industria farmacéutica). De
acordo com os resultados obtidos, a irradiacdo solar contribui significativamente para a degradacdo
das fluoroguinolonas estudadas, caracterizando-se como um importante processo que ocorre na
natureza. Os resultados mostram que as fluoroquinolonas degradam com uma cinética de pseudo-
primeira ordem. Foram identificados os fotoprodutos por LC-MS/MS, obtidos na fotolise da
ciprofloxacina em agua Milli-Q a pH 4 e pH 8, Figura 7.13, onde se mostra que a pH 4 ha a clivagem
do anel ciclopropano e a pH 8 ocorrem reagdes em cadeia. Desta anélise conclui-se que a distribuicéo
de fotoprodutos depende do pH
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Figura 7.13 Produtos de fot6lise direta da ciprofloxacina detetados a) pH 4 e b) pH 8 [392].

Guo et al. [393] estudaram a degradacdo fotoquimica da ciprofloxacina utilizando UV e UV/H;0,
verificando que o processo depende do pH, quantidade de H,O,, bem como da presenca de outras
espécies inorganicas (SO4*, NO3 e COs%). O valor 6timo do pH e da concentragdo de H,0, € 7,0e 5
mmol.dm3, respetivamente. A existéncia de carbonato impede a degradacéo da ciprofloxacina uma
vez que este ido é um inibidor de HO® e a de nitrato impede ligeiramente a degradacdo da
ciprofloxacina uma vez que o nitrato parece ter atuado principalmente como um filtro de luz

ultravioleta, j& a existéncia de sulfato ndo influencia a degradacdo da ciprofloxacina. O processo
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UV/H;0; apresentou-se mais eficiente. Os resultados do teste de toxicidade com a bactéria V.
ginghaiensis mostraram que o processo UV/H,0O, foi mais capaz de controlar a toxicidade dos
intermediarios na degradacdo da ciprofloxacina do que com a fotolise direta por UV. Os produtos de
degradacdo foram identificados por HPLC-MS obtendo-se apenas 4 produtos de degradacédo por UV,
enguanto que com UV/H,0, foram identificados 16 produtos, dos quais quatro sdo 0s encontrados para

UV. Foi proposto um mecanismo de degradacdo, Figura 0.2, anexo IV.

Keen et al. [394] demonstraram o efeito da radiacdo UV e UV/H,0, na degradacdo de antibidticos
(clindamicina, ciprofloxacina, penicilina-G, trimetoprima, eritromicina, doxiciclina) em agua pura e
em dois efluentes diferentes. A diminuicdo dos poluentes foi monitorizada com HPLC-MS e as
alterac@es correspondentes a atividade antibacteriana foram medidas utilizando ensaios de inibi¢&o de
B. subtilis e com E. coli. Os autores verificaram que os produtos de degradacéo da ciprofloxacina ndo
apresentam atividade antibacteriana.

De La Cruz et al. [391] e Perini et al. [395] e realizaram estudos de foto-Fenton para a degradacéo da
ciprofloxacina usando diferentes radiacdes, 254 nm e 365 nm, respetivamente.

Perini et al. [395] avaliaram a cinética de degradacdo por foto-Fenton com radiacdo a 365 nm,
utilizando baixas (1,0 mg.L?) e altas (25 mg.L™) concentracoes de ciprofloxacina, diferentes valores
de pH (2,5, 4,5 e 6,5) e diferentes fontes de ferro (citrato, oxalato e nitrato). Para o caso da degradacéo
com elevada concentracdo de ciprofloxacina, o processo foi muito influenciado pela fonte de ferro,
resultando em uma menor eficiéncia quando foi utilizando o nitrato de ferro. Para um pH 4,5, a maior
remogdo do TOC (87%) foi obtida na presenca de citrato de ferro. Para baixas concentracBes de
ciprofloxacina, também foi observada uma conversdo muito maior na presenca de citrato ou oxalato,
em relagdo ao nitrato de ferro, com uma remog¢do do TOC de 96%, observada depois de 10 min,

utilizando citrato de ferro a pH 4,5.

Rakshit et al. [396] verificaram uma forte adsorcéo da ciprofloxacina a nanoparticulas de magnetite
(FesO4), dependente significativamente do pH, aumentando de 45% para 80% em pH 3,44 — 5,97,
diminuindo gradualmente para um valor de 25% em pH 8,39. Segundo 0s autores esse € um processo,
gue tem potencial para a efetiva remocéao da ciprofloxacina de efluentes desde que seja controlado o
pH.

Martin et al. [397] estudaram as interacOes de ciprofloxacina com dois conjuntos de particulas de
hematite nanométricas, umas lisas (10—20 nm de didmetro) e umas rugosas (80-90 nm de didmetro).
Este trabalho mostrou que com as particulas mais rugosas, se obtém percentagens de degradacdo da
ciprofloxacina menores, do que nas particulas mais lisas. Por LC-MS foram detetados trés produtos,
Figura 7.14, identificados apos fotélise por Guo et al. [393] e o fotoproduto com m/z 306 também foi

identificado por Vasconcelos et al. [390]. A existéncia de grupos NHs* durante o curso das
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experiéncias, revelados por XPS criogénico, fornece a evidéncia adicional de que a oxidacdo de

ciprofloxacina prossegue através de uma abertura do anel de piperazina via N-desalquilacéo.

1
NEH™Y 2 V HaN™Y V V
k/N N HN N HoN N
| | |
© 0 @ @ Q O
m/z 332 m/z 306 m/z263
CIP (M) (M-26) (M-69)

m/z 348
(M+16)

Figura 7.14 Produtos detetados durante a oxidacéo da ciprofloxacina [397].

Zhang et al. [398] estudaram a degradacdo da ciprofloxacina induzida pela luz visivel usando o
oxobrometo de bismuto (BiOBr) como fotocatalisador. As experiéncias e os resultados teoéricos
apontaram para um mecanismo de reacdo superficial e a oxidagdo da ciprofloxacina com BiOBr sob
luz visivel, ocorre através de uma oxidacao direta através da lacuna e que a via de ataque de HO® ndo
é eficaz no processo fotocatalitico. Observaram também que a mineralizagdo da ciprofloxacina ndo é
completa usando o BiOBr sob irradiacdo de luz visivel. Com base nos fotoprodutos identificados por
HPLC-MS os autores sugeriram um possivel mecanismo de reagdo apresentado na Figura 7.15. Os
produtos identificados pelos autores, j& haviam sido indicados por Guo et al. [393], com excecao do
fotoproduto com m/z 291. O produto com m/z 306 também ja tinha sido identificado por Vasconcelos
et al. [390].
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Figura 7.15 Mecanismo de reagéo sugerido por Zhang et al. [398].

El-Kemary et al. [399] sintetizaram o semicondutor ZnO nanoparticulado com ~ 2.1 nm de didmetro
usando um método de precipitacdo quimica e estudaram a atividade fotocatalitica das nanoparticulas
de ZnO na degradacdo do farmaco ciprofloxacina sob irradiacdo de luz UV em solucGes aquosas de
diferentes valores de pH. Os resultados mostraram que o processo de degradacéo fotocatalitica é eficaz
a pH 7 e 10, mas é bastante lento a pH 4, o0 que contradiz com o estudo realizado por An et al. [400]
gue indica que a ciprofloxacina degrada rapidamente para pH muito &cido. A maior eficiéncia de
degradacdo do farmaco (~ 50%) foi observada a pH 10 apds 60 min. A fotodegradagdo do farmaco

segue uma cinética de pseudo-primeira ordem.

Gharaghani et al. [401] também estudaram a degradacédo fotocatalitica do antibiotico ciprofloxacina,
em solucdo aquosa, com nanoparticulas de 6xido de zinco (ZnO) imobilizadas numa placa de vidro.
Os parametros que influenciaram a remogao e que foram investigados foram pH, concentracdo de ZnO,
concentragdo de ciprofloxacina e tempo de contacto. As condic¢des ideais foram pH 11, tempo de
reacdo de 90 min, concentracdo de ZnO na placa de 0,6 g.L™ e concentracdo inicial de ciprofloxacina
3,0 mg.L? (9x10° mol.dm). A remogdo maxima alcancada foi de 98,36% e 90,25% para a solugéo
preparada laboratorialmente e para aguas residuais hospitalares, respetivamente. Os dados de
equilibrio foram analisados utilizando os modelos de adsorcao de Langmuir e Freundlich, verificando-
se um bom ajuste ao modelo de Freundlich. Estudos termodinamicos mostraram que a adsorcdo é
exotérmica. Os autores concluiram que a fotocatalise usando ZnO imobilizado em placas de vidro

mostrou alta eficiéncia na remocéo de ciprofloxacina e pode ser recomendada para tais fins.

Os varios estudos existentes utilizando como catalisador o TiO, encontram-se descritos abaixo.
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An et al. [400] estudaram a fotodegradacéo da ciprofloxacina com TiO2, 1.5g.L™ por pulso radidlise,
tendo verificado que esta degrada rapidamente tendo como tempo de meia vida 1,9 min a 10,9 min
consoante o valor de pH da solucdo, sendo maior para pH muito acido ou muito basico. As elevadas
constantes de velocidade e os tempos de meia-vida curtos a varios valores de pH sugerem que a
ciprofloxacina pode sofrer rapida degradacdo fotocatalitica. O ponto isoelétrico do TiO, é
aproximadamente 6,3. Assim, para valores de pH mais baixos, a superficie do catalisador € carregada
positivamente, enquanto acima de pH 6,3 é carregado negativamente [402]. A segunda razéo é devido
a ciprofloxacina ziterionica que principalmente dependem do valor do pH da solucdo. O valor de pK;
da ciprofloxacina foi medido como sendo (6,15+0,07) e o segundo (pK>) foi (8,66+0,07) [403]. Assim,
a adsorcéo a superficie o TiO, depende do pH. Foram identificados sete produtos de degradacéo por
LC-MS/MS (m/z 373, m/z 362, m/z 348, m/z 334, dois produtos, m/z 306 e m/z 263). Por pulso
radiélise o mecanismo determinado tem duas vias, uma envolve o radical *OH e a outra atraves do e
aq confirmando-se que o mecanismo se da pelas duas vias. Dos varios produtos identificados, o
composto com m/z 306 ja tinha sido identificado por Vasconcelos et al. [390] e formado por foto-
oxidacdo da ciprofloxacina. Guo et al. [393] também ja tinham identificado os fotoprodutos com m/z
263, 306, 334, 348 e 362 quando utilizaram UV e UV/H,O,, Martin et al. [397] também identificaram
os fotoprodutos com m/z 263, 306 e 348 usando hematite nanométrica e Zhang et al. [398] também

identificaram os fotoprodutos com m/z 263, 306, 334 e 362 usando oxobrometo de bismuto.

Hayder et al. [404] estudaram a eficiéncia na degradagcdo de solucdes de ciprofloxacina com
nanoparticulas de TiOz irradiadas com duas fontes de luz diferentes: uma lampada UV e uma lampada
de luz visivel. Foram realizadas irradiacGes as solu¢bes na auséncia de TiO,, verificando-se uma
degradacdo muito baixa com a luz UV e auséncia de degradacéo com a luz visivel. Em contraste, uma
proeminente degradacdo da ciprofloxacina foi detetada na presenca de 0,01 mg.mL* de TiO,. Cerca
de 90% e 70% da sua concentragdo inicial foi eliminada em 120 min quando a base de irradiacéo

utilizada foi uma lampada UV e a lampada de visivel, respetivamente.

Hassani et al. [405, 406] sintetizaram nanocompositos de didxido de titAnio/montmorilonite
(TiO/MMT) e utilizaram-nos na degradacao da ciprofloxacina. Foram estudados os principais fatores
que influenciam a fotocatalise: quantidade de TiO/MMT, concentracdo de ciprofloxacina, pH da
solucdo, regibes de luz UV, reutilizagdo do catalisador. O efeito da adicdo de scavengers de radicais
(CI, I, SO4* e HCO3") assim como compostos promotores da oxidagdo (H20,, KIOs e peroxidissulfato)
foi estudado na eficiéncia da degradacdo concluindo-se que a adi¢do dos promotores da oxidagdo
melhorou a eficiéncia de degradacgdo. Os radicais scavengers reduziram a eficiéncia de degradacéo,
indicando que o mecanismo dominante de controle da degradacao fotocatalitica da ciprofloxacina sera
radicalar. Os principais intermediarios de degradacdo da ciprofloxacina, foram determinados por GC-

MS, tendo sido identificados compostos com m/z muito baixos.
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Silva et al. [407] estudaram a fotodegradacdo de uma solucéo de ciprofloxacina com nanoparticulas
diéxido de titanio (TiO2 P25) e 6xido de zinco (ZnO), 1,0 g.L%, com luz ultravioleta A (UVA, A=365
nm). Estudos de degradacdo fotocatalitica demonstram que a ciprofloxacina diminui a sua
concentracdo em ~63% e ~85% com o0 ZnO e TiO,, respetivamente, ao fim do mesmo tempo, o que
indica que o TiO, adsorve mais eficazmente ciprofloxacina. A toxicidade da ciprofloxacina e das
solucdes de ciprofloxacina tratadas, assim como a toxicidade das nanoparticulas de TiO2, e ZnO
irradiadas foram avaliadas com a Vibrio fischeri. Em relagcdo as nanoparticulas irradiadas, o ZnO
apresentou maior inibicdo da luminescéncia que o TiO2, 97 e 49%, respetivamente. Devido a alta
toxicidade do ZnO, foi apenas possivel avaliar a solugdo de ciprofloxacina tratada por UVA/TIO..
Inicialmente, a toxicidade diminuiu com o tempo do processo, mas apds 15 min a toxicidade aumentou
significativamente (55%) e apds 45 min de tratamento, foi de 70%. Analises de cromatografia liquida
de alta eficiéncia (HPLC) e espectroscopia de infravermelho com transformada de Fourier (FTIR)
demonstraram que a diminuicdo inicial da toxicidade foi causada pela adsorcdo de ciprofloxacina na
superficie do catalisador, e que esta Ultima aumentou devido a formacédo de subprodutos e contribuicao
de toxicidade das nanoparticulas. Dez subprodutos foram identificados por LC-MS e o mecanismo de

degradac&o fotocatalitica da ciprofloxacina foi proposto, Figura 7.16 e 0.3, anexo IV.

Dos fotoprodutos identificados, o de m/z 288 e 330 ja tinham sido referidos por Vasconcelos et al.
[390] e por Guo et al. [393] e 0 m/z 238 por Babic et al. [392]. A descarboxilagdo ndo parece um passo

importante a avaliar pelos fotoprodutos.
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Figura 7.16 Mecanismo de degradagéo fotocatalitica da ciprofloxacina apds 45 min com nanoparticulas de
TiO2 [407].

Dos estudos realizados verifica-se que existem muitos produtos de degradacdo, Tabela 0.7 anexo 1V,
algum desses produtos identificados s&o comuns aos varios autores. Em termos de mineralizagdo, ha
diferencas uma vez que em alguns autores referem ter quase mineralizagcdo completa e outros baixa

mineralizag&o.
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7.4 Resultados e Discussao
7.4.1 Determinag¢do do Coeficiente de Absorgdo Molar

Foi obtido por espectroscopia de absorcdo UV-vis, o espectro de absor¢do da ciprofloxacina,
representado na Figura 7.17 que mostra absor¢do maxima a um comprimento de onda de 272 nm,
quatro bandas de menor intensidade a =~ 197,5 nm, 224 nm, 322,5 nm e 333 nm e auséncia de absor¢ao

a partir de 400 nm.
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Figura 7.17 Espetro de absorcdo UV-vis da solucdo aquosa de ciprofloxacina 4,5x10°° mol.dm™, pH=7,5.

Para a determinacdo do coeficiente de absor¢do molar foi preparada uma solugdo stock de
concentracdo 4,5x10° mol.dm™3. A partir desta obteve-se por diluicdo seis solugcdes aquosas de
concentragdes diferentes. As absorvancias foram registadas ao comprimento de onda méximo da
ciprofloxacina (A=272 nm) em fungdo da concentragdo, (Tabela 0.5, anexo I1l) e foi tracado o gréfico

correspondente, representado na Figura 7.18.
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Figura 7.18 Representacdo grafica da absorvancia em funcéo da concentracdo da ciprofloxacina, A=272 nm.

Analisando o gréafico representado na Figura 7.18, pode-se verificar que existe uma boa linearidade
entre a absorvancia e a concentracdo da ciprofloxacina. Dos resultados obtidos ao comprimento de
onda de 272 nm a ciprofloxacina tem um coeficiente de absor¢do molar de £e=105000+980 dm?.cm

1 mol.

7.4.2 Fotodegradacgdo direta da ciprofloxacina

A degradacdo da ciprofloxacina em solugdo aquosa foi estudada por fotdlise direta na presenca de
radiagdo ultravioleta a Amax=254 nm e radiagdo policromatica a Amax=365 nm, de forma a ser possivel

obter informacéo sobre a sua degradagéo.

7.4.2.1 Fotdlise a 254 nm

Um volume de 300 mL de uma solugéo de ciprofloxacina de concentragéo 4,5x10-° mol.dm foi sujeita

a radiacdo de comprimento de onda de 254 nm durante 90 min.

A degradacdo do farmaco é confirmada pela observacdo dos espectros de absor¢do UV-vis obtidos
para Varios tempos de irradiagdo, os quais se encontram ilustrados na Figura 7.19. Analisando os

espectros de absorcdo verifica-se 0 desaparecimento das bandas caracteristicas da ciprofloxacina
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(197,5 nm, 322,5 nm e 333 nm), e a diminui¢do e deslocamento da banda a 272 nm para valores
maiores de comprimento de onda (279 nm). Verifica-se o aparecimento de uma nova banda a 217 nm

ao fim de 5 min de fotolise.
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Figura 7.19 Espetros de absor¢do da solugdo aquosa de ciprofloxacina 4,5x10-° mol.dmfotolisada a 254 nm,
pH 7,5.

Apb6s 90 min de irradiagdo com luz a 254 nm, a percentagem de degradagdo da ciprofloxacina
determinada por espetroscopia de absorcdo UV-vis por diminuigdo da banda a 272 nm, foi de 97%, e
por diminuigdo da banda a 322,5 nm foi de 96%, verificando-se também que h& o desaparecimento
praticamente total de todas as bandas de absorcdo. Verifica-se ao longo da fotélise que ha uma
diminuicédo do pH, de pH 7,5 para pH 5.

A cinética de degradacéo da ciprofloxacina foi estudada a quatro comprimentos de onda (272 nm, 279
nm, 322.5 nm e 333 nm) e encontra-se representada na Figura 7.20, verificando-se uma constante de
velocidade de reacdo de aproximadamente 7,4x102 mint e 6,6x102 min?, 7,9 x102 min™ e 9,4 x102
min, respetivamente. A razéo de alguma diferenca entre os valores é devido a sobreposicéo de bandas,
existéncia de fotoprodutos que absorvem na mesma zona ciprofloxacina, podendo considerar-se um
valor médio de 7,8 x102 mint. As curvas ajustam-se a uma cinética de pseudo-primeira ordem o que

esta concordante com o que ja foi referido por Babic et al. [392].
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Figura 7.20 Cinética da degradacdo da solugdo aquosa de ciprofloxacina 4,5x10° mol.dm fotolisada a 254

7.4.2.2 Fotdlise a 365 nm

nm.

100

O estudo da degradacéo de uma solugéo de ciprofloxacina de concentracédo 4,5x10° mol.dm™, pH 7,5,

com radiagdo UV a 365 nm mostra um comportamento idéntico ao observado para a irradiacéo a 254

nm embora com uma velocidade de degradagdo muito menor, Figura 7.21.

Como se pode verificar pelos espectros apresentados na Figura 7.21 ao fim de 360 min de irradia¢do

observa-se a degradacédo da ciprofloxacina com o deslocamento da banda principal para 279 nm, o

desaparecimento das bandas a 322,5 nm e 333 nm e o aparecimento de uma banda a 217 nm. Ao fim

de 360 min obteve-se uma percentagem de degradacao de 67%, determinado por UV-vis, para A=272

nm e uma percentagem de 72% para A=322,5 nm.
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Figura 7.21 Espetros de absorcéo da solugdo aquosa de ciprofloxacina 4,5x10° mol.dm™ fotolisada a 365 nm,
pH 7.5.

A cinética de degradacéo da ciprofloxacina foi estudada a quatro comprimentos de onda (272 nm, 279
nm, 322,5 nm e 333 nm), Figura 7.22, verificando-se uma constante de velocidade de
aproximadamente 1,5x10 min*, 1,1x102 min?, 2,7 x102 min? e 3,6 x10 min, respetivamente.

Pode-se considerar um valor médio de 2,3 x102 min™.
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Figura 7.22 Cinética da degradacAo da solucéo aquosa de ciprofloxacina 4,5x10°° mol.dm fotolisada a 365 nm.
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Comparando a cinética das reacGes com luz a 254 nm e 365 nm verifica-se que com a luz a 254 nm

sd0 mais rapidas, o que era de esperar uma vez que a molécula absorve mais nesta zona do espetro.

7.4.3 Degradacgdo fotocatalitica da ciprofloxacina na presenga de catalisadores de

TiO;

Para o estudo da degradacéo fotocatalitica da ciprofloxacina foram testados os catalisadores TiO>
B500, TiO, M500, TiO2/WOs e o catalisador comercial TiO, P25 para comparacéo.

Para todas as experiéncias de fotocatalise realizadas, a pré-adsorcéo do catalisador TiO, na auséncia
de luz UV foi seguida por UV-vis durante 90 min, o tempo necessario para se atingir o equilibrio.

Para a obtencédo de resultados otimizados torna-se necessario determinar a quantidade de catalisador

adequado. Assim foi avaliado o efeito da quantidade de TiO; 6timo.

7.4.3.1 Efeito da quantidade de TiO;

Foi realizado um estudo do efeito da quantidade de catalisador na eficiéncia de degradagéo, variando
a quantidade de catalisador numa gama de 0,25 g.L*a 1,0 g.L?, a fim de determinar qual a quantidade
6tima de catalisador a utilizar. A concentracéo inicial de ciprofloxacina foi mantida constante durante

estes ensaios (4,5x10° mol.dm3).

A Figura 7.23 mostra a influéncia da quantidade de TiO, M500 sobre a percentagem de degradacédo da
ciprofloxacina, determinada ao comprimento de onda maximo, A=272 nm. Em todos os casos pode-se

observar um aumento na percentagem de degradacdo com 0 aumento da quantidade de catalisador.

Deste modo, a quantidade 6tima de TiO- para a degradagéo da ciprofloxacina foi considerada de 1,0

g.L%, embora a partir de 0,5 g.L! os resultados ndo sejam muito diferentes.
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Figura 7.23 Fotodegradacéo da ciprofloxacina 4,5x10° mol.dm com diferentes quantidades de TiO, M 500.

7.4.3.2 Fotodegradagdo da ciprofloxacina com nanoparticulas de TiO; P25

O didxido de titdnio comercial P25 foi utilizado como catalisador em um ensaio comparativo de
atividade na fotocatélise da ciprofloxacina. A fotodegradagdo do farmaco com este catalisador foi

realizada nas condigfes 6timas descritas anteriormente.

A Figura 7.24 mostra os espectros da ciprofloxacina de concentracdo 4,5x10° mol.dm™ na presenca
de 1,0 g.L de TiO, P25, ao longo do tempo de irradiacéo. Pode verificar-se que logo apds 5 min de
irradiagdo com luz 365 nm h& um decréscimo significativo da banda de absor¢do ao comprimento de
onda maximo, com uma percentagem de degradacdo de 66% e verifica-se que a banda de absorcao
maxima sofre um deslocamento de 3 nm para comprimentos de onda maiores, ou seja, a banda maxima
passa a ser a 275 nm e ndo a 272 nm. Ao fim de 60 min de fotdlise praticamente ndo existe
ciprofloxacina uma vez que 96% foi degradado sendo este valor determinado por espetroscopia de
absorcdo UV-vis. Quando se faz esta determinacdo por HPLC-DAD obtém-se aproximadamente 98%

de degradacéo ao fim de 30 min.
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Figura 7.24 Espectros de absorcdo da solugio aquosa de ciprofloxacina 4,5x10°5 mol.dm fotolisada com luz a

365 nm ao longo do tempo com TiO, P251,0 g.L ™.

7.4.3.3 Fotodegradagdo da ciprofloxacina com nanoparticulas de TiO> B500

A Figura 7.25 representa os espectros de absor¢éo da ciprofloxacina ao longo do tempo de irradiacéo,
com luz a 365 nm, na presenga de TiO, B 500. Ao analisar a figura, verifica-se que as bandas de
absorcao da ciprofloxacina decrescem ao longo do tempo e que a banda de absor¢cdo maxima se desloca
para comprimentos de onda maiores. A ciprofloxacina é degradada ao longo do tempo, obtendo-se
84% e 94% de degradacdo ao fim de 60 min e 120 min, respetivamente, determinados por
espetroscopia de absor¢do UV-vis. Como se pode verificar com este catalisador a fotodegradacéo é
mais lenta do que quando se utiliza o TiO, P25, uma vez que para 0 mesmo tempo de fotélise se obtém

percentagens de degradacdo menores.

Quando se faz o estudo da degradagdo por HPLC-DAD o valor obtido é de 99% ao fim de 120 min.
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Figura 7.25 Espectros de absorcéo da solucéo aquosa de ciprofloxacina 4,5x10° mol.dm fotolisada com luz a
365 nm ao longo do tempo com 1,0 g.L* de TiO, B500.

7.4.3.4 Fotodegradagdo da ciprofloxacina com nanoparticulas de TiO> M500

Analisando os espetros da Figura 7.26, verifica-se que apds 5 min de fotélise, com luz a 365 nm, da
ciprofloxacina com o catalisador TiO, M500 a intensidade das bandas de absor¢do a 272 nm diminui
significativamente tendo-se degradado aproximadamente 48% do composto. A0 mesmo tempo que
diminui, h4 um deslocamento da banda para maiores comprimentos de onda. Todas as bandas
carateristicas da ciprofloxacina diminuem ao longo do tempo de irradiagdo. N&o se verifica o

aparecimento de nenhuma nova banda, tal como com o TiO, P25.

Ao fim de 60 min de fotodlise, verifica-se o desaparecimento da ciprofloxacina com uma percentagem
de degradacdo de 96% determinada por espetroscopia de absor¢do UV-vis, quando determinado por
HPLC-DAD obtém-se uma percentagem de degradacdo de 98%. A proximidade de valores indica que
os fotoprodutos a existirem, tém coeficientes de absorcdo baixos a partir de 250 nm, ou entdo

concentracdes muito baixas.
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Figura 7.26 Espectros de absor¢do da solugio aquosa de ciprofloxacina 4,5x10°5 mol.dm fotolisada com luz a

365 nm ao longo do tempo com 1,0 g.L* de TiO, M500.

7.4.3.5 Fotodegradagdo da ciprofloxacina com nanoparticulas de TiO, /WO3

Analisando os espetros da Figura 7.27, verifica-se que apds 5 min de fot6lise, com luz a 365 nm, da
ciprofloxacina com o catalisador TiO, /WQ3 a intensidade das bandas de absorgdo a 272 nm diminui.
Verifica-se que a banda a 272 nm quase nao sofre deslocamento ao contrario do que era observado
com o0s outros catalisadores e apenas com luz. Todas as bandas carateristicas da ciprofloxacina
diminuem ao longo do tempo de irradiacdo. N&o se verifica o aparecimento de nenhuma nova banda,
como com 0 TiO; P25 e o TiO, M500.

Ao fim de 60 min de fotdlise, verifica-se o desaparecimento da ciprofloxacina com uma percentagem

de degradacéo de 89% determinada por espetroscopia de absor¢do UV-vis.
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Figura 7.27 Espectros de absorc¢do da solugdo aquosa de ciprofloxacina 4,5x10-° mol.dm fotolisada com

luz a 365 nm ao longo do tempo com 1,0 g.L* de TiO, /WOs.

7.4.4 Estudo da Cinética da Reagdo

Neste trabalho a cinética da degradacao da ciprofloxacina foi seguida por espectroscopia de absor¢ao

UV-vis e HPLC-DAD, procurando-se avaliar a eficiéncia do processo fotocatalitico.

Para todos os ensaios experimentais da ciprofloxacina, obtiveram-se curvas de degradacao fotoquimica
gue se ajustam bem a uma curva monoexponencial, 0 que sugere que 0 processo de tratamento aplicado

conduz a reagOes de degradacdo que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem.

Seguiu-se por HPLC-DAD e UV-vis a diminuicdo da intensidade do sinal da ciprofloxacina e registou-
se o grafico que relaciona a diminuigdo da &rea do sinal ao longo do tempo e a diminuigdo da

concentracdo da ciprofloxacina ao longo do tempo, Figura 7.28 e Figura 7.29, respetivamente.

Da analise dos gréaficos representados nas Figura 7.28 e Figura 7.29 pode-se inferir que a
fotodegradacdo da ciprofloxacina com os diferentes catalisadores segue uma cinética de pseudo-

primeira ordem.
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Figura 7.28 Diminuicdo da concentracdo da ciprofloxacina ao longo do tempo na presenca dos diferentes
catalisadores, obtida por HPLC-DAD.
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Figura 7.29 Diminuicdo da concentracdo da ciprofloxacina ao longo do tempo na presencga do catalisador
TiO2 /WQ3, obtida por UV-vis.

Dos dados sumarizados na Tabela 7.3 pode-se concluir que os resultados obtidos com o TiO; P25e 0
TiO, M500 sdo muito semelhantes, embora com o TiO2 M a velocidade de degradacéo seja maior. Os
resultados obtidos com o TiO, B500 e com o TiO, /WQ; indicam boa eficiéncia, mas apos maior tempo

de irradiacdo, o que é traduzido pela constante de velocidade.
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Tabela 7.3 Percentagem de degradacdo, constantes cinéticas resultantes da fotodegradacdo da ciprofloxacina

com os diferentes catalisadores determinados por UV-vis e HPLC-DAD.

Tempo UV-vis HPLC-DAD
Catalisador . (nm) (min) x : x :
‘ (%) Degradacdo | k (min) (%) Degradagdo | k (min™)
30 82
- 254 7,8x1072 - -
60 92
30 29
- 366 2,3 x10? - -
60 41
30 91 98
TiO2 P25 366 2,5x101 3,2x101
60 96 99
30 66 95
TiO2 B 500 366 4,2x107? 1,1x10?
60 84 98
30 94 98
TiO2 M 500 366 1,60x101 3,3x101
60 96 98
30 76
TIOz /WO3 366 5,8 x102 - -
60 89

7.4.5 Determinagdo do Carbono Orgdnico Total — TOC

Avaliou-se o grau de mineralizacdo da substancia alvo, por determinacao do carbono orgénico total.

A quantidade tedrica méaxima de carbono resultante de uma solucéo de ciprofloxacina de concentracéo
de 4,5x10° mol.dm é de 9,22 mgC.L%. A anélise de TOC foi efetuada pelo método analitico cujo

limite de quantificacdo é 0,5 mgC.L ™.

Para a determinacéo do TOC, uma solucéo de ciprofloxacina 4,5x10° mol.dm- foi utilizada e solucdes
de ciprofloxacina 4,5x10° mol.dm fotolisadas com 1,0 g.L* dos catalisadores com luz a 365 nm

durante 60 min.

Na Tabela 7.4, encontram-se sumarizados os resultados de TOC. Verifica-se que o valor obtido para

uma solucéo de ciprofloxacina 4,5x10° mol.dm= é similar ao valor teérico calculado.

Analisando os dados obtidos para as amostras estudadas verifica-se uma reducéo do valor do TOC, o
que indica que a ciprofloxacina foi parcialmente mineralizada. Verifica-se que o catalisador que

consegue mineralizar melhor a ciprofloxacina é o TiO, P25, tendo-se obtido aproximadamente 80%
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de mineralizacdo, seguindo-se o TiO, M500 que mineralizou a ciprofloxacina em 75%. A solucdo

fotocatalisada com TiO, B500 foi a que menos mineralizou (60%).

Tabela 7.4 Resultados de TOC obtidos para a ciprofloxacina 4,5x10-° mol.dm™ com os diferentes catalisadores

ao fim de 60 min de fotodegradacéo.

Ammostras TOC(mgCLY % mineralizacédo
ciprofloxacina 9,3 -
ciprofloxacina/TiO2 P25 1,9 80
ciprofloxacina/TiO2 B 500 3,7 60
ciprofloxacina/TiO2 M 500 2,4 75
ciprofloxacina/TiO, /WO3 30 68

7.4.6 Identificagdo dos fotoprodutos por LC-MS

Nos nossos estudos os produtos de fotodegradacao da ciprofloxacina foram identificados por LC-TOF-
MS/MS no modo electrospray positivo. As amostras estudadas foram sujeitas a irradiacdo durante 10

min na presenca dos diferentes catalisadores e na auséncia dos mesmos.

Na figura 7.30 encontram-se 0s cromatogramas sigle ion obtidos para m/z 288 para os diferentes

catalisadores com t,~13,3 min.

Verifica-se que as amostras irradiadas com luz a 365 nm na auséncia de catalisador sdo as que
apresentam maior intensidade do sinal seguindo-se as irradiadas a 254 nm, também na auséncia de
catalisador. Em relacdo as amostras que foram degradadas com luz a 365 nm na presenca de
catalisador, verifica-se que o0 que apresenta menor intensidade é o TiO, P25 e com maior intensidade
€ 0 TiO2/WQ:3. Este composto resulta da descarboxilagéo da ciprofloxacina, ou seja, perda de um grupo
COO. Ao final de 10 min, com os catalisadores com maior velocidade de reagdo ja existe
fotodegradacéo do composto descarboxilado, o que leva a diminui¢&o do sinal. Este composto também
ja foi identificado por Vasconcelos et al. em estudos de fotélise direta com uma lampada de mercario
de média presséo [390], Guo et al. em estudos utilizando UV e UV/H,0; [393], e Silva et al. utilizando
0 ZnO com A=365 nm [407].
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Figura 7.30 Cromatogramas single ion m/z a 288, com os diferentes catalisadores e radiagdes, tr~13,32 min.

Foi ainda pesquisado o sinal com m/z 263, correspondente a degradacéo do fotoproduto a m/z 288,

analisando as areas obtidas de um modo qualitativo, quando a area de um sinal diminui a do outro
aumenta, Figura 7.31.
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Figura 7.31 Cromatogramas single ion m/z a 263, com os diferentes catalisadores e radia¢es, tr~11,1 min.

Na Figura 7.32 encontram-se 0s cromatogramas single ion obtidos para m/z 306 para os diferentes
catalisadores com tr~9,74 min, que corresponde a abertura do anel piperazinico e perda de C;H..
Observando a figura verifica-se que este composto tem um pico maximo gquando se utiliza o catalisador
TiO2/WO3; e ndo aparece quando se utiliza a radiacdo a 365 nm na auséncia de catalisadores, embora
com radiacdo a 254 nm ja exista, 0 que indica que a energia necessaria para romper o anel piperazinico
corresponde a energia maior que 320 nm. Este fotoproduto ja foi identificado por varios autores Lui et
al. ao estudarem de aguas residuais com ozonolise [387], Sui et al. por ozonolise catalitica [388], Guo
et al. em estudos utilizando UV e UV/H,0; [393], Martin et al. com particulas de hematite [397],
Zhang et al. induzida pela luz visivel com BiOBr [398] e An et al. por fotodegradacdo com TiO,
usando pulso radi6lise [400].
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Figura 7.32 Cromatogramas single ion m/z a 306, com os diferentes catalisadores e radiagdes, tr~9,74 min.

Um outro composto encontrado apresenta m/z 313 e tr~13,3 min, Figura 7.33, que corresponde a perda
do ido fluor. Observando a figura verifica-se que este composto tem um pico maximo quando se utiliza
radiacdo a 365 nm na auséncia de catalisador e quase ndo aparece quando se utilizam os catalisadores.
Isto pode dever-se ao facto de a velocidade da reacdo na presenca dos catalisadores ser muito maior,
0 que faz com que este fotoproduto possivelmente se esteja a converter num produto hidroxilado (m/z

330). O fotoproduto ja foi identificado por Silva et al. utilizando TiO, e ZnO para a degradacdo da

ciprofloxacina [407].
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Figura 7.33 Cromatogramas para os diferentes catalisadores e radiacées, t~13,32 min correspondente ao

composto com m/z a 313.

Na Tabela 7.5, encontram-se sumarizadas as estruturas dos fotoprodutos que identificamos, tempos de
retencédo e valores de m/z.
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Tabela 7.5 Dados dos fotoprodutos obtidos por LC-TOF-MS/MS.

180 positivo,
+H]+ i
Norme Estrutura [M+H]+, tr (min)
correspondente
6 - ((2-aminoetil) amino) -1-ciclopropil-5- ﬁézf’ 263 111
fluoroindolino-2,3-diona HZNQ ﬁ '
.
N- (2-aminoetil) -N- (6-fluoro-1-metil-4-oxo- ‘ 263 111
1,4-di- hidroquinolin-7-ilo)formamida (\N '
NH, o)
1-ciclopropil-6-fluoro-7-(piperazin-1-ilo) ;@55 288 13.3
quinolin-4 (1H) -ona O A '
7 - ((2-aminoetil) amino) -1-ciclopropil-6- F o
fluoro-4-oxo-1,4-di- hidroquinolina-3- ‘ ‘ 306 9.74
cido carboxilico HQNJ A
1-ciclopropil-4-oxo-7-(piperazin-1-il) -1,4-di- /@fi/kw a3 135
hidroquinolino-3-acido carboxilico ON A '
cido 1-ciclopropil-6-hidroxi-4-oxo-7- Ho. .
(piperazin-1-il) -1,4-di- hidroquinolino-3- | 330 13.32

carboxilico

Os fotoprodutos identificados, vém

ibuprofeno/naproxeno, em que no mecanismo de reacdo estdo envolvidas rea¢fes em paralelo com o

radical hidroxilo e a de descarboxilacdo oxidativa por transferéncia de eletrdo da ciprofloxacina para

a lacuna, via descarboxilacéo.

Dos resultados obtidos, verifica-se que o fotoproduto com m/z 288 foi identificado na fotolise direta e

na fotocatélise com os catalisadores utilizados, mas o fotoproduto com m/z 263 apenas foi identificado

na fotocatalise.
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O fotoproduto com m/z 306 foi identificado quando se usa luz a 254 nm e na fotocatalise, ja o
fotoproduto com m/z 313 foi identificado na fotdlise direta e na fotocatalise com os catalisadores
utilizados.

Na Figura 7.34, encontra-se representado o mecanismo proposto tendo em conta os fotoprodutos
identificados.

| 2=254 nm
K\N N TiO, (hv)
HN \) 1

m/z=313

HN N

,/\N | m/z=306 K\
HN °©
m/z=263 m/z=263

m/z=330

Figura 7.34 Mecanismo proposto tendo em conta os fotoprodutos identificados por LC-TOF-MS/MS.
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7.5 Conclusao

Neste trabalho foi realizado um estudo preliminar da atividade fotocatalitica dos catalisadores de TiO;

sintetizados na fotodegradacdo da ciprofloxacina.

Realizou-se o estudo da influéncia da quantidade de catalisador concluindo-se que a concentracéo
6timade TiO,éde 1,0g.L™

Os resultados obtidos para 0 modo de degradacéo direta demonstram que a ciprofloxacina degrada
muito rapidamente, de um modo direto com radiagdo de comprimento de onda igual a 254 nm. Com
luz a 365 nm obtém-se degradacdo, mas esta é mais lenta e menor, sendo a percentagem de 67% ao
fim de 360 min, isto deve-se ao facto do farmaco absorver alguma luz nesta regido do espectro.

O desempenho obtido empregando o catalisador sintetizado pelo método sol-gel e o comercial na
degradacgdo da ciprofloxacina foi interessante uma vez que se obtiveram resultados excelentes, na
medida em que se verificou uma percentagem de degradacdo entre 98% a 99% quando determinada
por HPLC-DAD. Néo foram visiveis sinais em HPLC para além do correspondente a ciprofloxacina,

embora a mineralizag&o seja de 75% e 80%, respetivamente.

Foi possivel observar que o TiO, B 500 é menos eficiente que 0s restantes catalisadores na
fotodegradacdo da ciprofloxacina, uma vez que demora o dobro do tempo a atingir a mesma

percentagem de degradagé&o.

Dos catalisadores sintetizados o que apresenta maior percentagem de degradacdo é o TiO. M 500, com

eficiéncia de degradacéo semelhante ao catalisador TiO, P25.

A fotodegradacéo da ciprofloxacina com os catalisadores segue uma cinética de pseudo-primeira
ordem, obtendo-se constantes de velocidade para o TiO, P25, TiO, B 500 e TiO, M 500 de 3,1x10*

min?, 1,1x102 mint e 3,2x10°* min, respetivamente.

As analises de TOC demonstram que a ciprofloxacina fotodegradada com o TiO, M e o TiO, P25
apresenta mineralizagdo proxima dos 75% e 80%, respetivamente. O TiO, B 500 que € o que apresenta
menor percentagem de mineralizacdo, o que esta de acordo com os dados obtidos durante a

fotodegradacdo uma vez que este é mais lento.

A ciprofloxacina apresenta quatro compostos identificados por LC-MS como sendo fotoprodutos.
Esses compostos com m/z 263, 288, 306 e 313 sugerem que tal como acontece com o
ibuprofeno/naproxeno no mecanismo de reacdo estdo envolvidas reacfes em paralelo do radical

hidroxilo e da descarboxilacio oxidativa.
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8.1 Introducao

O uso de analgésicos naturais, para alivio das dores remonta acerca de 3000 a.C. onde se recorria ao
uso de plantas. Posteriormente, o rapido avanco do conhecimento levou a descoberta e ao

desenvolvimento dos analgésicos.

O paracetamol (acetaminofeno), Figura 8.1, atualmente é um dos farmacos mais utilizado a nivel
global para o alivio das dores cronicas e € um dos melhores analgésicos disponiveis no mercado.
Encontra-se em diversas formas farmacéuticas com eficéacia clinica aprovada, como é o caso de

comprimidos, supositorios e xaropes.

HO

CH;

Iz

Figura 8.1 Estrutura quimica do paracetamol (N-(4-hidroxifenil) acetamida).

O paracetamol foi sintetizado em 1878 por Harmon Northrop Morse e utilizado clinicamente, pela
primeira vez, por Von Mering em 1887 uma vez que o paracetamol foi posto de parte e usava-se a
fenacetina, Figura 8.2, porque se assumiu gue a fenacetina possuia propriedades menos toxicas [408].
O total de vendas de fenacetina tornaram este farmaco um dos principais da empresa Bayer. Embora
menos popular que a aspirina, a fenacetina foi introduzida na medicina por Heinrich Dreser em 1899,
e foi muito utilizada durante muitas décadas no tratamento de cefaleias [408, 409]. Apenas em 1948,
Brodie e Axelrod demostraram que o principal metabolito responsavel pela acdo analgésica da
fenacetina e da acetanilida, Figura 8.2, era o paracetamol e que o0s efeitos téxicos eram produzidos por

outro metabolito, a fenilhidroxilamina [408].

Ap0s esta “redescoberta”, o paracetamol foi comercializado em diversos paises, entre os quais os
Estados Unidos, com o nome de Tylenol pelos laboratérios McNeil em 1955, e no Reino Unido com
0 nome de Panadol comercializado pela Frederick Stearns & Co em 1956 [408, 410]. A partir de entdo

0 paracetamol ganhou uma grande popularidade excedendo as vendas de aspirina a partir de 1980.
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Em Portugal encontra-se disponivel com o0 nome comercial Ben-U-Ron®, Panadol® e Supofen® entre
outros e segundo o Infarmed (Autoridade Nacional do Medicamento) o paracetamol, € o medicamento

ndo sujeito a receita médica mais vendido em Portugal.

Na Figura 8.2 so apresentadas as moléculas associadas a descoberta do paracetamol. A atividade
antipirética destes compostos depende da sua estrutura aminobenzénica. A introducdo de outros
substituintes no grupo hidroxilico do para-aminofenol e no grupo amina livre da anilina reduz a
toxicidade, sem perda da acdo antipirética. Os melhores resultados sdo conseguidos com o0s éteres
alquilfendlicos (e.g., fenetidina) e com as amidas (e.g., acetaminofeno, fenacetina) [411].

HN——C——CH; HN——C——CH;
Acetanilida Fenacetina
OCyH;5

S
0

OC,H
OH 2

Paracetamol p-Fenetidina
(acetaminofeno)

Figura 8.2 Estruturas quimicas e vias envolvidas na descoberta do paracetamol [411].

O paracetamol pode ser sintetizado a partir da rea¢do do p-aminofenol com o anidrido acético, Figura
8.3. Desta reacdo resulta a acetilacdo do p-aminofenol, obtendo-se paracetamol e &cido acético [409,
412].
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Figura 8.3 Representacdo da sintese do paracetamol por acetilagdo do p-aminofenol com anidrido acético
[409, 412].

A origem das palavras acetaminofeno e paracetamol deriva da nomenclatura usada em quimica
organica N-acetil-para-aminofenol e para-acetilaminofenol, respetivamente. A IUPAC recomenda, o

nome sistematico N-(4-hidroxifenil) acetamida.

8.2 Caracteristicas fisico-quimicas do paracetamol

O paracetamol é quimicamente designado por N-(4-hidroxifenil) acetamida, tem como férmula

molecular CsHyNO- e massa molar correspondente 151,2 g.mol™.

Apresenta-se como um po cristalino branco, com um ligeiro sabor amargo e inodoro com ponto de
fusdo entre 169 — 170,5°C e ponto de ebulicdo >500°C, a solubilidade aquosa a pH natural do
paracetamol é de 12,8 g.L a 20°C (8,5x102 mol.dm™), 14,0 g.L™* a 25°C (9,3x102 mol.dm3) e 23,7
g.Lt a 37°C (1,6x10" mol.dm?) [413-416]. E solGvel em etanol, metanol, dimetilformamida,
dicloroetano, acetato de etilo e acetona. E ligeiramente soltvel em diclorometano e éter e praticamente

insolGvel em pentano e benzeno [377, 415].

A molécula de paracetamol caracteriza-se por apresentar um pKa de 9,51 correspondente ao grupo
amida e 9,9 correspondente ao grupo fenol a 25°C e um coeficiente de partilha Log P (octanol/agua)
de 0,5 [377].

Foram isoladas e caracterizadas 2 formas solidas metastaveis de paracetamol. A Unica forma
comercialmente disponivel é o acetaminofeno monoclinico, caracterizado por ser a forma

termodinamicamente mais estavel [377, 414].
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Numa solucdo aquosa saturada o pH do paracetamol encontra-se entre 5,5 e 6,5. A solucdo aquosa
saturada € estavel, durante alguns anos, embora a sua estabilidade va diminuindo em condicdes acidas
ou alcalinas, uma vez que o paracetamol vai sendo lentamente transformado em acido acético e p-
aminofenol [409]. Sob condi¢6es de altas temperaturas e pH, o paracetamol sofre hidrolise originando

também o p-aminofenol e &cido acético como produtos de degradacéo [417].

No que respeita a estabilidade o acetaminofeno deve ser armazenado em recipientes escuros e fechados

de forma hermética, para que desta forma se encontre protegido da luz, calor e humidade [415].

A determinacdo do paracetamol em produtos farmacéuticos, quer isolado ou em combinagdes, é de
grande importancia sendo, para tal, propostos diversos métodos analiticos para a sua quantificacao,
como, espectroscopia de fluorescéncia, colorimetria, absorcdo ultravioleta-visivel (UV-vis),
voltametria, espectroscopia de infravermelho com transformada de Fourier, andlise eletroquimica,
espectrometria de massa, cromatografia gasosa, eletroforese capilar, cromatografia liquida de alta
eficiéncia (HPLC) entre outros [417-420].

8.3 Paracetamol no meio ambiente e a sua remogao

Na Europa, Canada e Estados Unidos foram realizados estudos onde um dos farmacos mais
encontrados em amostras de dguas de consumo, residuais e rios foi o paracetamol. Ao analisar amostras
de &guas residuais nos Estados Unidos o0 maximo de concentragdo de paracetamol encontrada em &guas
foi de 0,12 pg.L* [14, 419-422].

Heberer [21], verificou que em investigacdes realizadas na Austria, Brasil, Canada, Croécia, Inglaterra,
Alemanha, Grécia, Italia, Espanha, Sui¢a, Holanda e EUA, foram detetados no meio aquético mais de
80 compostos, fArmacos e varios metabolitos de farmacos. Comprovou que o paracetamol é degradado
e removido nas estacBes de tratamento de aguas, no entanto, algumas vezes encontra-se amplamente
disperso no ambiente aquatico. Ao analisar efluentes de esgotos e aguas de rios na Alemanha, apenas

detetou paracetamol em efluentes de esgotos sendo a concentragdo méaxima de 10 ug.L™.

Em 2002, Vogna et al. [423] estudaram a oxidacao do farmaco antipirético paracetamol com o sistema
UV/H;0, usando uma combinacdo de técnicas analiticas (GC-MS, HPLC-MS e RMN). Concluiram
que as principais vias de degradacdo derivam de trés etapas de hidroxilacdo, levando a 1,4-
hidroquinona, 1,4-benzoquinona, 4-acetilaminocatecol e, em muito menor grau, 4-
acetilaminoresorcinol. A oxidacdo dos intermediarios aromaticos primarios, resultaram em uma série

de produtos de degradacdo nitrogenados e ndo-nitrogenados.
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Dos resultados obtidos, os autores propuseram O primeiro mecanismo para a degradacdo do

paracetamol, Figura 8.4.
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Figura 8.4 Mecanismo de oxidac&o do paracetamol proposto por VVogna et al. [423].

Uma investigacdo subsequente, em 2003, foi efetuada por Andreozzi et al. [424] sobre a oxidagéo do
paracetamol promovida pela ozonizagdo e UV/H,0,. Ambas as condi¢des oxidativas destruiram o anel
aromatico do paracetamol. Foi avaliado o grau de mineralizag&o para a ozonizagdo e UV/H,0, tendo
obtido apenas 30 e 40%, respetivamente. Neste estudo também foram identificados os intermediarios
e produtos da reagdo por HPLC e GC-MS sendo os mesmos referidos por Vogna et al. [423], tendo

sido confirmado que o mecanismo de degradag&o ocorre por oxidagéo.

Dalmézio et al. [425] investigaram a oxidacdo do paracetamol (1,0x10* mol.dm) promovida pelo
sistema TiO, P25/UV com uma lampada monocromatica 254 nm, 15 W em meio aquoso. A
monitorizacéo foi feita por varias técnicas, tais como espectroscopia UV-vis, HPLC-UV, TOC, LC-
ESI-MS e GC-MS, mostrando que a remogdo do paracetamol foi altamente eficiente obtendo-se
percentagens de 90%, mas com um grau de mineralizagdo reduzido, pois apenas 35% do composto
mineralizou ao fim de 160 min. As analises por GC-MS indicaram que a hidroquinona (3), os acidos
carboxilicos alifaticos: fumarico (2) e malico (4), paracetamol monohidroxilado (5) e dihidroxilado
(6) sdo os principais produtos formados neste processo de degradacdo. Estes compostos foram
sugeridos como resultado de sucessivas hidroxilagcdes na por¢do do anel benzeno do paracetamol que
no final provocou a sua rutura. De acordo com estes resultados, foi proposto 0 mecanismo de

degradacgéo do paracetamol induzida pelo sistema TiO,/UV, Figura 8.5, onde envolve a formacdo de
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radicais hidroxilo, espécies altamente reativas, como resultado de uma interagdo inicial entre a luz UV

e 0 composto de TiOs.
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Figura 8.5 Rota para degradagdo do paracetamol induzida pelo sistema TiO2/UV [425].

Yang et al. [138], testaram a fotocatalise heterogénea do paracetamol 4.0x10-*mol.dm, na presenca
de TiO, Degussa e luz (Amax=254 nm e Amsx=366 nm), verificando uma maior rapidez e eficacia na
degradacdo do paracetamol, comparativamente a fotélise direta. Com fotélise diretaa 366 nm verificou
que nao ocorre degradacdo do paracetamol ao fim de 300 min, mas com fotdlise direta a 254 nm obteve
uma degradacao substancial, 50% ao fim do mesmo tempo, tendo, porém, obtido baixa mineralizacdo.
Ao adicionar TiO, Degussa (0,4 g.L™!) com radiagcdo a 254 nm obteve-se uma percentagem de
degradacdo de 100% ao fim de 300 min e 60% de mineralizacdo. Os autores verificaram que a
percentagem de degradagdo diminuia com o0 aumento da concentragdo inicial de paracetamol e
aumentava com 0 aumento da intensidade da luz irradiada, com o aumento da concentragdo de
oxigénio e com a adicdo de TiO; até 0,8 g.L* de solugéo. Estudaram o efeito do pH, verificando um
aumento da degradacdo a medida que o pH da solugdo aumenta desde os 3,5 até aos 9,5. 0 que
atribuiram ao aumento da formacéo de HO®. Com um pH superior a 9.5 a percentagem de degradacéo
comeca a diminuir atribuindo-se ao facto de aumentar gradualmente a repulsdo eletrostatica entre
superficie de TiO, e paracetamol uma vez que este é carregado negativamente a pH acima de 9,5

reduzindo ainda mais a baixa adsorcdo de paracetamol.

Yang et al. [138] estudaram ainda os produtos de degradacdo do paracetamol, tendo identificado por

HPLC-MS e GC-MS onze intermediarios de fotodegradacdo incluindo trés compostos aromaticos
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(hidroguinona e dois hidoxifenilacetamida) sete acidos carboxilicos (maldnico, formico, oxamico,
acético, butanodioico, sucinico e mélico) e acetamida. Os compostos identificados por Yang et al.,

também ja haviam sido referidos por Vogna et al. [423] e por Dalmazio et al. [425].

Moctezuma et al. [426] estudaram a oxidacdo avancada do paracetamol (~3x10* mol.dm™) promovida
pelo sistema TiO2/UV (Amax=365 nm) em meio aquoso. Esta reacdo foi monitorizada por HPLC-MS e
TOC demonstrado que, enquanto a oxidacdo do paracetamol é bastante eficiente (~85% em 120 min),
com fluxo de oxigénio, a sua mineralizacdo ndo é completa (70%) ap6s 300 min. Analises de HPLC-
MS indicaram a formacdo de hidroguinona, benzoquinona, p-aminofenol e p-nitrofenol nas misturas

reacionais.

A monitorizacdo continua, por espectroscopia de 1V, demonstrou a quebra da ligacdo da amida
aromatica presente no paracetamol e subsequente formacdo de varios compostos intermediarios
aromaticos, tais como p-aminofenol e p-nitrofenol, tendo estes compostos aromaticos sido

eventualmente convertidos em acidos carboxilicos.

Com base nesses resultados experimentais e 0s mecanismos propostos por Vogna et al.[423],
Andreozzi et al. [424] e Dalmazio et al. [425], Moctezuma et al. [426] propuseram um mecanismo

alternativo, Figura 8.6.
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Figura 8.6 Mecanismo proposto por Moctezuma et al. [426].
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Zhang et al. [427] avaliaram a degradacdo do analgésico paracetamol por meio aer6bio com a presenca
de trés espécies microbianas do género stenotrophomas e pseudomonas. Com as trés espécies
microbianas a degradacédo do paracetamol com concentragdes de 4,0, 2,5 e 2,0 mg.L* foi completa.
Avaliou-se o grau de mineralizagdo para a concentracdo de 2,0 mg.L™ tendo-se obtido 87,1%. Foram
detetados dois metabolitos a partir da biodegradacdo do paracetamol, o 4-aminofenol e a hidroquinona.
O paracetamol foi degradado predominantemente via 4-aminofenol a hidroquinona com posterior

fissdo do anel.

Jallouli et al. [428] estudaram, a degradacgdo fotocatalitica do acetaminofeno usando TiO, P25 como
fotocatalisador, sob luz UV (Amax=254 nm) com uma lampada de mercdrio de baixa presséo e luz solar,
conduzindo a uma fotodegradacéao do paracetamol rapida e a uma mineralizacdo efetiva, mais de 90%
no primeiro caso. Mudancas nos valores de pH afetaram a adsorcao e a fotodegradagéo do paracetamol.
O pH 6timo encontrado é 9.0 para a fotodegradacao de paracetamol. Por HPLC-MS detetaram como
intermedidrios na degradacdo a hidroquinona, a benzoquinona, o p-nitrofenol e 1,24-
trihidroxibenzeno. Estes intermediarios aromaticos também foram determinados por Moctezuma et al.
[367].

Dos estudos realizados verifica-se que em todos eles existem basicamente os mesmos fotoprodutos de

degradacéo, Tabela 8.1.

Tabela 8.1 Produtos de degradacao do paracetamol indicados pelos varios autores.

Nome do composto Estrutura quimica Referéncias

OH

hidroguinona [138, 423, 425-428]

o]
benzoquinona Ij [423, 426, 428]
(o]
4-acetilaminocatecol )}\ /C[ [423]

OH
1, 2, 4-benzenotriol /@i [423]
HO OH
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Nome do composto

Estrutura quimica

Referéncias

Acido Fumarico ”ONOH [425]
Acido mélico “°W‘\0H [138, 425]
Paracetamol I

L [425]
monohidroxilado or
Paracetamol 1"
o ) on [425]
dihidroxilado o
o
Acetamida )k [138]
NH,
o [e]
Acido malénico )J\/U\ [138]
HO OH
Acido formico g S [138]
(o]
Acido oxamico HZN)H‘/OH [138]
o
o
Acido acético )J\ [138]
OH
Acido butanodioico ”ONOH [138]
o
OH
p-aminofenol Q/ [426, 427]
H,N
Li
p-nitrofenol o \Q\ [426, 428]
OH
1, 2, 4-trihidroxibenzeno @i [428]
HO OH
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Neste trabalho temos como objetivo utilizar os materiais cataliticos que sintetizdmos e verificar a
eficiéncia na degradacdo/mineralizacdo do paracetamol, uma vez que a mineralizacdo é o objetivo
principal em qualquer degradacdo de poluentes e em relacdo a este ponto parece ndo haver
concordéncia. Apenas dois estudos com didxido de titdnio P25 foram efetuados com paracetamol [425,

426].
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8.4.1 Determinagdo do coeficiente de absor¢do molar

O comportamento de paracetamol em solucdo aquosa foi estudado por espectroscopia de absor¢do UV-

vis, cujo espectro representado na Figura 8.7 mostra absor¢gdo maxima a um comprimento de onda de

243 nm.
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Figura 8.7 Espetro de absorcdo UV-vis da solucdo aquosa do paracetamol 1,5x10* mol.dm,
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Para a determinacdo do coeficiente de absor¢do molar foi preparada uma solucdo mée de concentragdo

1,5x10* mol.dm3. A partir desta obteve-se por diluicdo seis solucBes aquosas de concentracdes

diferentes. As absorvancias foram registadas ao comprimento de onda maximo do paracetamol (A=243

nm) em funcgdo da concentragdo (Tabela 0.6, anexo I11) e foi tragado o grafico representado na Figura

8.8.
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Figura 8.8 Representagdo grafica da absorvancia em funcéo da concentragdo do paracetamol, A=243 nm.

Analisando o grafico representado na Figura 8.8, pode-se verificar que existe uma boa linearidade
entre a absorcao e a concentragdo do paracetamol, uma vez que o coeficiente de correlacéo é superior
a0.999. Dos resultados obtidos através do tragado do gréafico retirou-se o valor do & (A=243 nm). Assim
0 paracetamol ao comprimento de onda de 243 nm tem um coeficiente de absor¢do molar de
£=9920+30 dmd.cm™.mol?, que esta em concordancia com o valor encontrado na literatura, 9626
dm?3.cm™.mol* [429].

8.4.2 Fotodegradacdo direta do paracetamol

Embora a radiagdo ultravioleta possa ser um agente oxidante poderoso, que normalmente é suficiente
para interagir com a estrutura eletrénica da matéria, tem geralmente uma eficiéncia mais baixa na
degradac&o de poluentes organicos em comparagdo com processos de oxidagdo de forma conjunta, por
exemplo UV/TiO..

A degradacédo de paracetamol foi estudada por fotolise direta na presenca de radiagdo ultravioleta a
Amax=254 nm e radiagdo policromética UV-A, Anax=365 nm, de forma a ser possivel obter informacéo

sobre a degradacéo do paracetamol em condic¢des que simulam o ambiente natural.
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8.4.2.1 Fotolise a Amix=254 nm

Um volume de 300 mL de uma solugéo de paracetamol de concentragéo 1,5x10* mol.dm™ foi sujeita
a radiagé@o de comprimento de onda de 254 nm durante 240 min.

A degradacao do farmaco é confirmada pela observacdo dos espectros de absor¢do UV-vis obtidos
para varios tempos de irradiacdo, 0s quais se encontram ilustrados na Figura 8.9. Analisando os
espectros de absorcédo verifica-se o desaparecimento das bandas caracteristicas do paracetamol (195
nm e 243 nm), no final do periodo de irradiacdo. Apds 240 min de irradiacdo a percentagem de
degradacdo do paracetamol determinada por espetroscopia de absor¢do UV-vis foi de 98%, embora ao
fim de 60 min aproximadamente 50% do paracetamol ja tenha sido degradado. No entanto, ha o
aparecimento de uma banda com um méximo a 320 nm, banda essa caracteristica de p-nitrofenol que
cresce até aos 60 min de irradiacdo e decresce posteriormente. Este resultado também foi observado

por Moctezuma et al. [367].

Comparando os resultados obtidos com os referidos na literatura por Yang et al. [138] verifica-se que
apesar de se trabalhar com concentragbes menores, obtivemos melhores resultados uma vez que

necessitamos de apenas 60 min para degradar o mesmo que eles em 300 min.
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Figura 8.9 Espetros de absorcdo da solugdo aquosa do paracetamol 1,5x10* mol dm fotolisada a 254 nm.
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8.4.2.2 Fotdlise a Amix=365 nm

O estudo da degradacdo de uma solucgéo de paracetamol de concentragdo 1,5x10* mol.dm= com
Amax=365 nm mostra a auséncia de degradacdo do farmaco como referido por Yang et al. [138].

Como se pode verificar pelos espectros apresentados na Figura 8.10 ao fim de 180 min de irradiacdo
ndo se observa qualquer alteracdo da intensidade da banda caracteristica do paracetamol.

2,0

Abs

0 min
— 5 min
10 min
15 min
— 30 min
90 min
120 min
—— 180 min

1,5

1,04

0,5

0'0 AL L B AL LA L I LA LA R B N |

200 225 250 275 300 325 350 375 400 425 450 475 500
r(nm)

Figura 8.10 Espetros de absorcéo da solugdo aquosa de paracetamol 1,5x10* mol dm fotolisada a 365 nm.

8.4.3 Degradacgdo fotocatalitica do paracetamol na presenga de catalisadores de

TiO»

Para este estudo foi utilizado o catalisador TiO, M 500 (uma vez que se revelou ser um dos melhores
catalisadores sintetizados) e o catalisador comercial TiO, P25 para efeito comparativo utilizando

radiacdo a 254 nm e a 365 nm.

Em todas as experiéncias de fotocatalise realizadas, a pré-adsorc¢éo do catalisador TiO, na auséncia de

luz UV foi seguida por espetroscopia de absor¢do UV-vis durante 90 min.
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8.4.3.1 Degradag¢do com nanoparticulas de TiO2 P25 usando luz com Amax=254 nm

A Figura 8.11 representa os espectros da solucdo do paracetamol de concentragdo 1,5x10* mol.dm
irradiada a Amsx=254 nm, na presenga de 1,0 g.L* de TiO, P25. Pode-se verificar que logo apds 5 min
de irradiacdo h& um decréscimo significativo das bandas de absorcdo e ap6s 120 min de fotdlise
praticamente ndo existe paracetamol uma vez que 96% foi degradado sendo este valor determinado
por espetroscopia de absor¢do UV-vis. Ao fim de 90 min a percentagem de degradacdo € de 93%.
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Figura 8.11 Espectros de absorcéo da solucéo aquosa de paracetamol 1,5x10“ mol.dm fotolisada ao longo do

tempo com TiO, P25 1,0 g.L! com luz a 254 nm.

8.4.3.2 Degradag¢do com nanoparticulas de TiO; P25 usando luz com Améx=365 nm

Neste estudo utilizou-se o catalisador associado a uma radiacdo de comprimento de onda maximo a
365 nm.

Na Figura 8.12 mostram-se 0s espectros da solucdo de paracetamol na presenca de 1,0 g.L de TiO>
P25 irradiados a 365 nm. Pode-se verificar que durante a fotélise ha um decréscimo das bandas de
absorcdo, mas entre os 30 min e os 60 min de fotdlise verifica-se uma elevada diminuicdo. Pode
também verificar-se que apds os 90 min de fotdlise ndo se observa alteragdo das bandas e praticamente
ndo existe paracetamol, tendo-se determinado 95% de degradagéo, por espetroscopia de absorcdo UV-

Vis.
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Figura 8.12 Espectros de absorcio da solugdo aquosa de paracetamol 1.5x10 mol.dm= fotolisada ao longo do
tempo com TiO, P25 1,0 g.L* com luz a 365 nm.

Comparando as degradacdes do paracetamol fotocatalisado com TiO, P25 com a radiagdo a 254 nm e
com a radiacdo a 365 nm, verifica-se que para 0 mesmo tempo de fotdlise obtém-se maior percentagem

de degradacdo com o TiO; P25 com a radia¢éo a 365 nm.

8.4.3.3 Degradagdo com nanoparticulas de TiO> M500 e luz com Amgx=254 nm

O catalisador TiO; sintetizado pelo método sol-gel ndo acidificado calcinado a 500°C foi testado na
degradacg&o do paracetamol.

Neste estudo utilizou-se o catalisador associado a uma radiacdo de comprimento de onda a 254 nm.

A Figura 8.13 mostra os espectros da solugdo de paracetamol irradiada de concentracdo 1,5x10*
mol.dm na presenca de 1,0 g.L* de TiO, M500. Pode-se verificar que ao longo do tempo ha sempre
decréscimo das bandas de absorgdo. Calcularam-se as percentagens de degradacdo do composto aos
90 min e 240 min de fotolise tendo-se obtido 76% e 98%, respetivamente, 0 que demostra que ao fim

de quatro horas praticamente néo existe paracetamol.
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Figura 8.13 Espectros de absorcéo da solucéo aquosa de paracetamol 1,5x10“ mol.dm fotolisada ao longo do
tempo com TiO, M500 1,0 g.L* com luz a 254 nm.

Dos resultados obtidos na degradacdo do paracetamol com os dois catalisadores verifica-se que
utilizando o TiO2 M500 a 254 nm a degradagdo é mais lenta, o que faz com que este catalisador ndo

seja tdo eficiente em comparagéo com o TiO, P25.

8.4.3.4 Degradagdo com nanoparticulas de TiO> M500 e luz com Amax=365 nm

A Figura 8.14 mostra os espectros do paracetamol na presenca de 1,0 g.L* de TiO, M500. Entre os 15
min e 0s 30 min, os 120 min e os 180 min de fotdlise observou-se uma diminuicdo mais acentuada das
bandas. Aos 90 min de fotélise 64% do paracetamol ja se encontra degradado, e ao fim de 240 min de

fotolise praticamente néo existe paracetamol uma vez que foi obtido 98% de degradacéo.

Ao contrério do que acontece com o TiO, P25 em que as percentagens de degradacdo sdo bastante
diferentes consoante se usa radiacdo a 254 nm e 365 nm, tendo-se melhores resultados com a radia¢do
a 365 nm, com o TiO, M a percentagem de degradacdo ao fim de 90 min de fot6lise sdo muito

préximas, tendo-se um ligeiro aumento com a radiacao a 254 nm.
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Figura 8.14 Espectros de absor¢do da solugdo aquosa de paracetamol 1,5x10“ mol.dm= fotolisada ao longo do

tempo com TiO, M 1,0 g.L* com luz a 365 nm.

Comparando os resultados obtidos com o TiO, P25 e com o TiO, M500, verifica-se que o TiO2 P25
degrada mais rapidamente o paracetamol, uma vez que com o TiO2 M tem uma cinética mais lenta e
por conseguinte menor eficiéncia. Podemos entdo concluir que o TiO, P25 é mais eficiente, tanto

usando luz a 254 nm como a 365 nm.

8.4.4 Estudo da cinética da reagdo

Neste trabalho a cinética da degradagdo do paracetamol foi seguida por espectroscopia de absorcao
UV-vis.

Para todos o0s ensaios experimentais do paracetamol, obtiveram-se curvas de fotodegradagéo que se
ajustam bem a uma curva monoexponencial, 0 que sugere que 0 processo de tratamento aplicado

conduz a reacOes de degradacdo que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem.

Seguindo a diminuigdo da absorvancia a A=243 nm registou-se o grafico que relaciona a absorvancia

em funcdo do tempo tanto na fotdlise direta como na fotocatalise, Figuras 8.15 e 8.16.
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Analisando a Figura 8.15, pode-se verificar que quando se tem apenas luz a 254 nm a incidir na solugéo
de paracetamol existe uma reacdo inicial rapida, seguindo-se uma fase de degradacdo mais lenta,

tendo-se obtido o valor de 1,2x102 min*! para a constante cinética.

Quando se utiliza o catalisador TiO, P25, ao fim de 90 min praticamente ndo ha paracetamol, enquanto
gue s6 com luz a 254 nm ainda se tem 34% do composto por degradar e com o catalisador TiO, M
tem-se 24%. Verifica-se também que a constante cinética é maior quando se utiliza o catalisador
associado a luz do que apenas quando se tem luz. O valor obtido para a constante cinética foi 4,2x10°
2mint com TiO, P25 e 4,0x102 min com TiO, M.

i - m  Sem catalisador
1,4 a ® TiO, P25
A TiO,M

T T T T T T T T
0 20 40 60 80 100 120
t (min)

Figura 8.15 Evolucéo da absorvéncia do paracetamol ao longo do tempo na presenga dos diferentes

catalisadores com luz a 254 nm.

Analisando a Figura 8.16 pode verificar-se que quando se utiliza apenas luz a 365 nm, praticamente
ndo ha alteracdo da absorvancia do paracetamol, ou seja, com este comprimento de onda ndo ha reacao,

como seria de esperar uma vez que o paracetamol ndo absorve diretamente neste comprimento de onda.

Quando se coloca o catalisador e luz verifica-se que ha uma diminuicdo da absorvancia do farmaco,
logo uma degradacéo, o que corrobora com os resultados obtidos por Yang et al. [138]. Dos resultados
obtidos podemos verificar que o catalisador que apresenta melhor desempenho € o TiO, P25 quer seja

com A=254 nm ou a A=365 nm.

O valor obtido para a constante cinética foi 3.9x102 min*tcom TiO, P25 e 1,9x102 min“com TiO, M.
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Figura 8.16 Evolucdo da concentracdo do paracetamol ao longo do tempo na presenca e auséncia dos

diferentes catalisadores com radiagcdo a 365 nm.

Da anélise das Figuras 8.15 e 8.16 pode-se inferir que a fotodegradacdo de paracetamol com os
diferentes catalisadores e na auséncia destes, com radiacdo a 254 nm e 366 nm, segue uma cinética de

pseudo-primeira.

Na Tabela 8.2 encontram-se sumarizados os resultados obtidos na fotodegradacdo do paracetamol.

Tabela 8.2 Percentagem de degradacgdo e constante cinética resultantes da fotodegradacao do paracetamol com

os diferentes catalisadores.

Degradagdo (%) k (min?)
Radiaca Catalisador

adiagao t=90 min t=120 min t=120 min
- 66 77 1,2x102
254 nm TiO2 P25 93 96 4,2x1072
TiO2 M 500°C 76 79 4,0x102
TiO2 P25 95 95 3,9x10%2

365 nm
TiO2 M 500°C 64 71 1,8x10%2

Dos resultados sumarizados na tabela 8.2, podemos inferir que a adig&o do catalisador traz vantagem

em relacdo ao sistema sem catalisador quando se utiliza radiagéo a 254 nm uma vez que a percentagem
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de degradacdo ao fim de 90 min com e sem catalisador é diferente. Quando se utiliza a luz a 365 nm o
facto de utilizarmos catalisador traz uma enorme vantagem, uma vez que na auséncia deste ndo se

observa qualquer degradacdo do paracetamol.

8.4.5 Determinagdo do Carbono Orgdnico Total — TOC

Avaliou-se o grau de mineralizacdo da substancia alvo. A quantidade tedrica maxima de carbono

resultante de uma solucéo de paracetamol de concentragéo de 1,5x10* mol.dm™ é de 14,4 mgC.L™.

Na Tabela 8.3, encontram-se sumarizados os resultados de TOC. Verifica-se que o valor obtido para
uma solucdo de paracetamol 1,5x10** mol.dm é similar ao valor teérico calculado, o que nos mostra

a fiabilidade da técnica.

Analisando os dados obtidos para as amostras estudadas verifica-se uma reducdo da concentragédo
inicial de TOC, o que indica que o paracetamol foi parcialmente mineralizado. Verifica-se que com o
catalisador TiO, P25, quer utilizando radiacdo a 254 nm quer a 365 nm, obtém-se aproximadamente
84% e 83% de mineralizacéo, ja com o catalisador TiO, M temos de 70% e 61%, respetivamente.

Tabela 8.3 Resultados de TOC obtidos para o paracetamol 1,5x10 mol.dm com os diferentes catalisadores e

radiacBes ao fim de 90 min de fotodegradagéo.

Amostras TOC (mgC.LY) % mineralizacao Radiacao
Paracetamol 14,5 - -
Paracetamol/TiO2 P25 2,3 84
254 nm
Paracetamol/TiO2 M 500 4.4 70
Paracetamol/TiO2 P25 2,4 83
365 nm
Paracetamol/TiO2 M 500 57 61
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8.4.6 Tentativa de identificagdo dos fotoprodutos por HPLC-DAD e GC-MS

Recorreu-se a técnica de HPLC-DAD para verificar se existiam fotoprodutos das nossas reacfes e

determinar qual a sua quantidade.

Na Figura 8.17 a 8.19, encontram-se, respetivamente, 0os cromatogramas obtidos para os diferentes
tempos (0 min e 10 min, 30 min e 90 min) de degradagéo do paracetamol com TiO, P25 fotolisado

com luz a 366nm.

Na Figura 8.17 a), podemos observar que apenas aparece um pico com um t,=8,5 min, que corresponde
ao paracetamol.

A solucdo irradiada durante 10 min, Figura 8.17 b), apenas apresenta o pico referente ao paracetamol,
mas com uma intensidade menor, ou seja, 0 paracetamol degradou, mas ainda ndo sdo detetados novos

sinais.

= tr= 8.5 min —_ tr= 8.5 min
Paracetamol a) he ® Paracetamol b) |e

} - |
|

Figura 8.17 Cromatograma HPLC-DAD do paracetamol fotolisado, detetados a 243 nm a) t=0 min e b)
t=10 min.

Apbs 30 min de fotolise, Figura 8.18, pode-se verificar que para além do pico do paracetamol,
aparecem outros picos para tempos de retencdo menores (t=6,48 min, t.=5,15 min, t=3,98 min) que
corresponderdo a fotoprodutos, 0 mesmo é observado no artigo de Dalmazio et al. [425] embora

usando radia¢do a A=254 nm o que indica mecanismos idéntico com os dois tipos de radiaco.
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Figura 8.18 Cromatograma HPLC-DAD do paracetamol fotolisado com TiO, P25 com luz a 365 nm, ap6s 30
min irradiacdo, detetados a 243 nm.

Analisando a Figura 8.19, cromatograma correspondente ao tempo de fot6lise de 90 min, verifica-se a

diminuicdo do sinal do paracetamol e tendo o sinal a t=6,48 min aumentado a sua intensidade.

Paracetamol

<=3

424

mAl
mAl

Fotoprodutos

Fotoprodutos

Figura 8.19 Cromatograma HPLC-DAD do paracetamol fotolisado com TiO, P25 com luz a 365 nm, apés 90

min irradiacdo, detetados a 243 nm.
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Na Figura 8.20, encontra-se representado o gréafico do desaparecimento do paracetamol fotolisado com
TiO2 P25 e aparecimento do fotoproduto com t,=6,48 min, determinado por HPLC-DAD, A=243 nm.
Da andlise do grafico pode-se inferir que o fotoproduto tem um grande crescimento a partir dos 30
min. Estes resultados obtidos corroboram com os resultados de TOC, uma vez que apenas 83% do

paracetamol mineralizou, correspondendo os 17% aos fotoprodutos.
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=m= Fotoproduto

6 i
7x10°

- 3,0x10°

6x10°

1

- 2,5x10°

6| | 5D
5x10 2,0x10 X

S

mAU

4x10°

3x10° \-

2x10°

- 1,5x10°
- 1,0x10°

- 5,0x10*

o L
- / . . . 0'0
0 20 40 60 80 100

t (min)

1

Figura 8.20 Grafico do desaparecimento do paracetamol fotolisado com TiO, P25 e aparecimento do
fotoproduto com t,=6,48 min, determinado por HPLC-DAD, A=243 nm.

Recorreu-se a técnica analitica de GC-MS com o objetivo de tentar identificar algum fotoproduto pois
uma vez ndo derivatizadas as solugdes injetadas, ndo se identificaram os produtos de pontos de

ebuligdo elevados e presséo de vapor baixa.

Analisando o cromatograma, Figura 8.21, obtido por GC-MS correspondente a uma solugdo aquosa
de paracetamol 1,5x10* mol.dm, verifica-se que o cromatograma néo tem boa qualidade. O pico com
um t,=7,3884 min, corresponde ao paracetamol, sendo comprovado através do espectro de massa,
Figura 8.22. Os restantes picos gque aparecem no cromatograma sdo siloxanos e indicam a degradacéo

da coluna provavelmente devido a injegdo de agua.
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Figura 8.21 Cromatograma obtido por GC-MS, para a amostra de paracetamol 1,5x10** mol.dm (branco),

inserido expansdo do cromatograma.
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Figura 8.22 Espetro de massa da amostra de paracetamol 1,5x10* mol.dm-obtido para o t=7,3884 min.

Analisando o cromatograma correspondente a degradacao do paracetamol com TiO, P25 a A=365 nm
fotolisado durante 30 min, Figura 8.23, verifica-se que ha o aparecimento de um novo pico com um

t=4,596 min. Pela analise do espetro de massa a este tempo de retencao, Figura 8.24, verifica-se que
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este pico corresponde ao nitrobenzeno, de acordo com a base de dados do aparelho. Este fotoproduto

nao foi referido em estudos anteriores.
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Figura 8.23 Cromatograma obtido para a amostra de paracetamol 1,5x10* mol.dm fotolisada durante 30 min,

inserido expansdo dos primeiros minutos do cromatograma.
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Figura 8.24 Espetro de massa do sinal a t=4,596 min.
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Analisando o cromatograma da Figura 8.25, que corresponde ao paracetamol fotolisado com A=365
nm durante 90 min com TiO, P25 verifica-se que ja ndo existe o pico correspondente ao paracetamol,

0 que indica que todo o paracetamol foi degradado. O sinal a t=4,596 min, mantem-se.
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Figura 8.25 Cromatograma obtido para a amostra de paracetamol 1,5x10* mol.dm fotolisada durante 90 min,

inserido a expansao dos primeiros minutos do cromatograma.

Da andlise de GC-MS efetuada apenas se conseguiu identificar um fotoproduto, que foi o nitrobenzeno,
composto que até agora ainda nao foi referido pelos autores que estudaram a degradacdo do

paracetamol.
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8.5 Conclusoes

Neste trabalho foram estudados os efeitos da fotdlise direta a 254 nm e 365 nm na degradacao do
paracetamol. Obtiveram-se melhores resultados de degradacdo ao incidir radiacdo a 254 nm, regido do
UV-C, do que a 365 nm onde praticamente ndo se observa a degradacdo do farmaco, o que ja era de

esperar uma vez que o farmaco em estudo nao apresenta absorcao na regido do UV-A.

Efetuou-se o estudo da fotodegradacdo do paracetamol usando dois catalisadores de titanio diferentes:
0 TiO P25, obtido comercialmente e o TiO, M sintetizado pelo método sol gel ndo &cido.

Verificou-se que ambos os catalisadores melhoram a degradacgdo do paracetamol em relagéo a fotdlise
direta, sendo mais evidente quando se utiliza radiacdo de comprimento de onda maximo a 365 nm. Da
analise dos resultados pode-se inferir que a degradacdo deste farmaco é mais eficiente quando se utiliza
0 catalisador TiO, P25.

Anélise por HPLC-DAD foi possivel determinar que o paracetamol fotolisado apresenta a formacao
de varios sinais que corresponderdo a fotoprodutos.

Através da anédlise por GC-MS apenas foi possivel identificar a existéncia de um fotoproduto da

degradacéo do paracetamol. O metabolito gerado foi o nitrobenzeno.
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9.1 Conclusoes Gerais

Nesta tese concentramo-nos na fotodegradacgdo direta e fotocatalitica de dois tipos de poluentes em

aguas, pesticidas e farmacos.

Na fotodlise direta usamos radiacdo a 254 nm e 365 nm e no processo fotocatalitico usamos o

semicondutor TiO,.

Foram utilizados diferentes métodos de sintese dos fotocatalisadores, e os resultados foram

comparados com o composto comercial TiO, P25, como padrao.

Foi estudado ainda o efeito da modificagdo do fotocatalisador pela incorporacéo de carvéao ativado,
tungsténio (1), ferro (111) e cobalto (11).

Nos sistemas com carvao ativado obtém-se um aumento na eficiéncia indicando que ha um efeito

sinérgico.

Nos sistemas com tungsténio verifica-se a existéncia de duas fases distintas, a do 6xido de tungsténio
e a do TiO,. Verifica-se um aumento da eficiéncia deste catalisador que possivelmente pode ser
atribuido a um aumento da separacao do par eletrdo-lacuna na interface das fases WOs-anatase.

O método da impregnacdo, nomeadamente de ferro, ndo aumenta a eficiéncia uma vez que o ferro se

encontra adsorvido na superficie e ndo na rede do TiO».

Espetros de refletancia difusa mostram bandas das transi¢cdes dos eletrfes d dentro do cobalto, de
energia inferior a da band gap do TiO,. A eficiéncia deste catalisador é muito reduzida em relagéo a
do TiO; o que pode ser devido a transferéncia de grande parte da energia para as orbitais d-d e eficiente

relaxac@o ndo radiativa e recombinag&o e/h*.

A andlise dos materiais cataliticos que foram sintetizados demonstra-nos que estes apresentam

elevadas areas de superficie e alta estabilidade.

Pelas analises de difracdo de raios-X verifica-se que h4 medida que se aumentou a temperatura de

calcinacéo se obtiveram materiais mais cristalinos.

Numa das amostras sintetizadas (TiO, B 500) conseguiu-se que este tenha uma absorcéo espetral mais

perto do visivel, uma vez que o valor da energia de band gap é menor.
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Os compostos estudados nesta tese, sujeitos a fotdlise direta com luz a 254 nm foram praticamente
todos degradados, enquanto que guando sujeitos a fotélise direta com luz a 365 nm pouca foi a sua

degradacdo, devida poucas transicBes espetroscdpicas nesta zona.
Testamos 0s sistemas cataliticos com os fArmacos e o pesticida.

No caso da bentazona, foi observada a degradacéo efetiva comparada com a fotélise na auséncia de
catalisador. Os principais produtos de degradacdo foram com m/z 255, que correspondem héa
hidroxilacdo da bentazona, que sugere que o mecanismo mais importante envolve reagdes do radical

hidroxilo.

As analises de TOC do farmaco alprazolam indicaram que este foi quase completamente mineralizado
com o TiO2 M e o TiO,. Por espectroscopia de fluorescéncia foram identificados dois fotoprodutos
luminescentes (triazoloaminoquinoleina e 8H-alprazolam), na presenca de TiO, B500 e com TiO-
M500 apenas foi detetada a triazoloaminoquinoleina.

Através da técnica LC-MS foi possivel identificar trés produtos resultante da degradagdo do farmaco
que correspondem aos valores de m/z 327, 297 e 325. Estes produtos indicam que o0 mecanismo de

reacdo envolve o radical hidroxilo.

No caso do ibuprofeno e do naproxeno, verifica-se que ambos tém um grupo acido carboxilico e
observou-se um resultado importante em termos da fotodegradagao, uma vez que nesta sdo envolvidas
reacdes em paralelo do radical hidroxilo e da descarboxilagcdo oxidativa. Este resultado pode ter
repercussdes importantes para outros poluentes que tenham acido carboxilico na sua constitui¢do. O
mecanismo mais provavel de descarboxilacdo oxidativa envolve transferéncia de eletrdo do farmaco

para uma lacuna do catalisador.

O farmaco faz quimissorcéao do carboxilato ao TiO; e segue-se uma transferéncia de eletrdo do farmaco

para a lacuna do catalisador. A oxidag&o do acido carboxilico pelo radical hidroxilo é menos provavel.

A ciprofloxacina apresenta quatro compostos identificados por LC-TOF-MS/MS como sendo
fotoprodutos. Esses compostos com m/z 263, 288, 306, 313 sugerem que tal como acontece com o
ibuprofeno/naproxeno no mecanismo de reacdo estdo envolvidas reacfes em paralelo do radical

hidroxilo e da descarboxilacio oxidativa.

Com o paracetamol verificou-se que os catalisadores melhoram a degradacdo em relacéo a fotélise

direta. Por GC-MS foi possivel identificar o nitrobenzeno como produto de degradacéo.

Todos os compostos apresentaram boas percentagens de mineraliza¢do, mas para cada composto existe

um material catalitico que consegue maior percentagem de mineralizacao.
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Foram preparados filmes dos catalisadores de TiO; sintetizados e utilizados em estudos fotocataliticos
do ibuprofeno. Verificou-se que estes foram mais eficientes que as nanoparticulas dos catalisadores
em po. Este parece um método razoavel de desenvolvimento para aplicacfes em remocao de poluentes

persistentes no ambiente.

9.2 Perspetivas Futuras

Esta tese apresenta estudos de fotodegradacdo de compostos farmacéuticos e pesticidas. Tanto uns
como 0s outros sdo problematicos para o ambiente e ha que arranjar formas de os podere mitigar da

natureza.

Nesta tese foi possivel verificar que é possivel com os materiais sintetizados mineralizar parte destes
compostos 0 que é um passo importante para o controlo dos mesmos no meio ambiente, mas existem

varios estudos que serdo necessarios concluir.
Seria importante efetuar estes estudos a uma escala piloto, para ver o quanto efetivo é este método.

Poder-se-ia também utilizar uma mistura de compostos para verificar se continuamos com as

eficiéncias obtidas e assim aplicar este método por exemplo numa ETAR ou ETA.
Uma vez que se obtiveram fotoprodutos sera importante avaliar a sua toxicidade.

No caso dos compostos paracetamol seria importante continuar o seu estudo fazendo a avaliacéo da

existéncia ou ndo de fotoprodutos e em caso da sua existéncia verificar a sua toxicidade.

Uma vez que o estudo utilizando filmes foi apenas com um dos poluentes seria interessante efetua-lo

com os outros poluentes para verificar a sua eficacia.
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Anexo | - Imagens de SEM dos diferentes catalisadores
TiO, P25
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Anexo |l - Curvas de TG/DTA obtidas para os diferentes

catalisadores.
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Anexo lll - Tabelas de dados das concentragdes e absorvancia

das solugdes aquosas

Tabela 0.1 Dados da concentracéo e da absorvancia das solugdes aquosas de bentazona.

Concentracéao
(mol.dm®)

5.0x10°
1.25x10°°
1.50x10-5
2.00x10°
2.51x10°
3.01x10°
4.01x10°

5.0x10

Tabela 0.2 Dados da concentracdo e da absorvancia das solugdes aquosas de alprazolam.

Concentracéo
(moldm-®)

0.30x10°°
0.45x10°°
0.75x10°°
1.20x10°
1.50x10°
1.80x10°
2.25x10°°
3.00x10°°
3.75x10°°
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Abs (224.5 nm)

Ensaio 1

0.188
0.438

0.676

0.862

1.018

1.643

Ensaio 2

0.179
0.437
0.494

0.844
1.010
1.380
1.641

Abs
Ensaio 1 Ensaio 2 Ensaio 3
0.136 0.146 0.206
0.235 0.206 0.270
0.358 0.422 0.375
0.484 0.511 0.575
0.590 0.628 0.693
0.853 0.746 0.845
1.050 0.935 1.045
1.260 1.324 1.304
1.570 1.628 1.647
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Tabela 0.3 Dados da concentracdo e da absorvancia das solucdes aquosas de ibuprofeno.

Concentracdo (mol.dm®) | Abs (Ensaio 1) Abs (Ensaio 2) Abs (Ensaio 3)
5.5x10 0.034 0.034
1.1x10° 0.076 0.076
1.5x10° 0.135
2.2x10° 0.189 0.189
2.75x10°° 0.231 0.231
3.0x10° 0.278 0.287 0.301
3.3x10° 0.289 0.289
3.8x10° 0.337 0.337
4.4x10°% 0.388 0.388
4.95x10°® 0.433 0.433
5.5x10° 0.481 0.481
6x10° 0.555 0.560 0.550
7.5x10° 0.713 0.681 0.703
9x10° 0.822 0.808 0.819
1.05x10* 0.953 0.943 0.950
1.2x10* 1.124 1.084 1.119
1.35x10* 1.234 1.185 1.231
1.5x10* 1.350 1.320 1.351

Tabela 0.4 Dados da concentracdo e da absorvancia das solugdes aquosas do naproxeno.

Concentragdo (mol.dm) | Abs (Ensaio 1) Abs (Ensaio 2) Abs (Ensaio 3)

1.5x10¢ 0.161 0.148 0.157

3x10° 0.259 0.266 0.253
4.5x10 0.381 0.366 0.380

6x10° 0.517 0.494 0.495
7.5x10° 0.602 0.602 0.585

9x106 0.712 0.712 0.722
1.05x10° 0.838 0.838 0.824
1.2x10° 0.954 0.954 0.944
1.35x10° 1.048 1.048 1.046
1.5x10® 1.164 1.164 1.153
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Tabela 0.5 Dados da concentracdo e da absorvancia das solugdes aquosas de ciprofloxacina

Concentracdo (mol.dm) Abs
1.52x10°® 0.168
3.04x10° 0.312
6.08x10° 0.598
7.60x10° 0.810
9.12x10° 0.935
1.22x10°° 1.274
1.52x10° 1.624

Tabela 0.6 Dados da concentracao e da absorvancia das solu¢des aquosas de paracetamol.

Concentracdo (mol.dm3) Abs
4.50x10°% 0.443
6.00x10°% 0.584
7.50x10°% 0.751
9.00x107 0.886
1.05x10°% 1.033
1.35x104 1.348
1.50x104 1.490
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Anexo IV — Mecanismos da degradac¢ao da Ciprofloxacina

Figura 0.1 Mecanismo sugerido por Liu et al.[387] para a degradagdo da ciprofloxacina por ozonolise.
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Figura 0.2 Proposta de mecanismo de degradacao da ciprofloxacina com UV/H,0; [393].
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Figura 0.3 Mecanismo de degradagéo fotocatalitica da ciprofloxacina apés 45 min com ZnO [407]
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Tabela 0.7 Produtos de degradacédo da ciprofloxacina identificados pelos diversos autores.

- m/z Referéncias
Estrutura quimica

Qiﬁ 185 [407]

//[:::I:%j]// 216 [407]

:
HoN H
%/\L 223 [392]
[:::I:%i]/JL\ 231 [407]
o [o}
:
o 238 [407]
HoN N OH
:]::::[%%:T/l\ 244 [392]

» w 244 [407]
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Estrutura quimica m/z Referéncias

F Y [387, 392, 393, 39
262

398, 400]

ﬁéz 263 [387, 393]

m 263 [393]
T
w 278 [407]

~ 281 [387]

m 287 [390, 393, 407]
9 )
@/L ) 287 [390]
(\m 289 [387]

L j@fj)‘\ 290 [387, 398]
m/k 304 [393]

-
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Estrutura quimica m/z Referéncias

F Y [387, 390, 393, 39
. N 305

g ) 398, 400]
(\m 307 [387]
Dﬂ%ﬁ 307 [393]

T

| N 309 [387]

ﬁ~©f~5/k 313 [407]
)OS
N ) 319 [387]

ﬁw 319 [392]
)
M 329 [390, 393, 407]
(\N N ! !
oy
o . 329 [390]

§ :dﬁ/k 333 [387, 398]
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Estrutura quimica m/z Referéncias
w)?@fk;/k 335 [387]
e 335 [387]
S e
wOH 335 [393]
IoRe
: w 335 [398]
IS
. \N ey 337 [387]
”2”\) A
: w 345 [387]
SRS
o j@fi/k 347 [387]
S
MQH 347 [393, 397, 400]
O
oo
2 ) 349 [392]
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Estrutura quimica m/z Referéncias
N Rr 349 [400]
K
r% A 359 [387]
:@fi/k 359 [393]
LI
gﬁ;Dﬁfﬁ -
1556 6l IR -
IJ 1
Dfi/k 361 [393]
77X
@LD?* -
@ A 363 [387]
PO S 363 [387]
IS
%Dﬁi/k 363 [398]
g X
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Estrutura quimica m/z Referéncias

ﬁDfi\* 365 [393]
ﬁw 372 [400]
%Dﬁi\k 395 [393]
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