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Não é o trabalho, mas o saber trabalhar, que é o segredo do êxito no trabalho. Saber trabalhar 

quer dizer: não fazer um esforço inútil, persistir no esforço até ao fim, e saber reconstruir uma 

orientação quando se verificou que ela era, ou se tornou errada”.  
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Resumo 

 

A poluição ambiental é um sério problema enfrentado atualmente. Os poluentes mais comuns incluem 

compostos tóxicos alifáticos e aromáticos, sendo alguns derivados de fármacos, corantes, detergentes, 

surfactantes, resíduos agrícolas como inseticidas, pesticidas e herbicidas, compostos inorgânicos como 

metais pesados, gases nocivos como NOx, SOx, e agentes patogénicos como bactérias, vírus e fungos.  

Existem leis e regulamentos ambientais em relação a certos poluentes e daí o interesse em desenvolver 

processos limpos e sustentáveis de forma a degradar esses poluentes para evitar a sua acumulação na 

atmosfera e na água.  

A escassez de água e a poluição da hidrosfera, são duas grandes preocupações ambientais que levam 

a comunidade científica a desenvolver métodos de tratamento avançados (AOP’s) nomeadamente a 

fotocatálise.  

A fotocatálise refere-se à degradação com luz (oxidação/redução) provocada pela ativação de um 

catalisador, normalmente um óxido semicondutor, através da radiação ultravioleta (UV) ou visível 

(vis) de um modo catalítico. 

Os pesticidas e os fármacos são poluentes encontrados atualmente nos vários tipos de águas e requerem 

elevada atenção. 

Fez-se uma revisão da literatura dos fármacos mais importantes existentes nas águas a nível nacional 

e internacional, assim como de alguns pesticidas. 

Semicondutores de dióxido de titânio sintetizados por vários métodos e dopados são objeto de estudo 

desta tese para aplicações como fotocatalisadores heterogéneos na degradação de uma variedade de 

compostos orgânicos, tendo em vista a diminuição da band gap e a utilização da luz solar.  

Um dos inconvenientes da fotocatálise com TiO2 em pó é o tamanho de partícula do dióxido de titânio 

ser muito pequeno formando suspensões coloidais e o facto de a sua remoção das soluções e 

reutilização ser muito dispendiosa, logo uma forma para tentar minimizar estes problemas foi a 

utilização de filmes apresentada nesta tese. 

Neste trabalho foram estudados os efeitos dos vários parâmetros como: a quantidade de catalisador, o 

pH e a concentração do poluente a fim de otimizar estes parâmetros de forma a obter uma maior 

eficiência na degradação dos poluentes a estudar. 

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

sol-gel, preparação de filmes e a caracterização por microscopia eletrónica de varrimento (SEM), 
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difração de raios-X (XRD), espectroscopia UV/vis de refletância difusa e método de Brunauer, Emmett 

e Teller (BET). 

Posteriormente, estes fotocatalisadores foram utilizados em estudos de fotodegradação oxidativos dos 

poluentes alvo, em soluções aquosas, feita a identificação de fotoprodutos e intermediários, estudo 

cinético, determinação dos mecanismos de reação, eficiência de remoção e mineralização. 

Os poluentes estudados incluem fármacos anti-inflamatórios (ibuprofeno, naproxeno e paracetamol), 

o ansiolítico alprazolam, o antibiótico da classe das quinolonas, a ciprofloxacina, e o pesticida 

bentazona.   

Os produtos foram identificados por técnicas cromatográficas e espectroscópicas, tais como 

cromatografia gasosa (GC), cromatografia líquida (LC), cromatografia liquida de alta eficiência 

(HPLC) acoplados a espectrómetros de rede de díodos (DAD) e espectrometria de massas. 

A mineralização foi avaliada pela determinação de carbono orgânico total usando a técnica associada 

à espetroscopia de infravermelho. 

Baseado nos resultados podemos obter algumas conclusões mecanísticas e métodos de modo a mitigar 

estes poluentes das águas. Foi identificado que a descarboxilação oxidativa é um mecanismo 

importante no caso dos compostos que têm um grupo ácido carboxílico alifático.  

 

 

 

 

 

PALAVRAS-CHAVE: Dióxido de titânio (TiO2), pesticidas, compostos farmacêuticos, AOP’s



Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água v 

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 TiO2 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. 
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Apresentação da dissertação 

A presente dissertação é baseada num trabalho desenvolvido nos Departamentos de Química da 

Universidade de Coimbra e no Grupo de Reatividade Química e Fotoreatividade da Faculdade de 

Ciências da Universidade da Corunha.  

Esta dissertação está dividida em dez capítulos.  

No primeiro capítulo encontra-se a introdução geral sobre a problemática dos poluentes no meio 

ambiente e possíveis meios de os remover. 

No segundo capítulo apresentam-se os materiais, métodos e técnicas experimentais e as sínteses 

efetuadas para a obtenção dos catalisadores. 

No terceiro capítulo é descrita a caracterização dos materiais catalíticos sintetizados.  

Nos restantes capítulos (4, 5, 6, 7 e 8) são apresentados os resultados experimentais obtidos na 

fotodegradação dos diferentes poluentes estudados nesta tese. 

No capítulo 9 são apresentadas as conclusões gerais e as perspetivas futuras e no capítulo 10 as 

referências bibliográficas. 
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1. Introdução  

A proteção do meio ambiente é, nos dias de hoje, um dos assuntos mais importante globalmente, em 

particular por parte dos países mais desenvolvidos e a química desempenha um papel fundamental na 

prevenção e resolução de problemas de grande impacto tanto ao nível socioeconómico como 

ambiental. 

A poluição ambiental, em particular a contaminação das águas naturais, tem sido apontada como um 

dos maiores problemas da sociedade moderna pelo que têm sido adotadas normas e legislação, cada 

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

O aumento da população mundial fomentou o desenvolvimento da atividade industrial e com ele a 

produção, por vezes descontrolada, de resíduos prejudiciais ao ambiente. Atualmente, na Europa, são 

produzidos cerca de 2000 milhões de toneladas de resíduos anuais, onde mais de 40 milhões de 

toneladas são classificados como perigosos [4]. 

Entre todas as substâncias químicas produzidas, existe uma série de compostos orgânicos, de uso 

variado, possuindo fórmulas químicas bem distintas, que pelos seus efeitos no meio ambiente e na 

saúde humana e resistência à degradação, foram denominados de poluentes orgânicos persistentes 

(POP’s). Os POP’s apresentam-se resistentes à degradação ambiental por meio dos processos 

químicos, biológicos e fotolíticos. Os POP’s persistem no meio ambiente por longos períodos, 

apresentam capacidade de transporte de longo alcance, bioacumulação em tecidos humanos e animais, 

e têm potencial de gerar impactos significativos na saúde humana e no meio ambiente. 

Sob os auspícios do Programa das Nações Unidas para o Ambiente (PNUA), foram concluídas, em 

dezembro de 2000, as negociações relativas à Convenção sobre Poluentes Orgânicos Persistentes 

(POP’s) - Convenção de Estocolmo. 

A Convenção estabelece um enquadramento, baseado no princípio da precaução, eliminação da 

produção, utilização, importação e exportação de doze POP’s prioritários (dibenzeno-p-dioxinas 

policloradas, dibenzenofuranos policlorados (PCDD/PCDF), aldrina, dieldrina, endrina, 

hexaclorobenzeno (HCB), heptacloro, clordano, mirex, toxafeno, bifenilpoliclorados (PCB) e o 

diclorodifeniltricloroetano (DDT)), o manuseamento em segurança, a deposição permanente e 

eliminação ou redução das libertações não intencionais de certos POP’s [5]. Alguns POP´s são 

pesticidas. 

A eliminação/inativação de poluentes tem sido alvo de investigação contínua por parte da comunidade 

científica devido ao seu impacto na saúde pública.  
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Os pesticidas e os fármacos são poluentes encontrados atualmente nos vários tipos de águas e requerem 

elevada atenção. 

Os pesticidas inserem-se no contexto da carência de alimentos e demais produtos de origem animal e 

vegetal exigido pelo aumento progressivo da população. Para tal é necessário diminuir as perdas nas 

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

Nos últimos anos tem-se vindo a registar uma maior preocupação relativamente à qualidade da água, 

o que se prende com o aparecimento de quantidades cada vez maiores de substâncias dissolvidas ou 

em suspensão que, em determinadas concentrações, podem causar problemas de saúde pública. Os 

pesticidas encontram-se entre estes compostos. Foram tomadas medidas a nível Europeu, 

nomeadamente, com a introdução da Diretiva Comunitária 98/83/CE sobre água de abastecimento, 

que foi transposta para o direito interno através da publicação do Decreto-Lei n.º 243/2001, de 5 de 

setembro, revisto pelo Decreto-Lei n.º 306/2007, de 27 de agosto, exigindo que a quantidade de 

pesticidas individuais não exceda o valor paramétrico de 0,1 µg.L-1 e que a totalidade das 

concentrações não exceda os 0,5 µg.L-1 [1, 6, 7]. 

Consoante o alvo de ação, 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 

após aplicação, atuando como contaminantes dos solos, águas superficiais e subterrâneas. A 

contaminação é influenciada, essencialmente, por três processos: adsorção, transferência e degradação. 

Os herbicidas com acidificantes e coadjuvantes são uma classe importante aplicada no controlo de 

vários tipos de ervas daninhas e em diferentes áreas de cultivo. No geral, estes herbicidas possuem 

uma atividade residual longa, quer seja nos solos quer seja na água, permanecendo durante vários 

meses no compartimento ambiental devido à sua baixa degradação microbiana. Possuem pressões de 

vapor relativamente baixas e solubilidade em água moderada, o que acentua a necessidade 

monitorização 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 área de cerca de 21000 ha principalmente concentrada nas bacias hidrográficas 

do Mondego, Sado e Tejo, atingindo produções anuais na ordem das 150000 a 200000 toneladas. O 

arroz é semeado anualmente na primavera (abril - maio), sendo o controlo de ervas daninhas efetuado 

através de aplicação de pesticidas levando ao aumento de contaminações da água. Alguns estudos têm 

vindo a ser efetuados para descrever e quantificar a contaminação do ambiente com pesticidas [9-11], 

devido a práticas agrícolas e a derrames acidentais, uma vez que estes têm consequências adversas na 

saúde pública e na biodiversidade.  
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A poluição gerada pelos vários poluentes e seus derivados é uma realidade nas sociedades a nível 

mundial, à qual se vem juntando o crescente consumo dos produtos farmacêuticos, tais como 

antibióticos, analgésicos, desreguladores endócrinos, entre outros.  

Ao longo dos últimos anos, a indústria farmacêutica tem aumentado o seu potencial na produção de 

substâncias químicas biologicamente ativas (SQBA). Porém, a sua presença no ambiente só na última 

década começou a ser quantificada e reconhecida como potencialmente perigosa para os ecossistemas 

[12-16]. 

Fundamentais na prevenção e tratamento de diversas patologias, os fármacos podem, no entanto, 

ocasionar efeitos indesejados sobre organismos não alvo, quer terrestres quer aquáticos, interferindo 

no equilíbrio dos diferentes níveis das cadeias tróficas e, consequentemente, na saúde pública [17-20]. 

A contaminação das águas e dos solos por resíduos farmacêuticos constitui uma preocupação 

ambiental nova, refletida pela primeira vez na diretiva 2013/39/UE do Parlamento Europeu e do 

Conselho de 12 de agosto de 2013.  

Os fármacos, após a sua administração em humanos ou animais, podem ser libertados no meio 

ambiente por várias vias. Estas substâncias, uma vez ingeridas, são apenas parcialmente absorvidas 

pelo organismo o que, em conjugação com as suas crescentes taxas de consumo global, resulta na 

contínua libertação para os sistemas de saneamento de uma ampla variedade de fármacos, seus 

metabolitos e produtos outros de transformação. Assim, efluentes domésticos e hospitalares são uma 

das principais fontes destas substâncias, sendo outras também importantes as explorações pecuárias, 

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

Algumas investigações apontam os efluentes hospitalares como uma das principais fontes poluidoras 

devido às descargas efetuadas nas redes de águas residuais públicas sem qualquer pré-tratamento ou 

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

Geralmente, estas substâncias químicas biologicamente ativas são uma parcela significativa dos 

designados micropoluentes emergentes, e correspondem a substâncias não regulamentadas, cuja 

legislação urge ser produzida e implementada. Os micropoluentes emergentes, uma vez disseminados 

no meio recetor (solo/meio hídrico), mesmo em concentrações vestigiais, podem exercer efeitos 

nefastos sobre a componente biótica dos ecossistemas [12]. No entanto, pouco se sabe ainda sobre a 

extensão da sua ocorrência ambiental, transporte, destino final e degradação dos medicamentos, em 

particular, dos antibióticos [15, 32-34]. 
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Na Figura 1.1 esquematizam-se diferentes origens e fluxos de micropoluentes emergentes no meio 

ambiente, associados à poluição dos meios recetores (terrestres e/ou aquáticos), gerada pelos fármacos 

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

 

Figura 1.1 Vias de poluição do meio ambiente por fármacos e seus metabolitos [21]. 

 

A utilização de medicamentos de uso veterinário representa, regra geral, um problema agravado 

comparativamente com o uso de fármacos para consumo humano, devido ao facto de, comummente 

serem administrados em doses maiores e de os efluentes agropecuários serem depositados no solo, 

muitas vezes sem qualquer tipo de tratamento prévio, poluindo diretamente as águas subterrâneas [35]. 

Acresce, ainda, que alguns fármacos não são metabolizados pelo organismo, o que origina a sua 

excreção como forma ativa aumentado assim o seu possível impacto nas cadeias tróficas [13].  

No que diz respeito à utilização preventiva e/ou terapêutica de fármacos pelos humanos, este processo 

é mais controlado, na medida em que parte dos medicamentos ou produtos resultantes da sua 

metabolização, quando excretados, são encaminhados pelos sistemas de drenagem de águas residuais 

para a estação de tratamento de águas residuais (ETAR). Todavia, na maioria dos casos, estes 

compostos afluentes à ETAR são 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 fármacos surgem frequentemente no meio ambiente embora geralmente em 

quantidades vestigiais [14, 18, 37]. Porém existem zonas específicas onde as concentrações podem ser 

mais elevadas, como por exemplo num efluente de um hospital ou de uma indústria farmacêutica.  
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Apesar da maioria dos estudos recentes indicarem que as concentrações dos fármacos detetados no 

meio ambiente são vestigiais, outros evidenciam o seu efeito cumulativo, pois grande parte destes 

compostos apresentam um carácter de bioacumulação e persistência [16, 34, 38]. O tratamento 

biológico na ETAR promove apenas uma degradação parcial destes micropoluentes, insuficiente para 

evitar a sua presença nos meios hídricos, meios estes que estão muitas vezes na origem de água para 

abastecimento público.  

As implicações resultantes da descarga de fármacos no ambiente aquático sugerem a urgente 

necessidade de encontrar processos complementares ou alternativos eficientes na degradação e 

economicamente viáveis.  

A utilização de processos de tratamento terciário ou de afinação nas ETAR’s, como por exemplo a 

utilização de processos de membranas, oxidação catalítica, foto-Fenton, ozonização, adsorção com 

carvão ativado e luz, permitem o aumento da eficiência de remoção. No entanto a implementação e 

manutenção deste tipo de processos têm custos elevados para uma utilização em larga escala na ETAR 

[13, 29, 39-50].  

 

 

1.1 Consumo de fármacos e a sua presença no ambiente 

Os fármacos para consumo humano englobam uma grande variedade de compostos bioativos com 

estruturas químicas, funções, comportamentos e atividades muito diversas. A média mundial de 

consumo per capita de produtos farmacêuticos por ano é estimada em cerca de 15 g, mas nos países 

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

Na União Europeia são utilizadas mais de 3 mil substâncias ativas diferentes em medicina humana 

como analgésicos, anti-inflamatórios, beta-bloqueadores, reguladores lipídicos (reguladores do 

colesterol), antibióticos, reguladores hormonais, etc. [16, 35, 53]. Em Portugal, o INFARMED – 

Autoridade Nacional do Medicamento e Produto de Saúde, I.P., publica anualmente as estatísticas 

sobre as quantidades de compostos farmacêuticos e substâncias ativas vendidas em todo o país.  

Em Portugal, os medicamentos mais vendidos são os grupos farmacoterapêuticos correspondentes ao 

sistema cardiovascular e ao sistema nervoso central, com cerca de 52% das embalagens vendidas no 

Sistema Nacional de Saúde (SNS). Outros grupos com volumes de vendas significativas são os 

medicamentos para o sistema endócrino, o sistema locomotor e o sistema respiratório com 28.33% 

[54]. 
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O fármaco com maior número de embalagens vendidas em Portugal em 2014, Figura 1.2, foi o 

regulador lipídico sinvastatina seguido do regulador diabético metformina, do analgésico paracetamol, 

do antiagregante plaquetário ácido salicílico e do antibiótico amoxicilina. Anti-inflamatórios como o 

ibuprofeno e o diclofenac e ansiolíticos como o alprazolam são também muito vendidos [55]. Entre as 

100 substâncias ativas com maior número de embalagens vendidas no SNS português em 2014 

encontram-se muitos dos compostos frequentemente detetados em amostras ambientais (águas 

naturais, efluentes, sedimentos e solos) em todo o mundo, incluindo os compostos já mencionados 

acima e outros como o naproxeno e a ciprofloxacina usados como anti-inflamatório e antibiótico, 

respetivamente. 
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Figura 1.2 Consumo (milhões de embalagens) dos 10 fármacos mais vendidos no serviço nacional de saúde 

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

 

O elevado consumo de uma grande variedade de fármacos a nível mundial aliado às suas propriedades 

físico-químicas tornou estes compostos numa das classes de poluentes emergentes mais preocupantes 

a nível ambiental. Nos últimos anos têm sido frequentemente detetados fármacos, os seus metabolitos 

e produtos de transformação em águas naturais (superficiais e subterrâneas), efluentes tratados, 

sedimentos e lamas de ETAR e até mesmo em águas destinadas ao consumo humano [13, 14, 16, 21-

24, 26, 28, 29]. 

A chamada de atenção para este problema teve início na década de 70 nos EUA e quase uma década 

depois em Inglaterra. Mas foi em meados dos anos 90 com o avanço das técnicas analíticas, que se 

conseguiu demonstrar que a contaminação ambiental por poluentes emergentes, entre os quais se 

incluem os fármacos, é um problema real [19].  
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Com o desenvolvimento das técnicas de deteção cromatográficas mais sensíveis, com limites de 

deteção de ng.L-1 ou µg.L-1 foi possível identificar e quantificar um elevado número de fármacos em 

amostras ambientais [16, 19, 29, 56, 57]. Nos Estados-Membros da União Europeia, a qualidade 

química das águas superficiais é controlada no âmbito da Diretiva – Quadro da água (DQA) 

2000/60/CE. Dentro deste quadro, a principal estratégia adotada, na área de poluição química, foi a 

decisão 2455/2001/CE que estabeleceu uma lista de 33 substâncias ou grupos de substâncias de 

preocupação prioritária devido ao seu uso, toxicidade, bioacumulação e deteção em rios, lagos, águas 

de transição e costeiras. A diretiva 2008/105/CE foi um novo passo na evolução da regulamentação, 

estabelecendo, pela primeira vez, as normas de qualidade ambiental para as substâncias prioritárias e 

outros poluentes, assegurando a proteção adequada do ambiente aquático e da saúde humana. 

Recentemente estas diretivas foram revistas pela diretiva 2013/39/UE no que respeita às substâncias 

prioritárias no domínio da política da água. Diversos produtos químicos, de interesse emergente, estão 

a ser incluídos num processo de revisão para identificação de possíveis “substâncias prioritárias” ou 

“substâncias perigosas”, devido ao seu potencial risco. Nesta revisão (Parlamento Europeu Resolução 

Legislativa 2013), sete são produtos farmacêuticos e seis são produtos de cuidados pessoais, que 

incluem o diclofenac, 17-β-estradiol e 17-α-etinilestradiol, ácido perfluorooctanossulfónico e seus 

derivados (PFOS), hexabromociclododecano (HBCDD), dioxinas (PCDD) e furanos (PCDF + PCBs) 

[58-60]. 

Atualmente são já bastantes os estudos de monitorização ambiental que evidenciam a presença 

frequente (embora geralmente em concentrações baixas, ng.L-1 - μg.L-1) de uma grande variedade de 

fármacos em diversos tipos de meios aquáticos nomeadamente em águas superficiais, subterrâneas, 

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

Na Tabela 1.1 encontram-se apresentados diversos casos de deteção de resíduos de fármacos em 

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

A ocorrência de fármacos no ambiente, em especial nas águas, tem sido nos últimos anos objeto de 

estudo por vários autores [13, 17, 21-24, 59, 63, 68-72]. Muitos dos compostos frequentemente 

detetados nas águas naturais e efluentes tratados pertencem às classes dos anti-inflamatórios, 

antibióticos, reguladores lipídicos, beta-bloqueadores e drogas neuroativas [16, 27, 73]. Os anti-

inflamatórios naproxeno, ibuprofeno e diclofenac são dos mais consumidos a nível mundial sendo 

também os mais frequentemente detetados em amostras ambientais (Tabela 1.1). Entre os antibióticos 

mais frequentemente detetados estão a ofloxacina e a ciprofloxacina. Relativamente às drogas 

neuroativas, a carbamazepina, a fluxetina e o diazepam são os fármacos desta classe mais estudados e 

frequentemente detetados em amostras ambientais.  
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Tabela 1.1 Tipo e concentração de fármacos em amostras ambientais (ng.L-1), onde ND- não detetado, a – 

máximo, b- média dos máximos, c- mínimo dos máximos, ALQ – abaixo do limite de quantificação. 

 
 

Água 

superficial 

Água 

subterrânea 

Água 

potável 

Efluentes 

de ETAR 
Referências 

A
n

a
lg

és
ic

o
s 

e 
a

n
ti

-i
n

fl
a

m
a

tó
ri

o
s 

Ibuprofeno 

- 

ND-4,5c 

- 

- 

- 

3110 

- 

- 

- 

- 

- 

ND-0,6c 

- 

- 

- 

- 

17,7-219c 

119 (300)b 

653a 

<ALQ - 369 

[56] 

[74] 

[37] 

[40] 

[28] 

Cetoprofeno 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

9,6 (231)b 

120-260 

277-539c 

158-320 

[37] 

[71] 

[40] 

[28] 

Naproxeno 

90-250 

- 

ND-9,1c 

- 

- 

- 

- 

264 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

548 

ND-0,2c 

- 

- 

- 

- 

- 

250 

- 

42,1-289,1c 

698 (1010)b 

140-1380 

359-2208c 

37-166c 

- 

[63] 

[75] 

[74] 

[69] 

[37] 

[40] 

[76] 

[28] 

Diclofenac 

- 

1,36-33,2c 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

61 

ND-2,5c 

- 

- 

- 

210,7-486,4c 

6-431c 

24,6-83,1 

[75] 

[74] 

[40] 

[28] 

Ácido 

mefenâmico 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

87-163c 

44-392c 
[40] 

[76] 

A
n

ti
b

ió
ti

co
s 

Ofloxacina 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

123 

- 

- 

14(30)b 

- 

1651a 

110-366 

[70] 

[75] 

[40] 

[28] 

Ciprofloxacina 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

42 

- 

- 

60 (130)b 

- 

5692a 

127-1396 

[70] 

[75] 

[40] 

[28] 

 

Os fármacos que são mais difíceis de biodegradar são dos que tipicamente tendem a estar mais 

frequentemente presentes nos efluentes tratados e em amostras ambientais. No entanto, pode também 

ocorrer a presença de fármacos facilmente biodegradáveis em efluentes de ETAR, mesmo quando as 

eficiências de remoção destes compostos pelos processos convencionais de tratamento são elevadas 

em casos particulares em que os fármacos são 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 remoção nas ETAR, ainda subsistem quantidades significativas deste composto 

nos efluentes devido às grandes quantidades que normalmente entram nas estações de tratamento.  
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Um estudo publicado recentemente em Portugal mostra que foram encontrados seis fármacos ao longo 

do Estuário do Rio Douro. As substâncias monitorizadas foram trimetoprim, propanolol, 

sulfametoxazol, carbamazepina, diazepam e metabolitos ativos de fenofibratos e ácido fenofibrico 

[25]. 

Neste contexto, urge desenvolver, com base no conhecimento das propriedades físico-químicas destes 

micropoluentes emergentes, processos mais eficazes e económicos no tratamento das águas, 

contribuindo para a proteção da saúde pública e o desenvolvimento sustentável das comunidades.  

Atualmente, na União Europeia, o licenciamento de novos fármacos requer a avaliação dos potenciais 

riscos ambientais associados à sua utilização, bem como a aprovação de aspetos relacionados com a 

sua qualidade, segurança e eficácia [77-79].  

Embora a maioria dos fármacos tenha resistência à bioconversão, eles podem ser excretados na sua 

forma ativa podendo exercer o seu efeito germicida, neste caso nocivo, a vários organismos do meio 

ambiente, provocando o desenvolvimento de espécies de microrganismos resistentes a esses fármacos, 

o que, num futuro próximo, pode tornar, nomeadamente alguns antibióticos atualmente utilizados, 

ineficazes no tratamento de certas doenças [80, 81]. Tal situação provoca uma espécie de ciclo vicioso, 

como por exemplo, quando o Homem consome animais que foram sujeitos a fármacos a nível 

veterinário ou usufrui de água poluída em atividades como a aquacultura e a pecuária [82].  

 

 

1.2 Pesticidas  

Os pesticidas, também encontrados em águas, são substâncias ou misturas de substâncias químicas, 

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 são normalmente utilizados na 

agricultura, na eliminação de insetos, fungos ou ervas daninhas, sendo também usados em algumas 

indústrias, nomeadamente, nos produtos têxteis, papel, tintas, proteção de madeiras e outros materiais. 

Movem-se como qualquer outra molécula, do seu ponto de entrada até ao seu destino final, isto é, para 

o compartimento ambiental para o qual têm maior afinidade, podendo ao longo do processo, sofrer 

transformações químicas em todos os compartimentos ambientais, incluindo a biota, onde se engloba 

todas as espécies biológicas dos vários níveis tróficos.  

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

escala com alta produtividade. 
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Embora não sejam necessariamente venenos, os pesticidas são quase sempre tóxicos e dividem-se em 

vários grupos, tal como esquematizado pela Figura 1.3. 

 

Figura 1.3 Classificação de pesticidas de acordo com a doença ou praga que atacam. 

 

Esta divisão é feita de acordo com a doença ou praga a que se destinam combater, destacando-se dentro 

dos pesticidas, aqueles 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 à saúde de diversas espécies de aves, animais e humanos, 

prejudicando a sua reprodução oferecendo assim riscos para a biodiversidade. Este pesticida é hoje em 

dia proibido em 86 países, sendo ainda usado em alguns países no combate à malária e outras doenças 

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

Devido à aplicação de métodos agrícolas intensivos durante as últimas décadas e ao desenvolvimento 

em larga escala da indústria agroquímica, a variedade e quantidade de agroquímicos presentes nas 

águas continentais e marinhas tem aumentado dramaticamente. A maioria dos pesticidas são 

resistentes à degradação química e fotoquímica sob condições ambientais típicas [84] e devido à sua 

elevada mobilidade no solo, elevados tempos de meia vida e elevada aplicação têm-se tornado um 

problema crescente [85]. 

Dado este problema, um relatório elaborado no âmbito do programa internacional para a segurança 

química da OMS (Organização Mundial de Saúde) determina o valor de 30 μg.L-1, como máximo 

admissível de pesticidas em água para consumo humano. No entanto, a União Europeia bem como a 
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Agência Norte Americana de Proteção Ambiental (Environmental Agency Protection (EPA)) e 

autoridades para a regulamentação da qualidade da água potável, estabeleceram como máximo de 

concentração 0,1 μg.L-1 [86] para qualquer pesticida individual e alguns produtos de degradação, e 

concentração de 0,5 μg.L-1 para o total de pesticidas presentes na água de consumo humano [87-89]. 

Em Portugal, a deteção e estudo do comportamento dos pesticidas no solo, ganha maior importância 

pelo facto de 53% da água potável do nosso país ter origem em águas subterrâneas. Análises realizadas 

entre os anos 1983 e 2006, detetaram a presença de vários inseticidas e herbicidas, de forma 

quantitativa e qualitativa em amostras retiradas do rio Tejo e seus afluentes, como são os rios Sorraia 

e Trancão, que estão inseridos em importantes áreas agrícolas [90-92]. 

Como já referido anteriormente, os efeitos crónicos dos herbicidas levaram ao alerta por parte da 

comunidade científica para a presença de pesticidas em águas e alimentos.  

É fundamental a utilização de processos de degradação de poluentes nas águas e solos. 

Os processos de degradação são caracterizados e classificados em processos químicos, fotoquímicos 

ou biológicos, sendo os estudos feitos no sentido da fotodegradação ser dividida em várias categorias, 

como fotodegradação direta, degradação fotossensibilizada, degradação pela reação com o radical 

hidroxilo e/ou degradação fotocatalítica [84]. 

 

 

1.3 Processos de oxidação avançada  

Como alternativa potencial ou complemento aos tratamentos convencionais existentes nas ETAR’s, os 

processos de oxidação avançados (AOP’s) têm suscitado particular interesse, uma vez que se formam 

espécies altamente reativas capazes de atuar na oxidação química de uma vasta gama de substâncias 

poluentes bem como intervir no controlo da formação de subprodutos de desinfeção [93]. Porém, este 

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

Os processos de oxidação avançados são eficientes no tratamento de água face à sua grande capacidade 

em mineralizar parcialmente ou na totalidade alguns compostos recalcitrantes, tóxicos e não 

biodegradáveis ou originar outros compostos mais simples e potencialmente inofensivos para o meio 

ambiente. 

Dependendo das propriedades do fluxo e dos objetivos de remoção de cada estação de tratamento, os 

processos de oxidação avançados podem ser empregues isoladamente ou em conjunto com outros 

processos físico-químicos e biológicos de modo a obterem uma melhoria da eficiência do tratamento. 
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Os processos de oxidação avançados tanto podem ser aplicados na fase de pré-tratamento, para 

converter compostos recalcitrantes noutros biodegradáveis e assim removíveis no subsequente 

tratamento biológico, como em efluentes contendo na sua composição frações biodegradáveis, no pré-

tratamento biológico, seguido de pós-tratamento químico [94]. 

Os processos de oxidação avançados podem ser classificados como homogéneos e heterogéneos, 

podendo incluir no seu procedimento radiação UV e/ou solar, ozonização, tratamento Fenton ou foto-

Fenton. Os processos homogéneos agrupam o catalisador e o sistema na fase líquida, utilizando o O3, 

H2O2 ou reagente Fenton para gerar o radical ●OH. Por sua vez, os heterogéneos, geralmente usam 

semicondutores como catalisadores na fase sólida. A incidência da radiação UV associada às 

propriedades semicondutoras do catalisador permitem acelerar a formação de radicais ●OH, 

fundamentais na mineralização de alguns compostos orgânicos refratários, inativação de agentes 

patogénicos e decomposição de subprodutos da desinfeção com compostos clorados [95]. 

Por definição, os processos de oxidação avançados são sistemas reacionais que contemplam a 

formação in situ de espécies altamente reativas do oxigénio, como por exemplo, o radical sulfato (SO4
2-

●), o radical superóxido (O2
-●) e o radical hidroxilo (HO●), sendo este último 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 produção de radicais HO●, tais 

como [97]: 

 

i) Reação sob UV /H2O2  

É conhecido que uma ativação fotónica pode induzir mudanças de estrutura de uma molécula quando 

a intensidade luminosa de comprimento de onda é escolhida criteriosamente. Com efeito, numerosos 

estudos mostraram que é possível degradar certas moléculas irradiando-as diretamente. Este fenómeno 

chamado de fotólise explica a formação de intermediários “metabolitos” detetados no solo, na água e 

no ar. Para melhorar a eficácia deste método, a adição de um oxidante extremamente forte 

nomeadamente o peróxido de hidrogénio ou o ozono revelou-se efetivo. Esta combinação favorece a 

formação dos radicais hidroxilo, implicados na oxidação de uma larga gama de produtos químicos tais 

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

Radiações de comprimentos de onda UV compreendidas entre 200 e os 280 nm induzem a 

decomposição de H2O2, o que gera radicais hidroxilo, com formações de dois HO● por fotão absorvido 

[100]:  

𝐻2𝑂2 + ℎ𝜈 → 2𝐻𝑂
•      (Eq. 1.1) 
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Esta produção eficaz e rápida de radicais HO● permite iniciar mecanismos radicalares. O peróxido de 

hidrogénio é envolvido em várias reações: 

𝐻2𝑂2 +𝐻2𝑂 ⇄ 𝐻𝑂2
− +𝐻3𝑂

+      (Eq. 1.2) 

𝐻𝑂• + 𝐻2𝑂2 → 𝐻𝑂2
• +𝐻2𝑂       𝑘 = (2 − 3.8) × 10

7𝑚𝑜𝑙−1. 𝐿. 𝑠−1 (Eq. 1.3) 

𝐻𝑂• + 𝐻𝑂2
− → 𝑂2

−• +𝐻2𝑂      (Eq. 1.4) 

2𝐻𝑂2
• → 𝐻2𝑂2 + 𝑂2      𝑘 = 8.3 × 10

5 𝑚𝑜𝑙−1. 𝐿. 𝑠−1   (Eq. 1.5) 

2𝐻𝑂• → 𝐻2𝑂2      𝑘 = 5.3 × 10
9 𝑚𝑜𝑙−1. 𝐿. 𝑠−1    (Eq. 1.6) 

𝐻𝑂2
• + 𝐻𝑂• → 𝐻2𝑂 + 𝑂2      𝑘 = 7.1 × 10

9 𝑚𝑜𝑙−1. 𝐿. 𝑠−1  (Eq. 1.7) 

 

ii) O3/UV  

Ozonização combinada com a radiação UV é um método utilizado na purificação de águas desde os 

anos 70. 

O processo de formação de HO● foi proposto em duas etapas. Em primeiro lugar, homólise do ozono, 

induzida pela luz, para dar um átomo de oxigénio no estado excitado, seguindo-se a formação de 

radicais HO● 

𝑂3 + ℎ𝜈 → 𝑂 ( )D1 + 𝑂2      𝜆 < 310 𝑛𝑚    (Eq. 1.8) 

𝑂 ( )D1 +𝐻2𝑂 → 2𝐻𝑂
•           (Eq. 1.9) 

 

iii) O3/H2O2/UV 

Os radicais hidroxilo podem ainda ser gerados, quer por decomposição do ozono na presença de HO2
−, 

quer por fotólise de H2O2.  

𝐻2𝑂2 +𝐻2𝑂 ⇄ 𝐻3𝑂
+ +𝐻𝑂2

−    (Eq. 1.10) 

𝑂3 +𝐻𝑂2
− → 𝐻𝑂• + 𝑂2

−• + 𝑂2    (Eq. 1.11) 

𝐻2𝑂2 + ℎ𝜈 → 2𝐻𝑂
•     (Eq. 1.12) 
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iv) Reação de Fenton (Fe2+/H2O2) 

Na reação Fenton intervêm os iões Fe2+ na presença do peróxido de hidrogénio a pH 3, cuja reação 

envolve a formação do radical HO● 

𝐹𝑒2+ +𝐻𝑂 − 𝑂𝐻 → 𝐹𝑒(𝑂𝐻)++ + 𝑂𝐻•   (Eq. 1.13) 

 

Na ausência de compostos orgânicos, o radical HO● gerado, continua a reagir lentamente consumindo 

o peróxido de hidrogénio, Eq. 1.3. Em contrapartida, na presença de compostos orgânicos (R-H), 

ocorre a oxidação, Eq. 1.14: 

𝑅 − 𝐻 + 𝐻𝑂• → 𝑅• +𝐻2𝑂    (Eq. 1.14) 

Há formação de radicais orgânicos que, vão continuar a reagir de acordo com os mecanismos em cadeia 

complexos (propagação). Este processo pode ter lugar na ausência ou na presença de oxigénio (O2). 

Na presença de oxigénio, os radicais alquilo (R•), gerados, reagem muito rapidamente e formam o 

radical peróxido, seguindo-se passos de degradação molecular. 

𝑅• + 𝑂2 → 𝑅𝑂𝑂
•     (Eq. 1.15) 

 

v) Reação foto-Fenton (Fe3+/H2O2/UV) 

A reação foto-Fenton [100] consiste na produção de radicais hidroxilo pela luz numa solução de 

peróxido de hidrogénio e uma quantidade catalítica de sal de ferro.  

𝐹𝑒3+ +𝐻2𝑂
ℎ𝜈
→ 𝐹𝑒2+ +𝐻+ +𝐻𝑂•    (Eq. 1.16) 

𝐹𝑒2+ +𝐻2𝑂2 → 𝐹𝑒
3+ + 𝑂𝐻− + 𝐻𝑂•    (Eq. 1.17) 

 

vi) Reação electro-Fenton 

O electro-Fenton é um método eletroquímico que permite colocar em contacto o ião ferro (III) e o 

peróxido de hidrogénio. É baseado na produção in situ da água oxigenada e/ou o Fe (II) pela redução 
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simultânea do oxigénio molecular e do ferro (III) sobre um cátodo de acordo com as semirreações 

redox:  

𝐹𝑒3+ + 𝑒− → 𝐹𝑒2+      (Eq.1.18) 

𝑂2 + 2𝐻
+ + 2𝑒− → 𝐻2𝑂2     (Eq.1.19) 

 

Estas espécies electro formadas reagem para gerar os radicais hidroxilo (reação de Fenton):  

𝐹𝑒2+ +𝐻2𝑂2 → 𝐹𝑒
3+ + 𝑂𝐻− +𝐻𝑂•    (Eq. 1.20) 

Este método apresenta a vantagem de minimizar em teoria as reações de competição que consomem 

radicais hidroxilo, produzindo no meio contínuo os reagentes necessários, no entanto existem gastos 

energéticos consideráveis [101, 102]. 

 

vii) Radiólise  

A radiólise por radiação de alta energia ou fotólise da água com radiação UV em vácuo resulta na 

reação: 

𝐻2𝑂
ℎ𝜈
→ 𝐻+ +𝐻𝑂• + 𝑒𝑎𝑞

−         (Eq. 1.21) 

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

Transferência de eletrão:  𝐻𝑂• + 𝑃 → 𝑂𝐻− + 𝑃+   (Eq. 1.22) 

Abstração de H●:  𝐻𝑂• + 𝑃𝐻 → 𝐻2𝑂 + 𝑃
•  (Eq. 1.23) 

Adição a anéis aromáticos:  𝐻𝑂• + 𝑃 → 𝑃 −𝐻𝑂•   (Eq. 1.24) 

 

 

viii) Sonoquímica 

A sonoquímica é uma técnica que utiliza os ultra-sons para degradar poluentes em meio aquoso e já 

foi usada com o paratião [103] e a atrazina [104], por exemplo.  Esta técnica é acoplada geralmente a 

um outro método de tratamento. Esta combinação tem um efeito de sinergia que aumenta a eficácia do 
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tratamento. A propagação de ultra-sons na água conduz à formação de microbolhas de cavitação e 

dentro destas predominam condições extremas de temperatura e de pressão que conduzem à 

dissociação da água e à produção de radicais HO●, H●, entre outros.  

Nos sistemas homogéneos, a combinação de radiação UV com oxidantes fortes promove a remoção 

de matéria orgânica. No entanto os sistemas heterogéneos que utilizam catalisadores, como o dióxido 

de titânio (TiO2), óxido de zinco (ZnO), óxido de ferro (Fe2O3) e sulfureto de zinco (ZnS), demonstram 

maior eficiência a degradar compostos orgânicos refratários [105, 106]. Assim, a fotocatálise 

heterogénea tem sido amplamente estudada, devido à sua capacidade de degradar algumas classes de 

poluentes orgânicos, tais como os alcanos, cloroalifáticos, álcoois, ácidos carboxílicos, fenóis, 

clorofenóis, herbicidas, surfactantes e corantes, Tabela 1.2,  adaptada da referência [107]). 

 

Tabela 1.2 Compostos orgânicos degradáveis por fotocatálise heterogénea com TiO2. 

Classes 
Exemplos 

Hidrocarbonetos hexano, ciclohexano 

Cloroaromáticos clorobenzenos, tolueno, benzeno 

Cloroalifáticos clorofórmio, tricloroetileno, ácido tricloroacético, ácido dicloroacético 

Fenóis e Clorofenóis fenol, pentaclorofenol, 4-clorofenol 

Herbicidas atrazina, bentazona, metomil, diuron, diquat 

Corantes rodamina, alaranjado de metilo, azul de metileno 

 

Dos vários catalisadores empregues nos processos de oxidação avançados, o TiO2 tem sido o mais 

utilizado na fotocatálise heterogénea, devido à possibilidade de ativação na presença de luz solar, 

insolubilidade na água, boa estabilidade térmica e química para uma gama variável de pH, resistência 

à corrosão, baixo custo e carência de toxicidade, quando comparado com outros semicondutores [108]. 

 

 

1.3.1 Fotocatálise heterogénea com TiO2: fundamentos e mecanismo  

O desenvolvimento de tecnologias com aproveitamento da radiação solar e de nanopartículas de TiO2 

constituem, entre outros, estudos de enorme relevância para otimizar este processo fotocatalítico. 
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Vários catalisadores pertencentes à classe dos semicondutores (óxidos e sulfuretos) têm sido utilizados 

na degradação fotocatalítica de poluentes orgânicos, nomeadamente o TiO2, ZnO, CeO2, CdS, ZnS, 

WO3, entre outros.  

O dióxido de titânio é um semicondutor com um hiato entre a banda de valência e a banda de condução 

de aproximadamente 3,2 eV (band gap). Esta energia corresponde à energia de um fotão de 

comprimento de onda inferior a 400 nm, pelo que o TiO2 no seu estado sólido apresenta uma forte 

absorção abaixo daquele valor. 

Comercialmente, o dióxido de titânio encontra-se disponível sob três formas cristalinas, são elas a 

anatase, o rutilo e a brokite. A forma anatase apresenta uma densidade de 3,9 g.cm-3, enquanto a forma 

rutilo tem uma densidade de 4,2 g.cm-3 e a forma brokite tem uma densidade de 4,1 – 4,2 g.cm-3. Esta 

diferença está relacionada com as suas diferentes estruturas cristalinas, Figura 1.4.  

 

 

Figura 1.4 Estruturas cristalinas do TiO2 [109]. 

 

A forma rutilo é a que possui maior capacidade de dispersão da luz, sendo também a forma cristalina 

do TiO2 mais estável. Contudo, é a forma anatase que demonstra uma maior eficiência fotocatalítica. 

A sua formação é favorecida por temperaturas médias (< 600ºC), o que conduz a uma maior área de 

superfície e a uma maior densidade superficial dos sítios ativos disponíveis para a adsorção e reação 

catalítica [110]. 

O dióxido de titânio pode ser utilizado em suspensão em reatores batch ou reatores contínuos de leito 

fluidizado, ou alternativamente, pode ser imobilizado em suportes como esferas de vidro, teflon, fibras 

de vidro ou em suporte têxtil.  

À escala industrial, a utilização de suspensões de TiO2 tem revelado alguns problemas, principalmente 

no que diz respeito à sua separação e regeneração. Devido à reduzida dimensão das partículas do 
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semicondutor, a separação por filtração torna-se um processo muito caro. Então, torna-se justificável 

a imobilização do catalisador nos suportes referidos anteriormente. 

Para contornar esse constrangimento operacional a imobilização do TiO2 nos mais diversos suportes 

tem sido largamente estudada, devendo o material ideal ser transparente à radiação UV, resistente a 

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

Apesar de apresentar, em geral, eficiências de remoção menores na oxidação dos micropoluentes a 

utilização de reatores com TiO2 imobilizado elimina o constrangimento associado à necessidade de 

conceber sistemas de filtração das nanopartículas, tornando o tratamento da água mais económico. Por 

sua vez, o controlo e conhecimento dos efeitos dos parâmetros operacionais do reator e das suas 

interações constituem um desafio atual, fundamentalmente para a otimização do processo e a eventual 

superação da questão associada à sua eficácia.  

Uma reação química catalisada envolve fenómenos físico-químicos de adsorção e desorção além da 

reação química. A energia de barreira, ou energia de ativação de uma reação catalisada é inferior à 

energia de ativação de uma reação não catalisada, resultante da adsorção e desorção. 

De uma forma geral, o processo é baseado na irradiação de um fotocatalisador, neste caso o TiO2, que 

absorve a energia do fotão (hν), maior ou igual à energia do “band gap”1 para provocar a transição 

eletrónica. O eletrão excitado passa da banda de valência (BV) para a banda de condução (BC), 

formando um par eletrão/lacuna (e-/h+). A Figura 1.5 ilustra o mecanismo de foto-ativação do TiO2. 

 

Figura 1.5 Esquema conceptual do mecanismo da fotocatálise heterogénea com TiO2, adaptado das referências 

[93, 111, 112]. 

                                                      
1 Ou hiato energético - Quantidade de energia mínima requerida para excitar um eletrão da banda de valência para a banda 

de condução. 
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A lacuna gerada na BV oxida diretamente o poluente ou oxida HO- e a água para produzir radicais 

HO●, enquanto o e- na BC reduz o oxigénio adsorvido sobre o catalisador. A ativação do TiO2 (Eq. 

1.25) pode ser representada pelas seguintes etapas [113]: 

𝑇𝑖𝑂2 + ℎ𝜈 → 𝑇𝑖𝑂2 (𝑒
− + ℎ+)    (Eq. 1.25) 

A reação de redução dá-se na BC pela libertação de eletrões, ao passo que a reação de oxidação ocorre 

na BV quando da captura de eletrões. O eletrão combina com o oxigénio dando origem ao radical 

superóxido, O2
●- (reação de redução, Equação 1.26). 

𝑒− + 𝑂2 → 𝑂2
•−      (Eq. 1.26) 

𝑇𝑖𝑂2(𝑒
−) + 𝑂2 → 𝑇𝑖𝑂2 + 𝑂2

•−    (Eq. 1.27) 

O2
•− + H+ → HO2

•      (Eq. 1.28) 

Por sua vez, o ião hidróxido ou a água com a lacuna forma o radical ●OH e regenera o catalisador 

(reação de oxidação equação 1.29).  

𝑂𝐻− + 𝑇𝑖𝑂2(ℎ
+) → 𝐻𝑂• + 𝑇𝑖𝑂2    (Eq. 1.29) 

𝐻2𝑂 + 𝑇𝑖𝑂2(ℎ
+)  → 𝐻𝑂• + 𝑇𝑖𝑂2 +𝐻

+      (Eq. 1.30) 

 

Caso o processo de redução e oxidação não ocorra simultaneamente, os eletrões foto-excitados 

acumulam-se na BC ocorrendo, em nano segundos, uma recombinação com a BV com consequente 

libertação de energia sob a forma de calor e diminuição do efeito fotocatalítico. 

As espécies reativas do oxigénio formadas durante o processo da fotocatálise heterogénea são 

responsáveis pela degradação da matéria orgânica, uma vez que os radicais presentes podem reagir 

com os poluentes produzindo compostos de degradação de acordo com a natureza do substrato e das 

condições de reação. Sendo esta reação aeróbia, a foto-mineralização só ocorrerá na presença de 

oxigénio de acordo com o esquema 1.1. 

 

𝑃𝑜𝑙𝑢𝑒𝑛𝑡𝑒 
𝑂2

𝑆𝑒𝑚𝑖𝑐𝑜𝑛𝑑𝑢𝑡𝑜𝑟
ℎ𝜈≥𝐸𝑏𝑔

→          𝐼𝑛𝑡𝑒𝑟𝑚𝑒𝑑𝑖á𝑟𝑖𝑜𝑠 → 𝐶𝑂2 +𝐻2𝑂 + Á𝑐𝑖𝑑𝑜𝑠 𝑚𝑖𝑛𝑒𝑟𝑎𝑖𝑠 

Esquema 1.1 Equação que traduz a foto-mineralização. 
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Neste trabalho, vamos mostrar um outro mecanismo importante na ausência de oxigénio, a 

descarboxilação por lacuna de compostos com o grupo ácido carboxílico.  

A cinética do processo de fotocatálise heterogénea com TiO2 também tem sido amplamente estudada 

e parece ser consenso geral que as reações ocorrem segundo o modelo matemático de Langmuir - 

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

 

𝑟0 = −
𝑑𝐶

𝑑𝑡
=

𝑘×𝐾×𝐶0

1+(𝐾×𝐶0)
   𝑝𝑎𝑟𝑎 𝑡 = 0 𝑚𝑖𝑛    (Eq. 1.31) 

onde,  

𝒓𝟎 – Velocidade inicial da foto-oxidação (mg.L-1.min-1);  

𝑪𝟎 – Concentração inicial da matéria orgânica (mg.L-1);  

𝒌 – Constante de velocidade da reação (mg.L-1.min-1);  

𝑲 – Constante de adsorção da matéria (L.mg-1). 

Caso as concentrações iniciais da matéria orgânica sejam bastante reduzidas (𝐾 × 𝐶0 ≪ 1), a 

concentração de matéria orgânica ao longo do tempo pode ser descrita de modo satisfatório por uma 

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

 

𝐶𝑡 = 𝐶0 × 𝑒
−𝑘𝑎𝑝𝑝×𝑡 ; 𝑐𝑜𝑚 𝑘𝑎𝑝𝑝 = 𝑘 × 𝐾   (Eq. 1.32) 

Em que,  

kapp é a constante de velocidade aparente de 1ª ordem (min-1).  

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

considerando uma quantidade de matéria orgânica reduzida.   

 

𝑟0 = 𝑘𝑎𝑝𝑝 × 𝐶0     (Eq. 1.33) 
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A eficiência fotocatalítica pode ser melhorada pelo aumento da sua área superficial ativa [116], 

adaptação das dimensões à escala macroscópica [117, 118] ou adição de materiais co-adsorventes 

[119-122]. 

A adição de co-adsorventes como sílica, alumina, zeólitos ou carvão ativado também tem sido alvo de 

estudo por diversos investigadores. Aquando da utilização conjunta destes dois adsorventes é 

observado um efeito sinergético provocado pela criação de uma interface de contacto entre as duas 

fases sólidas, ocorrendo a transferência do poluente adsorvido no carvão ativado para o dióxido de 

titânio, onde é degradado fotocataliticamente, Figura 1.6, [119, 122-125]. 

 

 

 

 

 

A utilização de materiais nanoestruturados como nanopartículas e nanotubos de TiO2 conduz a um 

aumento significativo da atividade fotocatalítica do semicondutor, uma vez que a área superficial 

disponível para a ocorrência da reação torna-se muito superior [117, 118, 126-130]. 

Os principais parâmetros que podem condicionar as cinétias de foto-oxidação e foto-mineralização no 

tratamento de águas são: a dosagem do catalisador, o pH, o oxigénio dissolvido (OD), a concentração 

inicial do poluente, o comprimento de onda da radiação, a intensidade da luz solar e a transmissividade 

das superfícies do TiO2 à radiação UV. 

 

 

1.3.1.1 Dosagem do catalisador (TiO2)  

Num sistema fotocatalítico heterogéneo, a reação fotocatalítica é fortemente influenciada pela 

concentração do fotocatalisador, aumentando proporcionalmente com a quantidade até determinado 

valor. Porém, a concentração ótima do catalisador, em qualquer aplicação fotocatalítica, deve ser 

determinada em função da geometria e condições de funcionamento do reator, de modo a evitar o 

excesso de, por exemplo, TiO2 e garantir uma absorção total e eficaz de fotões. 

a) b) 

Figura 1.6 Degradação fotocatalítica: a) via TiO2 e b) via TiO2 + carvão ativado. 
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A reação fotocatalítica é induzida pela absorção de fotões de luz, mas quando a quantidade de TiO2 

aumenta consideravelmente nem todas as nanopartículas do catalisador são excitadas. No caso da 

fotocatálise heterogénea com TiO2 suspenso, o aumento drástico da concentração de TiO2, ao induzir 

uma elevada turvação, promove uma diminuição na absorção de fotões de luz e consequentemente 

uma diminuição da percentagem de reação fotocatalítica [115, 131].  

Estudos recentes têm avaliado o potencial da aplicabilidade de baixas concentrações de TiO2 no 

tratamento de águas residuais. Prieto-Rodriguez et al. [132] demonstraram que concentrações 

reduzidas limitam a velocidade da reação fotocatalítica devido à fraca absorção de fotões de luz, 

porém, aumentam a capacidade do TiO2 em degradar um maior número de micropoluentes, ainda que 

exijam um tempo de reação superior. A utilização de concentrações baixas de TiO2 no tratamento 

terciário de ETAR pode ser uma boa alternativa, económica e simples, na remoção de micropoluentes 

refratários, aos tratamentos convencionais, embora sejam necessários mais estudos para avaliar a sua 

real viabilidade.  

 

 

1.3.1.2 Concentração hidrogeniónica (pH)  

Num sistema fotocatalítico heterogéneo, o pH é um dos parâmetros mais importantes que afetam a 

interface semicondutor/solução, levando a modificações do potencial redox e das propriedades de 

sorção e desorção do catalisador. 

O pH tem um efeito elevado na eficiência da fotodegradação de contaminantes, uma vez que as 

partículas dos óxidos metálicos suspensas nas águas são reconhecidamente anfotéricas. O Potencial de 

Carga Zero (PCZ) do TiO2 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 titânio está carregado positivamente e, em 

valores de pH superiores ao PCZ, o titânio estará carregado negativamente, equações 1.34 e 1.35 [133, 

134]. Essa mudança nas cargas superficiais interfere na adsorção dos contaminantes sob as partículas 

do titânio, dessa forma interferindo na percentagem de degradação. 

 

𝑝𝐻 < 𝑝𝐶𝑍      𝑇𝑖𝑂2 +𝐻
+ ⇆ > 𝑇𝑖𝑂2𝐻

+    (Eq. 1.34) 

𝑝𝐻 > 𝑝𝐶𝑍      𝑇𝑖𝑂𝐻 + 𝐻𝑂− ⇆ > 𝑇𝑖𝑂− +𝐻2𝑂   (Eq. 1.35) 
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Além disso, os radicais HO● podem ser gerados pela reação entre o hidróxido e a lacuna. As lacunas 

são consideradas as principais espécies oxidantes em meio ácido, enquanto os radicais HO● são 

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

 

 

1.3.1.3 Oxigénio dissolvido (OD)  

Geralmente, o oxigénio é fornecido à reação fotocatalítica mediante arejamento que, além de ser uma 

fonte económica de oxigénio, tem também o papel de ajudar a manter a mistura homogénea no reator, 

quando o TiO2 é utilizado em suspensão [137]. 

Na ausência de compostos capazes de aceitar eletrões foto-excitados, o oxigénio dissolvido assegura 

o processo oxidativo durante a absorção de fotões pelo semicondutor, evitando a acumulação de 

eletrões na BC que favorece a recombinação do par e-/h+ na superfície do TiO2. Assim, o oxigénio age 

como aceitador de eletrões em excesso, formando o ião superóxido e impedindo essa recombinação, 

equação 1.27. 

O oxigénio dissolvido é ainda responsável pela formação de outras espécies reativas do oxigénio e 

promotor do mecanismo de clivagem do anel aromático de alguns poluentes orgânicos, bem como 

mineralização da matéria orgânica. Em sistemas fechados, o aumento significativo da pressão parcial 

do oxigénio no reator resulta num aumento da percentagem de mineralização de matéria orgânica 

[106].  

Vários estudos comprovam que o uso de oxigénio como um recetor de eletrões pode melhorar as 

eficiências de degradação num sistema fotocatalítico. A título de exemplo, Yang et al. [138] 

demonstraram que a adição de oxigénio aumentou significativamente a velocidade de degradação 

fotocatalítica do paracetamol até seis vezes mais, o que corresponde a uma mudança na velocidade de 

reação de 1,6×10-3 para 10,5x10-3 min-1. 

1.3.1.4 Concentração inicial do poluente  

Na fotocatálise heterogénea, a percentagem de degradação de compostos orgânicos segue o 

comportamento de saturação. Com efeito, a percentagem de degradação aumenta com o aumento da 

concentração inicial do poluente, até um certo limite, a partir do qual a percentagem de degradação se 

torna independente da concentração inicial. Deste modo, a cinética da reação muda da 1ª ordem para 

a ordem zero [139].  

Devido à natureza da reação fotocatalítica, a diminuição da percentagem de degradação para elevadas 

concentrações iniciais de poluentes deve-se à competição entre o poluente e/ou os produtos de 
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oxidação para sítios ativos da superfície do fotocatalisador irradiado, diminuindo a sua atividade até à 

desativação [140].   

Um outro fator a ter em conta é a influência da absorção da radiação pelo poluente no processo 

fotocatalítico, uma vez que quanto maior for a sua absorção menor será a radiação disponível para 

ativar o catalisador. Deste modo, a presença de substratos capazes de absorver radiação na faixa de 

comprimento de onda do catalisador influenciará a cinética da reação fotocatalítica.  

 

 

1.3.1.5 Intensidade e comprimento de onda da radiação incidente  

O aumento da intensidade de luz resulta no aumento da percentagem de degradação de compostos 

orgânicos. Os efeitos induzidos pelo comprimento de onda da radiação solar incidente depende do tipo 

de catalisador e da fase cristalina por exemplo em TiO2 (anatase ou rutilo), uma vez que a energia 

necessária para excitar o eletrão 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 à radiação UV de comprimento de onda menor 

que 400 nm [115]. 

A luz solar, Figura 1.7, pode ser utilizada como fonte de radiação para ativação do TiO2, uma vez que 

o fluxo da radiação UVA representa cerca de 20 a 30 W.m-2 na zona dos 300 a 400 nm. 

 

Figura 1.7 Espetro solar. 

 

A radiação UVA é suficiente para ativar o TiO2 durante o processo de fotocatálise, independentemente 

da fase cristalina. 

Segundo Chong et al. [106], a intensidade da luz é um dos fatores com maior influência na reação 

fotocatalítica. Para baixas intensidades, observa-se dependência linear para a velocidade de reação, ao 

passo que, para elevadas intensidades, esse comportamento não se mantém linear e a percentagem 
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depende da raiz quadrada da intensidade da luz [106, 141]. Por natureza, as reações químicas são lentas 

e, sob intensidades luminosas elevadas não utilizam os eletrões e as lacunas na mesma velocidade em 

que são gerados, promovendo, assim, a formação de um número maior de eletrões na BV do que na 

BC [142]. 

 

 

1.3.2 Fotocatálise heterogénea com TiO2 como catalisador 

Muitos têm sido os contributos associados à evolução do conhecimento científico no domínio da 

fotocatálise com TiO2 como catalisador. 

Nagaveni et al. [143] compararam a atividade fotocatalítica das partículas de TiO2 Degussa P-25 e as 

partículas de TiO2 sintetizadas por combustão da mistura redox do TiO(NO3)2 (dinitrato de oxido de 

titânio) com glicina e concluíram que a atividade fotocatalítica das partículas sintetizadas por 

combustão é superior à atividade das partículas de TiO2 Degussa P-25, atribuindo este aumento de 

atividade à cristalinidade, às partículas possuírem dimensões da ordem do nanómetro, à grande 

quantidade de radicais HO● na superfície e a uma menor band-gap. 

Wang et al. [144] estudaram a degradação fotocatalítica do corante violeta de etilo utilizando a luz 

visível na presença de TiO2 na fase rutilo dopado e não dopado com agentes luminescentes como o 

Er2O3. Deste estudo concluíram que o TiO2 dopado atingiu percentagens de degradação superiores ao 

TiO2 não dopado, 87,08 e 35,42%, respetivamente, durante 4h sob radiação de luz visível. 

Chatzitakis et al. [145] compararam a degradação fotocatalítica do ZnO e do TiO2 Degussa P-25 no 

antibiótico cloranfenicol. Deste estudo concluíram que o desaparecimento da molécula orgânica segue 

uma cinética de pseudo-primeira ordem de acordo com o modelo de Langmuir-Hinshelwood. 

Observou-se que, com os fotocatalisadores TiO2 P-25 e o ZnO, a degradação quantitativa da molécula 

orgânica ocorre após 4 h de irradiação, mas com o TiO2 P-25 a descloração do substrato é completa. 

Miranda-García et al. [146] estudaram a degradação fotocatalítica de quinze poluentes emergentes 

(acetaminofeno, carbamazepina, hidroxibifenil, triclosan, flumequina, ibuprofeno, cafeína, 

progesterona, ketorolac, atrazina, ofloxacin, isoproturião, diclofenac, sulfametoxazole, antipirina) 

presentes em águas residuais, usando TiO2 P25 imobilizado em esferas de vidro. O estudo revelou que 

85% dos compostos foram degradados após 120 min e após cinco ciclos o fotocatalisador ainda se 

encontrava ativo, embora com tempos de degradação mais longos. Os resultados mostram que a 
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aplicação desta tecnologia é uma boa alternativa aos sistemas de suspensão para o tratamento da água 

poluída.  

Prieto-Rodriguez et al. [132] realizaram estudos de fotocatálise heterogénea aplicada ao tratamento de 

cinquenta e dois poluentes emergentes, entre os quais ibuprofeno e naproxeno em ETAR utilizando 

baixas concentrações de TiO2 (20 mg.L-1). Deste estudo concluíram que concentrações baixas de TiO2 

podem ser uma boa alternativa, económica e simples para o tratamento terciário da ETAR e para a 

remoção de contaminantes emergentes persistentes que não são degradados pelas ETAR’s tradicionais. 

Georgaki et al. [147] avaliaram a degradação da carbamazepina e do ibuprofeno usando os 

fotocatalisadores comerciais TiO2 Degussa P25 e ZnO utilizando radiação UV-A e radiação de luz 

visível. Deste estudo concluíram que o TiO2 Degussa P25 mostrou melhor eficiência de degradação 

em ambos os produtos farmacêuticos, sendo a degradação fotocatalítica do ibuprofeno mais rápida que 

a da carbamazepina para ambas as radiações e catalisadores. 

Estes estudos relativos à fotocatálise heterogénea com TiO2 revelam que este processo é um dos mais 

promissores para o desenvolvimento de tecnologias eficazes no tratamento de águas, pois apresentam 

as vantagens de: 

i) operarem à temperatura ambiente e pressão atmosférica;  

ii) alguma mineralização de matéria orgânica;  

iii) baixo custo operacional e ambientalmente sustentável.   

1.3.3 Reatores fotocatalíticos utilizando TiO2 

Nas últimas três décadas uma grande variedade de modelos e configurações de reatores fotoquímicos 

têm sido estudados e desenvolvidos para aplicações específicas na degradação de poluentes, utilizando 

o fotocatalisador em suspensão ou imobilizado [110].  

A imobilização do catalisador necessita de um suporte com boa aderência e transparência à radiação 

UV.  

A nível industrial, os principais desafios no desenvolvimento de reatores fotocatalíticos são a 

distribuição uniforme de luz em todo o sistema e garantir elevadas áreas superficiais para o catalisador, 

por unidade de volume do reator [148]. Os primeiros foram desenvolvidos nos Laboratórios Nacionais 

de Sandia, Estados Unidos (1989), seguidos dos reatores da Plataforma Solar de Almeria, em Espanha 

(1990) [142]. 

Os reatores fotocatalíticos de leito fluidizado podem ser classificados quanto à forma como absorvem 

a radiação, nos seguintes tipos:  
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Reatores concentradores: estes reatores são semelhantes aos coletores térmicos com refletor 

parabólico, dado que o fluido a ser tratado necessita de exposição direta à radiação, como acontece 

num coletor solar cilíndrico parabólico (CCP) [149], Figura 1.8. Este reator apresenta como 

desvantagens o aproveitamento somente da radiação direta (perdendo a radiação difusa que 

corresponde a uma boa parte da radiação que chega à terra), o elevado custo, a baixa eficiência ótica e 

quântica, a necessidade de adicionar oxigénio e os problemas de sobreaquecimento da solução. 

 

 

Figura 1.8 Representação esquemática do reator parabólico concentrador de energia solar [150]. 

 

Reatores não concentradores: nesta conceção, os reatores não concentram a luz e podem utilizar tanto 

a radiação solar direta como a difusa, como é o caso dum reator composto por uma placa de vidro 

plana, revestida pelo fotocatalisador, por onde a solução a testar se escoa, Figura 1.9, [151]. 

Comparativamente com o anterior, são geralmente mais vantajosos porque utilizam os dois tipos de 

radiação (direta e difusa); apresentam uma eficiência quântica e ótica superior; não há necessidade de 

separação do catalisador da fase líquida após oxidação, são de construção simples, baixo custo e fácil 

manutenção. As desvantagens são: possível limitação de transferência de massa pois o fluxo é laminar; 

vaporização de compostos voláteis e necessidade de uma grande área de exposição. 

 

https://www.google.pt/url?sa=i&rct=j&q=&esrc=s&source=images&cd=&cad=rja&uact=8&ved=0ahUKEwiCtufKqfrYAhXGvxQKHWp3BGwQjRwIBw&url=http://www.scielo.br/scielo.php?script%3Dsci_arttext%26pid%3DS0100-40422007000200030&psig=AOvVaw0IWDItkV5fQ4-190V-kOKE&ust=1517217353534799
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Figura 1.9 Reator fotocatalítico de fluxo laminar [151]. 

 

Atualmente, o tipo de reator mais utilizado no tratamento de efluentes é o coletor parabólico 

composto (CPC) que resulta da combinação do reator solar cilíndrico parabólico com o reator de fluxo 

laminar. São coletores estáticos com superfície refletiva (geralmente alumínio polido) ao redor do 

cilindro do reator, onde praticamente toda a radiação UV que chega à área de abertura do coletor (direta 

e difusa) é aproveitada. A radiação refletida é distribuída na parte inferior do tubo, iluminando toda a 

sua área periférica. Estes reatores constituem uma das melhores alternativas para os processos 

fotocatalíticos com radiação solar pois conciliam as vantagens de ambos os tipos de reatores, Figura 

1.10, [149].  

 

 

Figura 1.10 Coletor Parabólico Composto. (a) Reflexão solar num CPC; (b) reflexão solar num CCP [149]. 
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1.3.4 Técnicas de imobilização e alguns estudos com TiO2  

A imobilização do catalisador deve ser efetuada sobre uma superfície inerte, como vidro (esferas, fibra 

e placas), fibras de quartzo, aço inoxidável, zeólitos2, cerâmica ou betão sendo estes os suportes 

testados em vários estudos [152-155]. 

Para revestir um dado suporte com TiO2, têm sido utilizadas duas formas de produção das partículas 

[152, 153]. A primeira baseia-se no uso de suspensões, aquosas ou alcoólicas, deste óxido já 

previamente preparadas para a sua deposição no suporte através dos métodos de dip-coating (o suporte 

é colocado em contacto com a solução durante um dado tempo e retirado depois a uma velocidade 

controlada seguido de tratamento térmico), spin-coating (a solução, 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 calcinação das partículas, entre si. Na 

segunda forma, as partículas de TiO2 são geradas anteriormente por um dos seguintes métodos: 

processo sol-gel (é um processo químico utilizado para a síntese de uma suspensão coloidal de 

partículas sólidas em um líquido (sol) e subsequentemente formação de um gel ); deposição física 

(consiste num grupo de técnicas de deposição, as quais tem em comum o facto de permitirem o 

transporte material no estado sólido entre o material alvo e o substrato a ser revestido), ou deposição 

química (formação de um filme fino sólido pela deposição atómica ou molecular, numa superfície 

aquecida, sendo o sólido proveniente de uma reação química onde os precursores estão na fase de 

vapor) e utilizadas à posteriori no spin-coating. 

O desenvolvimento de materiais revestidos por catalisadores tem como objetivo alcançar uma boa 

aderência entre o catalisador e o material-suporte, preservando a atividade fotocatalítica do catalisador. 

No entanto, a atividade fotocatalítica do TiO2 pode ser comprometida pelos seguintes fatores [152]: 

• mudanças nas bandas de energia do TiO2, resultante das ligações químicas deste com o suporte 

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

•  alteração da estrutura cristalina do catalisador, devida ao tratamento térmico durante a 

imobilização;  

•  diminuição da área superficial ativa, devido à aglomeração de partículas catalíticas na ligação 

com o suporte utilizado;  

•  aprisionamento de partículas catalíticas dentro de microporos do suporte onde a radiação não 

pode penetrar. 

                                                      
2  Constituem um grupo numeroso de minerais que possuem uma estrutura porosa. 
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Existem vários estudos sobre a eficiência de remoções de várias substâncias, incluindo micropoluentes 

emergentes, obtida para diferentes métodos e materiais de suporte usados na imobilização do 

catalisador TiO2. 

Yu et al. [156] produziram anatase mesoporosa e filmes finos de TiO2 nanométrico suportados em 

vidro e quartzo. Verificaram que a anatase mesoporosa apresentou maior atividade fotocatalítica na 

remoção da acetona do que os filmes finos de TiO2 o que foi atribuído ao facto de a anatase mesoporosa 

ser constituída por partículas menores, com 15 nm, e ter área de superfície específica mais alta. 

Coleman et al. [157] analisaram a remoção de esteroides numa ETAR através da fotocatálise utilizando 

um reator com TiO2 imobilizado numa liga de titânio. Foi feito o estudo com fotólise direta e 

fotocatálise verificando-se que a fotocatálise foi mais eficiente. Com a fotocatálise conseguiram 

remover 50% do composto e extinguiram a atividade estrogénica. 

Chen et al. [158] estudaram o efeito da temperatura de calcinação na atividade fotocatalítica do TiO2 

imobilizado em aço inoxidável usando o ácido 4-clorobenzóico. Este estudo demonstrou que a 

temperatura ótima de calcinação é de 500°C, uma vez que tanto a atividade fotocatalítica como a boa 

aderência sobre o suporte são aumentadas.  

Zeng et al. [159] estudaram os efeitos fotocatalíticos na degradação do fenol com TiO2 imobilizado 

numa matriz de celulose sob radiação UV. Este processo revelou-se eficiente na degradação de 

concentrações elevadas de fenol sob radiação de luz UV, sendo este compósito promissor com boas 

propriedades mecânicas e capacidade de reutilização no tratamento de águas residuais. 

Ivanova et al. [160] estudaram a atividade fotocatalítica do TiO2 utilizando ácido dicloroacético 

(DCA) e ácido oxálico (OA) como compostos modelo. A imobilização de TiO2 foi realizada por um 

processo de pulverização a frio em suportes metálicos (aço inoxidável, cobre e titânio). As experiências 

de degradação fotocatalítica revelaram que ácido oxálico foi degradado mais eficientemente do que 

DCA, além disso, OA ajuda a regenerar a superfície quando empregada após DCA. O aço inoxidável 

e o titânio revelaram ser materiais mais adequados do que o cobre para aplicações ambientais uma vez 

que o cobre liberta espécies básicas para as soluções aquosas. As eficiências fotónicas das partículas 

de TiO2 imobilizadas nos três suportes metálicos foram comparadas ao TiO2 (Evonik P25), em 

suspensão aquosa. Do ponto de vista da quantidade do fotocatalisador empregado, os substratos de 

metal revestidos com TiO2 são significativamente mais eficientes para a degradação de OA do que 

uma suspensão de TiO2. O OA e DCA podem ser completamente mineralizados no catalisador 

suportado.  
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1.4 Estudos da presença de fármacos em águas 

Nesta secção é realizada e apresentada uma síntese da pesquisa bibliográfica efetuada relativamente à 

presença dos compostos estudados e outros fazendo-se um enquadramento e contextualização ao longo 

deste trabalho de investigação. 

O ascendente número de famílias 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 estatística 

NORMAN Network [161].  

Na Tabela 1.3 apresenta-se uma síntese da presença e identificação de fármacos, realizados em 

diferentes países, nos vários meios hídricos (e.g. águas superficiais e subterrâneas, solo, água para 

consumo humano) [162-171].   

Segundo a Diretiva 98/83/CE, os critérios de qualidade para água potável na UE estabelecem que a 

água destinada ao consumo humano é salubre e limpa se está livre de quaisquer microrganismos, 

parasitas ou quaisquer substâncias em quantidades ou concentrações que constituam um perigo 

potencial para a saúde humana. Porém, como se demonstra nos estudos citados na Tabela 1.3, a 

presença de micropoluentes emergentes no ambiente é incontestável e um problema cada vez maior 

para a preservação da qualidade dos recursos hídricos e da saúde pública e daí a necessidade de 

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

Compostos detetados 
Concentração (ng.L-1) Meio hídrico Local Referência 

Carbamazepina 1630 
ETAR Ruhleben,Schonerlinde  

e Waßmannsdorf 

(água residual efluente) 

Alemanha [162] 
Ácido Clofibrico 480 

Diclofenac 2510 

Cafeína 180 

Ciprofloxacina 14 - 26 
Rio Lambro e Po Itália [163] 

Oxitetraciclina 0,2 – 19 

Sulfametaxazol 300 Rio Grande Novo México [164] 

Amoxicilina 128 – 622 

Rio Taff Reino Unido [165] 
Paracetamol 185 – 1530 

Gabapentina 91 – 1879 

Tramadol 731 - 7731 

Ciprofloxacina 370 – 9660 

Rio Arc França [166] Oxitetraciclina 320 – 650 

carbamazepina 450 – 6720 

Sulfametaxazol 0,3 – 61 
Seul Coreia do Sul [167] 

Trimetopim 5 – 17 

Nonilfenol 110 – 3910 

Bacia da Marina Singapura [168] 
Octilfeno 1 – 590 

Estrona 1 – 304 

Bisfenol A 30 – 625 

Ibuprofeno 2400 
Corunha e Ponteceso 

(água residual, 

águas de superfície) 

Espanha [169] 
Ácido Salicílico 7500 

Atenolol 900 

Naproxeno 750 

Gemfibrozil 20 – 70 

Vale do Jordão 

(águas subterrâneas) 
Israel [170] 

Carbamazepina 20 – 180 

Iopromida 20 – 1600 

Iomeprol 20 – 48 

Bisfenol A 10 – 140 

4-nonilfenol 95 – 550 

Água para  

consumo humano 
Nevada, EUA [171] 

Triclosan 10,5 – 85 

Bisfenol A 14,5 – 110 

Acetaminofeno 13,5 – 62,5 

Eritromicina 15 – 85 

4-terc-octilfenol 27,5 - 599 
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Em Portugal, também têm sido realizados vários trabalhos de monitorização da presença de 

micropoluentes emergentes em águas superficiais cujo propósito e objetivos se resumem de seguida:  

Ribeiro et al. [172] ao longo de um ano analisaram por GC-MS nove estações de amostragem ao longo 

do estuário do rio Douro, para avaliar a presença de desreguladores endócrinos, com o intuito de 

determinar as principais fontes de poluição e prever quais os riscos de poluição no ecossistema 

aquático. As amostras recolhidas mostraram a existência de estrona, 17α-etinilestradiol, bisfenol A, 

Figura 1.11, fitoestrógenios (daidzeína; genisteína; biochanina A), com quantidades de estrona (112,9 

ng.L-1) e de 17α-etinilestradiol (101,9 ng.L-1). Além disso, a evolução das concentrações dos 

fitoestrógenios sugerem um padrão de flutuação sazonal onde a daidzeína (888,4 ng.L-1) e a genisteína 

(183,6 ng.L-1) foram máximas no início do Verão enquanto a biochanina A (191,4 ng.L-1) atingiu o 

seu pico no Inverno. Relativamente ao bisfenol A (10,7 ng.L-1) este também surge com maior 

frequência durante o Inverno. Em suma, este estudo mostrou que a presença de estrogénios naturais e 

farmacêuticos, fitoestrógenios e poluentes industriais nas águas estuarinas do Douro alertam para a 

necessidade de se realizar novos estudos de monitorização ecotoxicológica a fim de avaliar os 

possíveis efeitos dos desreguladores endócrinos na fauna local.  

 

Figura 1.11 Estruturas químicas de alguns dos compostos detetados no estuário do Rio Douro [172]. 

 

Outros estudos identificaram igualmente a presença de desreguladores endócrinos nas águas do rio 

Mondego [172, 173], do rio Sado [174], do rio Leça [175] e do rio Ave [176].   
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Madureira et al. [25] também analisaram a quantidade e a distribuição temporal de compostos 

farmacêuticos ao longo do canal de navegação do estuário do rio Douro tendo sido identificados e 

quantificados seis compostos por HPLC- MS/MS (carbamazepina, diazepam, ácido fenofibrico, 

propanolol, timetoprim e sulfametoxazol, Figura 1.12) em que, pelo menos uma vez surgiram em 

concentrações da ordem dos ng.L-1. O antidepressivo carbamazepina foi o fármaco detetado com maior 

frequência e concentração 178 ng.L-1 seguido do ácido fenofibrico 70,3 ng.L-1, sulfametoxazol 53,3 

ng.L-1, trimetoprim 15,7 ng.L-1, diazepam 3,65 ng.L-1 e propranolol 3,18 ng.L-1 em todos os pontos de 

amostragem. As distribuições espaciais dos compostos identificados revelaram uma tendência geral 

de maiores concentrações na foz do rio Douro, correspondente à área mais urbanizada. Todavia, 

existem pontos críticos ao longo do canal estudado que são fortemente influenciados pela localização 

de algumas ETAR’s, por descargas ilegais de efluentes não tratados e por afluentes cujo nível de 

poluição é superior ao Douro, como é o caso do rio Sousa. Não sendo os níveis de concentração 

encontrados suscetíveis de provocar efeitos agudos nos organismos aquáticos com base em dados 

experimentais de referência, o facto de existirem misturas complexas é motivo de preocupação no que 

diz respeito ao potencial dos riscos ecotoxicológicos. 

 

Figura 1.12 Estruturas químicas de alguns dos compostos detetados no estuário do Rio Douro [25]. 

 

Na sequência dos seus estudos, Rocha et al. [177] afirmam que a existência de fármacos é um problema 

duradouro e não um fenómeno ocasional podendo mesmo afetar o uso recreativo nas praias afetadas 

pela qualidade das águas no estuário do Douro. Este estudo revela a presença contínua de estrogénios 

naturais e poluentes orgânicos persistentes (POP) cujas concentrações estão na faixa considerada 
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insegura em termos de riscos tanto para os seres aquáticos como para os humanos, alertando, assim, 

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

Paíga et al. [178] investigaram a presença de ibuprofeno, Figura 1.13, presente nas águas dos rios 

Douro, Minho, Ave, Lima, Leça e Tâmega, através da pré-concentração do analito com extração em 

fase sólida e determinação subsequente com cromatografia líquida acoplada a deteção por 

fluorescência. As amostras estudadas foram de águas superficiais, lixiviação de aterros sanitários, 

ETAR’s municipais e efluentes hospitalares. Os níveis máximos deste fármaco estavam 

compreendidos entre 723 e os 204 ng.L-1, sendo a maior concentração referente ao rio Lima, devido a 

uma descarga de água residual não tratada. 

 

Figura 1.13 Estrutura química do ibuprofeno. 

 

Um estudo-piloto realizado na cidade de Coimbra demonstrou que os efluentes hospitalares 

contribuem em larga escala para as concentrações do antibiótico tetraciclina encontradas na ETAR 

municipal, Figura 1.14. A determinação analítica foi realizada por extração em fase sólida seguida de 

cromatografia líquida com deteção por fluorescência. Dos resultados obtidos, verifica-se a presença 

de antibióticos no meio hídrico analisado, variando entre 6 – 531,7 μg.L-1 nos efluentes hospitalares e 

entre 95,8 – 915,3 μg.L-1 na ETAR municipal. Foi também observada a influência sazonal nas 

concentrações encontradas, sendo os níveis encontrados nas amostras colhidas durante a primavera 

superiores aos observados nas amostras colhidas durante o outono. Além disso, foram obtidos dados 

sobre a eficiência de remoção na ETAR municipal que variaram entre 89 – 100%. Contudo, estes 

resultados são ainda preliminares [179]. 

 

 

Figura 1.14 Estruturas químicas de alguns dos compostos detetados na ETAR municipal do choupal [179]. 

Monocíclica Tetraciclina Doxiciclina 
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Santos et al. [28] detetaram a presença de paracetamol, Figura 1.15, nos rios Leça e Ave em 

concentrações 250 e 170 ng.L-1, respetivamente. 

 

Figura 1.15 Estrutura química 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 veterinária a nível nacional. O objetivo foi avaliar: (1) a quantidade e padrões de uso de 

antimicrobianos entre humanos e animais; (2) a comparação qualitativa entre as classes 

antimicrobianas utilizadas em cada prática (humana e veterinária) ou uso específico; (3) o potencial 

para entrar no meio ambiente, metabolismo, modo de ação e ocorrências ambientais. Deste estudo os 

autores concluíram que: (1) os antibióticos mais utilizados em medicina humana e veterinária são 

aqueles com maior potencial de impacto ambiental; (2) faltam estudos de ocorrência ambiental para 

um número considerável de antibióticos humanos autorizados em Portugal. Este estudo servirá de base 

para futuros programas de monitorização, orientando a política das agências reguladoras. 

 

 

Figura 1.16 Estrutura molecular de antibióticos mais consumidos em Portugal. 

 

Silva et al. [181] analisaram a ocorrência de inibidores seletivos de recaptação de serotonina (ISRS), 

a variação sazonal e o risco ambiental associado a quatro inibidores seletivos de recaptação de 

serotonina (citalopram; fluoxetina; paroxetina; sertralina), Figura 1.17, em ETAR’s de cinco regiões 

portuguesas (Norte e Centro, Lisboa, Alentejo e Algarve) tanto nos afluentes como nos efluentes. Os 

resultados mostraram que o citalopram foi encontrado com maior frequência variando entre 313,6 – 

99,2 ng.L-1 nos afluentes e entre 96,60 – 82,8 ng.L-1 nos efluentes das ETAR´s em estudo. De todas as 
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amostras recolhidas, as da região de Lisboa apresentaram um grau de poluição superior ao das regiões 

do Alentejo, Centro e Norte, porém não sendo detetadas amostras com este tipo de poluentes, no 

Algarve. Mais uma vez se constatou que as ETAR’s não são capazes de remover eficazmente estes 

compostos farmacêuticos, embora a eficiência de remoção média possa atingir os 82 %, com valores 

superiores no Outono, seguidas pela Primavera, Inverno e Verão. A fim de avaliar o potencial risco 

ecotoxicológico, nos diferentes níveis tróficos de organismos aquáticos expostos aos efluentes 

estudados, os autores procederam a uma avaliação de risco (classificada como inferior a 1), ao qual as 

algas se mostraram mais sensíveis, seguidas pelos peixes e dáfnias.  

 

 

Figura 1.17 Estruturas químicas de alguns compostos inibidores seletivos de recaptação de serotonina. 

 

Na Tabela 1.4 apresenta-se um quadro síntese com alguns dos valores máximos das concentrações de 

micropoluentes emergentes detetados nos estudos anteriormente citados.  
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Tabela 1.4 Concentração máxima de micropoluentes detetados em águas residuais e sistemas hídricos 

portugueses. 

Compostos detetados 

Concentração 

(ng.L-1) 
Meio hídrico Referência 

Minociclina 915300 

Coimbra (Efluentes 

hospitalares e ETAR) 
[179] 

Tetraciclina 158000 

Epi-tetraciclina 17500 

Doxiciclina 8100 

Carbamazepina 178 

Estuário do Douro [25, 177] 
Ácido fenofibrico 70,3 

Trimetoprim 15,7 

Propranolol 3,18 

Paracetamol 
250 Rio Leça 

[28] 
170 Rio Ave 

Ibuprofeno 

723 Rio Lima 

[178] 

359 Rio Tâmega 

343 Rio Ave 

256 Rio Leça 

232 Rio Douro 

204 Rio Minho 

Alquilfenoletoxilatos 13000 

Estuário do Rio 

Mondego 
[172, 173, 176, 179] 

Alquilfenóis 11500 

Fitoestrógenios 5600 

Estrógenios 26 

Ciprofloxacina 38689 

Portugal [180] Amoxicilina 252 

Tetraciclina 22,8 

Citalopram 213,6 – 82,8 
ETAR de cinco regiões 

Portuguesas (Norte e Centro, 

Lisboa, Alentejo e Algarve) 

[181] 
Fluoxetina 

157,4 – 100,4 
Sertralina 

Paroxetina 186,4 – 81,10 

 

Muitas vezes é difícil estabelecer a relação causa-efeito de consequências negativas para os 

ecossistemas aquáticos pois uma vez avaliados individualmente, os micropoluentes emergentes, 

aparentemente não representam um risco ambiental, quando em concentrações reduzidas. Porém, 

dependendo das propriedades físico-químicas, 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 Estações de Tratamento de Água 

(ETA) também não há total garantia que os micropoluentes emergentes sejam removidos eficazmente 

pelos tratamentos convencionais aplicados, uma vez que já foram detetados em águas para 

abastecimento público nos Estados Unidos e na Austrália [182, 183]. 

Entre os impactos ambientais mais críticos associados a resíduos químicos farmacêuticos, destacam-

se aqueles capazes de modificar geneticamente organismos não-alvo, tal como agentes 

antimicrobianos (e.g. penicilinas) e antiparasitários (e.g trimetoprim) que podem interferir diretamente 

no ciclo biológico, inibindo o crescimento e exercendo efeitos genotóxicos ou promover o 

aparecimento de novas estirpes bacterianas que adquiriram resistência a certos antibióticos [184]. 

Os resíduos hospitalares (RH) não tratados, mas depositados em aterros sanitários podem contaminar 

o solo e consequentemente as águas subterrâneas e/ou superficiais, caso sofram um processo de 

lixiviação durante a sua deposição no aterro. Este facto já desencadeou o desenvolvimento de estudos 

sobre a possibilidade de adsorção de antibióticos pelas plantas a partir dos solos, cujo risco na saúde 

humana urge avaliar (e.g. entrada destas plantas contaminadas na cadeia alimentar) [15, 185]. É 

igualmente importante ter em consideração os seus efeitos sobre a flora ambiental, já que, quer no 

meio terrestre, quer no meio aquático, existem vários micropoluentes emergentes capazes de 

estabelecer fortes ligações com os biossólidos, o solo e com os sedimentos de fixação dessas plantas. 

A flora sujeita a esta exposição indireta, poderá ou não ser afetada, dependendo do tipo de agente, da 

dosagem, da cinética de adsorção e da mobilidade do composto no solo, sedimentos e/ou coluna de 

água, fenómeno potenciado pela bioacumulação diretamente nas plantas. Muito embora não se 

conheça completamente quais os riscos para a saúde de quem ingere plantas sujeitas a bioacumulação 

de micropoluentes emergentes, é sabido que tal bioacumulação tem efeitos nocivos comprovados sobre 

o crescimento das plantas. O conhecimento da toxicidade provocada pela bioacumulação nas plantas 

é de extrema relevância para o conhecimento do seu impacto ambiental, dado que existe um potencial 

risco toxicológico na cadeia alimentar, assim como a inibição de mecanismos naturais de 

destoxificação [186, 187]. 

 

 

1.5 Motivos do estudo efetuado nesta dissertação 

Tendo em conta o descrito anteriormente, e apesar de existirem inúmeros estudos sobre a degradação 

de poluentes, ainda há muito para estudar.  

Nesta base, este trabalho teve como objetivos:  
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- estudar dois tipos de contaminantes específicos – pesticidas, a Bentazona uma vez que é utilizada na 

região hidrográficas do Mondego, local onde nos situamos, e alguns compostos farmacêuticos mais 

usados em Portugal; 

- desenvolver novos semicondutores de TiO2, sintetizados por diferentes métodos com e sem carvão 

ativado, tendo em vista o efeito sinergético e TiO2 dopado com Fe3+, Co2+, W6+ de modo a diminuir o 

hiato energético “band gap” e assim otimizar a sobreposição com o espetro solar; 

- estudar o efeito dos vários parâmetros, como a quantidade de catalisador, o pH e a concentração do 

poluente, a fim de otimizar estes parâmetros de forma a obter uma maior eficiência na degradação dos 

poluentes a estudar; 

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

inflamatório ibuprofeno, naproxeno, paracetamol e do antibiótico ciprofloxacina. 

Como um dos inconvenientes da fotocatálise com TiO2 em pó é o tamanho de partícula do dióxido de 

titânio ser muito pequeno formando suspensões coloidais e o facto de a sua remoção das soluções e 

reutilização ser muito dispendiosa, prepararam-se filmes de catalisador de modo a minimizar esses 

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

Neste capítulo são abordados os materiais, os métodos utilizados nas sínteses das nanopartículas de 

TiO2 e dos filmes, as técnicas experimentais e respetivos equipamentos que foram utilizadas neste 

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

 

 

2.1 Materiais  
 

 

2.1.1 Reagentes 

 

TiO2 P25 

O dióxido de titânio P25, conhecido como TiO2 Degussa, foi utilizado como catalisador na degradação 

fotocatalítica dos poluentes para efeitos de comparação, uma vez que este catalisador é comercial e 

tem características físicas e químicas bem definidas. O TiO2 P25 foi adquirido à Sigma-Aldrich e é 

constituído por 80% anatase e 20% rutilo. Estas nanopartículas apresentam forma esférica, com um 

diâmetro médio de 21 nm e uma área de superfície de 50 m2.g.  

Na Tabela 2.1 encontram-se algumas propriedades físico-químicas e a proveniência dos vários 

reagentes utilizados nas sínteses dos materiais catalíticos, em algumas análises dos mesmos, dos 

compostos farmacêuticos e da bentazona. 
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Tabela 2.1 Reagentes utilizados na elaboração deste trabalho. 

Nome 
Fórmula  Massa Molecular Densidade (g.cm-3) Aquisição 

Acetilacetona C5H8O2 100,12 0,97 Merk 

Acetonitrilo HPLC CH3CN 41,05 0,786 Fisher 

Ácido Acético Glacial CH3COOH 60,05 1,05 Sigma-Aldrich 

Ácido Clorídrico 37% HCl 36,46 1,18 
Fluka 

Ácido Nítrico 65% HNO3 63,01 1,51 

Ácido Fórmico CH2O2 46,02 1,22 
Sigma-Aldrich 

Alprazolam C17H13ClN4 308,76 1,389 

Bentazona C10H12N2O3S 240,28 1,41 Sigma-Aldrich 

Carvão ativado Norit 

Darco S-51 HF 
  2,31 Norit 

Ciprofloxacina C17H18N3FO3 331,35 1,5 

Sigma-Aldrich 
Cloreto de Cobalto 

hexahidratado 
CoCl2.6H2O 237,93 1,92 

Cloreto de Ferro (III) FeCl3 162,20 1,82 

Etanol 99% CH3CH2OH 46,07 0,789 

Sigma-Aldrich 

Ibuprofeno C13H18O2 206,28 1,175 

Metanol HPLC CH3OH 32,04 0,79 Fisher 

Naproxeno C14H14O3 230,24 1,2 

Sigma-Aldrich 

Paracetamol C8H9NO2 151,15 1,263 

Tetraisopropoxido de 

Titânio 97% 
Ti[OCH(CH3)2]4 284,22 0,96 

Sigma-Aldrich Triton X-100 
C14H22O(C2H4O)n 

(n = 9-10) 
647 1,07 

Tungstato de sódio 

dihidratado 
Na2WO4.2H2O 329,86 4,18 

 

 

2.2 Métodos de Síntese dos Materiais Catalíticos 
 

 

2.2.1 Processo sol-gel de TiO2 

Na tentativa de produzir materiais com as propriedades necessárias para aplicações em diversos ramos 

e ainda garantir que o produto final seja de baixo custo, muitos grupos de pesquisa e a indústria têm 

voltado a sua atenção para os métodos químicos de preparação. Neste sentido, o método sol-gel tem 
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sido muito utilizado por ser um método que requer baixo investimento de capital, já que não é 

necessário o uso de sistemas de vácuo e os produtos químicos utilizados são baratos e de fácil acesso. 

Como é um método químico em solução, o produto final pode ser trabalhado de diferentes formas. 

Sendo possível preparar diversos materiais, tais como, semicondutores, metais ou óxidos em diferentes 

formas, como fibras, pós, monólitos, filmes, vidros e cerâmicas, dependendo da manipulação do 

produto final. 

O método sol-gel consiste na preparação de materiais a partir de estruturas em nível molecular, daí o 

grande interesse na aplicação deste método para a obtenção de nanoestruturas. Para tal, são utilizados 

precursores, tais como, alcóxidos metálicos, sais metálicos, materiais organometálicos, entre outros. 

Neste trabalho foi utilizado o método sol-gel na preparação de nanopartículas de dióxido de titânio a 

partir de um alcóxido metálico [188].  

As nanopartículas de TiO2 são produzidas utilizando como precursor o tetraisopropóxido de titânio. 

Este composto é um alcóxido de metal de transição, isto é, consiste de uma cadeia orgânica ligada a 

um oxigénio negativamente carregado, o qual está ligado covalentemente ao átomo de Ti. O 

tetraisopropóxido de titânio é uma molécula tetraédrica, Figura 2.1, diamagnética muito reativa e com 

fórmula química dada por Ti[OCH(CH3)2]4. À temperatura ambiente o material encontra-se na forma 

de um líquido transparente formado por monômeros, que quando em contato com a água da atmosfera, 

reagem facilmente formando um precipitado branco. 

 

 

Figura 2.1 Estrutura do tetraisopropóxido de titânio. 

 

No método sol-gel o tetraisopropóxido de titânio é solubilizado em álcool e nesta solução ocorrem 

duas reações simultaneamente, a hidrólise e a condensação. A cinética destas reações é muito rápida, 

tornando-as de difícil compreensão. Porém, as reações envolvidas no processo de formação de dióxido 
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de silício através do método sol-gel foram bastante estudadas por possuir cinética mais lenta. Essas 

reações formam a base do conhecimento sobre o método. As reações envolvidas no processo de 

produção de nanopartículas de TiO2 são similares às de produção de SiO2, as quais serão resumidas 

aqui. 

A hidrólise e condensação ocorrem através de mecanismos de substituição nucleofílica, envolvendo 

uma adição nucleofílica seguida por uma transferência de protão da molécula de água para o alcóxido 

(hidrólise) e remoção das espécies protonadas como álcool ou água (condensação). Assim, as reações 

de hidrólise e condensação são dadas pelas equações 2.1 e 2.2, respetivamente. 

 

                 (Eq. 2.1) 

 

 

(Eq. 2.2) 

 

Em suma, a hidrólise é a principal reação química que conduz à transformação dos precursores em 

monómeros de óxidos, a condensação encarrega-se de agrupar esses monómeros para formar uma 

cadeia. No inicio da reação, podemos dizer que a cadeia formada é amorfa. Essas reações e, 

consequentemente, as propriedades dos óxidos finais são influenciados por uma variedade de fatores 

físicos e químicos como, por exemplo, temperatura, atmosfera, pressão, pH, concentração de reagentes 

e catalisadores [188]. 

Ácidos ou bases podem ter influência na cinética das reações de hidrólise e condensação e na estrutura 

do produto final. Adicionando-se ácidos ou bases à solução é possível protonar grupos alcóxidos 

negativamente carregados, aumentando a polaridade da molécula. Desta maneira, produzindo grupos 

mais fáceis de serem retirados e eliminando a necessidade de transferência do protão da água para o 

alcóxido. 

 

(Eq. 2.3) 
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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 serão fatores decisivos para determinar a 

fase cristalina em que o óxido irá cristalizar e também o tamanho da partícula. 

A síntese de TiO2 utilizado neste trabalho foi efetuada pelo método sol-gel representada pelas equações 

2.4 e 2.5, onde ocorre a hidrólise do alcóxido, isto é, do precursor de titânio. Esta reação envolve a 

ligação do ião HO- ao metal proveniente do percursor (Eq. 2.1). Em seguida ocorre uma 

policondensação que leva à formação do gel (Eq. 2.2) 

 

𝑇𝑖(𝑂𝑅)4 +𝐻2𝑂 → 𝑇𝑖(𝑂𝐻)4 + 𝑅𝑂𝐻    (Eq. 2.4) 

𝑇𝑖(𝑂𝐻)4  → 𝑇𝑖𝑂2 + 2𝐻2𝑂     (Eq. 2.5) 

 

Neste trabalho foram sintetizadas amostras de dióxido de titânio TiO2 B através de síntese sol-gel 

catalisada por ácido, TiO2 M por síntese não catalisada por ácido usando sempre como percursor o 

tetraisopropóxido de titânio (TTIP), amostras de titânio com carvão ativado e amostras de titânio 

dopadas com metais (Fe3+, Co2+, W6+). 

 

 

2.2.2 Método sol-gel por catálise ácida – TiO2 B 

A uma solução de água Mili-Q, etanol e ácido clorídrico, com volumes 75, 300 e 1 mL, respetivamente, 

mantida sob agitação magnética adicionou-se gota a gota 5 mL de TTIP, obtendo-se uma solução 

coloidal do tipo sol, Figura 2.2. A solução permaneceu durante 48 h em agitação lenta, à temperatura 

ambiente.  
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Figura 2.2 Preparação do catalisador TiO2 B. 

 

Seguidamente procedeu-se a secagem numa estufa a 90ºC durante uma noite, resultando um granulado 

branco, Figura 2.3 a. O material foi moído e calcinado a 400ºC e 500ºC em atmosfera de ar durante 2 

h, Figura 2.3 b.  

                                                                         

Figura 2.3 Catalisador de TiO2 B sintetizado pelo método sol-gel com catálise ácida. 

 

 

2.2.3 Método sol-gel não catalisado  

 

 

2.2.3.1 TiO2 M 

Uma solução de etanol e TTIP numa proporção de volumes em mL 50:100 respetivamente, foi mantida 

sob agitação magnética durante 45 min e posteriormente foi adicionado lentamente um volume de 125 

mL de H2O. Obteve-se uma solução heterogénea com uma suspensão branca, Figura 2.4, mantida em 

agitação lenta durante 2 h, à temperatura ambiente.  

Por fim foi secar numa estufa a 90ºC durante uma noite, resultando um pó branco. O material foi moído 

e calcinado a 500ºC em atmosfera de ar durante 2 h. 

a b 
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Figura 2.4 Preparação do catalisador TiO2 M. 

 

 

2.2.3.2 Carvão ativado/TiO2 (CA/TiO2) 

Seguindo-se uma rota de síntese semelhante à do TiO2 M, Esquema 2.1, adicionou-se carvão ativado, 

por forma a obter-se uma razão em massa de 7:10 (CA:TiO2). A uma solução de etanol e TTIP numa 

proporção de volumes em mL 20:40 respetivamente, adicionou-se 7.2 g de carvão ativado Norit Darco 

S-51 HF, e mantida sob agitação magnética durante 45 min. Posteriormente, adicionou-se lentamente 

50 mL de H2O, obtendo-se uma solução que permaneceu em agitação lenta, durante 2 h, à temperatura 

ambiente.  

A solução obtida foi seca numa estufa a 90ºC durante uma noite, resultando um pó cinzento-escuro. O 

material foi moído e calcinado a 500ºC durante 2 h em atmosfera de ar. 
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Esquema 2.1 Rota de síntese do material catalítico CA/TiO2. 

 

 

2.2.4 Síntese do TiO2 dopado com cobalto (II) 

Num copo com 200 mL de TTIP adicionou-se 100 mL etanol e manteve-se sob agitação magnética. 

Posteriormente adicionou-se 1.60 g de cloreto de cobalto (II) e manteve-se a agitação durante 45 min. 

Após esse tempo adicionou-se 250 mL de água e deixou-se sob agitação por mais 2 h. Após esse 

período levou-se a solução a uma estufa a 90ºC durante uma noite, obtendo-se um pó branco. O pó foi 

moído e calcinado durante 2 h a 500ºC em atmosfera de ar. 

Calculou-se a percentagem de cobalto que foi adicionado: 

𝑚(𝐶𝑜𝐶𝑙2) = 1,60 𝑔 ⇒ 𝑛 (𝐶𝑜) = 6,75 × 10
−3 𝑚𝑜𝑙  

𝑛 (𝑇𝑖) = 0,675 𝑚𝑜𝑙  

 𝐶𝑜 =
100 × 6,75 × 10−3

0,675
 % ⟺ 𝐶𝑜 = 1% 
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2.2.5 Síntese do TiO2 dopado com tungsténio (VI)  

Para a síntese do catalisador de titânio dopado com tungsténio seguiu-se a rota de síntese indicada na 

literatura [189]. Utilizou-se uma mistura de 190 mL de etanol com 10 mL de água à qual foi 

adicionado, sob agitação magnética, 57,2 mL de tetraisopropóxido de titânio e ajustado o pH a 3 com 

ácido acético glacial. A mistura permaneceu sob agitação durante 1 h e após este período adicionou-

se 4 mL de uma solução aquosa de tungstato de sódio 2,7x10-4 mol.dm-3, obtendo-se um gel que ficou 

a envelhecer durante 48 h. Secou-se o gel em estufa a 70ºC durante uma noite. Retirou-se o pó da 

estufa, lavou-se com 1 L de água a 80ºC, filtrou-se e voltou a colocar-se na estufa a 70ºC a secar 

durante uma noite. O pó foi então moído e calcinado numa mufla a 500ºC durante 5 h em ar. 

 

 

2.2.6 Síntese do catalisador TiO2/Fe3+ 

O catalisador TiO2/Fe3+ foi obtido pelo método de impregnação. 

Num copo colocou-se 1,35 g de FeCl3 com 2 mL etanol absoluto, agitou-se muito bem até se obter 

uma solução homogénea. 

A 1,0 g de TiO2 M, adicionou-se gota a gota a solução preparada anteriormente, misturando muito 

bem.  

A mistura obtida foi colocada na estufa a secar durante 30 min a 50ºC. O pó resultante foi moído e 

calcinado numa mufla durante 6 h a 250ºC. 

Calculou-se a percentagem de ferro que foi adicionado: 

𝑚(𝐹𝑒𝐶𝑙3) = 1,35 𝑔 ⇒ 𝑛 (𝐹𝑒) = 1,06 × 10
−2 𝑚𝑜𝑙  

𝑛 (𝑇𝑖) = 0,675 𝑚𝑜𝑙  

𝐹𝑒 =
100 × 1,06 × 10−2

0,675
%⟺ 𝐹𝑒 = 1,6% 
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2.2.7 Preparação de Filmes de TiO2 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 µL de água com 6,7 µL de acetilacetona e 2,0 g de TiO2. 

Mexeu-se muito bem esta mistura e adicionou-se lentamente mais 270 µL de água, continuando a 

misturar tudo muito bem. Por fim adicionou-se 3,3 µL de Triton X-100 e misturou-se até se obter uma 

pasta.  

Neste estudo, as várias amostras de dióxido de titânio sintetizadas e do TiO2 P25 foram usadas na 

preparação da pasta. A técnica aplicada foi a tape casting mais conhecida como a técnica de Doctor 

Blade. É largamente utilizada para a preparação de camadas espessas de maneira rápida e eficiente. 

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

substrato (lamela) através de um molde, que irá 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. 

 

 

Figura 2.5 Esquema do processo tape casting ou Doctor Blade. 

 

Após efetuar a pasta, esta foi moldada sobre a lamela e colocada num forno, Figura 2.6, usando uma 

rampa de temperatura, igual à que se encontra descrita na Figura 2.7. Posteriormente os filmes foram 

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

 

 

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

 

 

2.3 Técnicas Experimentais/Equipamentos 

Para estabelecer uma correlação entre o desempenho de um catalisador numa reação fotocatalítica, 

com o método utilizado na sua preparação é necessário obter informações sobre as suas características 

físicas e químicas. As técnicas aplicadas na caracterização de catalisadores são várias, sendo, neste 

trabalho, os catalisadores produzidos caracterizados por difração de raios-X, refletância difusa, método 

BET, fluorescência de raios-X, SEM/EDX e análise termogravimétrica. 

Técnicas espectroscópicas e cromatográficas (GC, LC e HPLC) acopladas a diversos detetores, foram 

utilizadas para avaliar a degradação fotocatalítica dos poluentes tratados nesta tese, permitindo a 

identificação de intermediários e produtos de degradação assim como em alguns casos a quantificação. 

A espectroscopia UV-visível e HPLC-DAD foram, sem dúvida, as técnicas mais utilizadas para o 

estudo da cinética de degradação fotocatalítica dos fármacos e do pesticida em solução aquosa.  
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A identificação de produtos intermediários foi efetuada com recurso a técnicas de cromatografia 

líquida (LC) e cromatografia gasosa (GC), geralmente acopladas a um detetor de espectrometria de 

massa (MS).   

Numa situação ideal espera-se que o poluente seja convertido em dióxido de carbono e água. Portanto 

outro aspeto importante nas reações de degradação, não é apenas o desaparecimento do contaminante 

principal, mas a conversão de carbono orgânico em carbono inorgânico (CO2), para que seja 

assegurado que tanto o contaminante como quaisquer subprodutos formados tenham sido 

mineralizados.  

A determinação quantitativa da mineralização dos compostos orgânicos presentes em solução aquosa 

foi feita através da análise de carbono orgânico total (TOC – Total Organic Carbon) determinado por 

espetroscopia de infravermelho.   

 

 

2.3.1 Difração de raios-X (XRD) 

A difração de raios-X é uma das principais técnicas de caracterização microestrutural de materiais 

sólidos, que permite determinar as fases cristalinas formadas nos processos de síntese. Na maior parte 

dos cristais sólidos, os átomos ordenam-se em planos cristalinos separados entre si por distâncias da 

mesma ordem de grandeza dos comprimentos de onda dos raios X, cujos comprimentos se situam na 

ordem do Angström (Å). 

Esta técnica baseia-se na observação de ângulos nos quais um feixe de raios-X incidente sobre o cristal 

da substância em estudo é refletido intensamente, devido a interferências construtivas. Nestes casos, é 

possível determinar a distância 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 são difratados na rede cristalina, adaptado [191]. 

 

A difração do feixe de raios-X dá lugar a um padrão de intensidades que pode interpretar-se segundo 

a distribuição dos átomos no cristal, aplicando a lei de Bragg, a qual estabelece a relação entre o ângulo 

de difração e a distância entre os planos que o originaram. Esta lei é traduzida pela equação 2.6. 

𝑛𝜆 = 2𝑑 × 𝑠𝑒𝑛𝜃     (Eq. 2.6) 

O parâmetro λ corresponde ao comprimento de onda da radiação incidente, n a um número inteiro 

(ordem de difração), d à distância interplanar e θ ao ângulo de incidência dos raios-X. 

Para que a lei de Bragg seja satisfeita podemos variar tanto λ quanto θ durante as experiências. A 

maneira como estas quantidades são variadas distingue os três principais métodos de difração de raios-

X, mostrados na Tabela 2.2 [191, 192]. 

 

Tabela 2.2 Métodos de difração 

Método 
λ θ Exemplo de aplicação 

Laue variável fixo determinação da orientação e qualidade do cristal 

Rotação do cristal fixo variável determinação de estruturas desconhecidas 

Pó fixo variável determinação de parâmetros de rede 

 

Quando ocorre a interferência construtiva entre os feixes difratados, observa-se um pico intenso, cuja 

posição no difratograma pode ser utilizada para determinar a distância entre os átomos ou, no caso de 

uma estrutura tridimensional, entre os planos da rede cristalina. Desta forma determina-se as fases 

cristalinas que estão presentes na amostra [193, 194]. 
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Os dados de difração de raios-X dos catalisadores de TiO2 sintetizados foram obtidos num 

difractómetro D8 Advanced da Bruker equipado com um detetor INEL – CURU com uma curvatura 

de 120ºC e utilizando como fonte de radiação a linha de emissão do Cobre (CuKα1 λ = 1,54056 Å), e 

os dados foram tratados com o software Diffract suite no Departamento de Física da Universidade de 

Coimbra e utilizou-se também o difratómetro Siemens D5000 da Bruker nos serviços de apoio à 

investigação da Universidade da Corunha. 

 

 

2.3.2 Espetroscopia UV-vis de refletância difusa  

A técnica de refletância difusa é bastante utilizada para a caracterização de materiais sólidos, 

geralmente aplicada na análise de amostras com grande área superficial. As principais vantagens desta 

técnica são a facilidade que existe na preparação das amostras e, a possibilidade de analisar materiais 

opacos. Este tipo de análise torna-se possível para sólidos que exibem refletância difusa, isto é, que 

possuam a capacidade de dispersar a radiação incidente em todas as direções.  

O espectro de refletância difusa de um sólido é obtido com base na teoria de Kubelka-Munk. A amostra 

e a referência são irradiadas por um feixe que penetra até determinada profundidade, a partir da qual 

não existe alteração do sinal gerado. Quando essa espessura é atingida diz-se que a medição foi feita à 

profundidade infinita. O sinal registado é a razão entre a luz dispersa por uma amostra de espessura 

reduzida e por um material de referência que não absorve qualquer radiação.  

A quantificação do sinal é feita em termos da função de Kubelka-Munk de acordo com a equação 2.7, 

que pressupõe uma relação linear entre a intensidade da banda e a concentração de sólido. 

 

𝐹(𝑅) =
(1−𝑅)2

2𝑅
=
𝑘

𝑠
       (Eq. 2.7) 

 

De acordo com a teoria, a função de remissão F(R) está relacionada com o coeficiente de absorção (k) 

e com o coeficiente de dispersão da superfície da amostra (s), sendo que R corresponde à refletância 

difusa [195, 196]. 

O equipamento utilizado para fazer as medidas de refletância difusa foi o espectrofotómetro Shimadzu 

UV 2450 equipado com uma esfera integradora e utilizou-se o sulfato de bário (BaSO4) como material 
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de referência. É de salientar que os resultados obtidos são afetados pelas dimensões das partículas a 

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

A determinação 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 refletância. O gráfico 𝛼(ℎ𝜈)𝑛 em função da energia em eV foi traçado de acordo com a 

equação 2.8, onde Eg é a energia de band gap (eV), h corresponde à constante de Planck (J.s), B é uma 

constante de absorção, ν é a frequência (s-1), α é o coeficiente de extinção que é proporcional a F(R) e 

n é um índice que indica se a transição eletrónica é permitida direta (n=2) ou indireta (n=1/2). Assim 

é formada uma região linear no gráfico. O valor de Eg é obtido extrapolando o declive da tangente à 

curva na região linear para α=0 [197, 198]. 

 

𝛼(ℎ𝜈) ≈ 𝐵(ℎ𝜈 − 𝐸𝑔)
1
𝑛⁄      (Eq. 2.8) 

 

 

2.3.3 Método BET 

No caso de materiais porosos, a determinação das propriedades do sólido envolve normalmente 

medidas de área específica, forma de poros, volume de poros e distribuição de tamanhos de poros e de 

partículas. Estes são parâmetros cruciais a serem determinados, sobretudo em processos de catálise, 

pois é na superfície do sólido que se processam as reações. Quanto maior for a área de superfície 

disponível, normalmente mais eficaz é o processo de conversão dos produtos. 

O método BET, proposto por Brunauer, Emmett e Teller é dos métodos mais comuns de caracterização 

utilizado para determinar a área superficial específica de sólidos por isotérmicas de adsorção de gases. 

Este método permite calcular a área superficial através da quantidade de gás inerte, normalmente 

nitrogénio (N2) adsorvido na amostra. 

Ao colocar um sólido finamente dividido em contacto com um gás, ocorre uma diminuição progressiva 

da pressão parcial do gás e um aumento da massa no sólido, que após um determinado tempo assumem 

um valor constante. Esse fenómeno, denominado adsorção, resulta de interações físicas ou químicas 

entre as moléculas do gás e os átomos da superfície do sólido.  

Quando se pretende obter informações sobre a área específica e a estrutura porosa de um sólido, é de 

extrema importância construir uma isotérmica de adsorção, pois revela detalhes sobre as características 
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do material. A isotérmica mostra a relação entre a quantidade molar de gás adsorvido por um sólido, 

a uma temperatura constante, em função da pressão do gás. 

O conceito do método de BET é uma extensão da teoria Langmuir, que atribui o fenómeno de adsorção 

à colisão não-elástica entre as moléculas do gás e a superfície do sólido, permitindo a formação de 

uma monocamada molecular. Considera-se também a possibilidade de adsorção em múltiplas 

camadas. Assim, a equação BET representada pela equação 2.9, baseia-se na hipótese de que as forças 

responsáveis pela condensação do gás são também responsáveis pela atração de várias moléculas para 

a formação de multicamadas. 

P e P0 são a pressão de equilíbrio e a pressão de saturação respetivamente, V é o volume de gás 

adsorvido, Vm é o volume de gás adsorvido pela monocamada e c é uma constante. 

 

1

𝑉[(
𝑃0
𝑃⁄ )−1]

=
𝑐−1

𝑉𝑚𝑐
(
𝑃

𝑃0
) +

1

𝑉𝑚𝑐
     (Eq. 2.9) 

 

A equação 2.9 pode ser reescrita de forma mais conveniente para se trabalhar, obtendo-se a equação 

2.10, uma vez que o gráfico de P/[V × (P0-P)] vs P/P0 é linear, cuja interseção com o eixo das 

ordenadas é 1/Vmc e inclinação igual a (C-1)/Vmc. Desta forma podemos obter Vm e c a partir da 

desenho do gráfico, sendo o primeiro o volume de gás requerido para completar uma camada de 

adsorção e o segundo, por definição, aproximadamente exp[(E1-El)/RT]. 

 

𝑃

𝑉(𝑃0−𝑃)
=

1

𝑉𝑚𝑐
+
𝑐−1

𝑉𝑚𝐶

𝑃

𝑃0
     (Eq. 2.10) 

 

Para se poder determinar a área de superfície específica Sw, recorre-se à equação 2.11, em que através 

do volume de gás adsorvido (Vm) que é requerido para recobrir inteiramente a superfície do sólido e 

do número de moléculas necessário para formar uma única camada.  

𝑆𝑤 =
𝑉𝑚𝑆𝑁

𝑀
⟺ 𝑆𝑤 = 𝑄𝑚 × 𝑆 × 𝑁    (Eq. 2.11) 
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Onde Vm é o volume de gás adsorvido pela monocamada, S é a área ocupada pela molécula de N2 

(0,162 nm2; T=77 K), M é o volume molar de N2 a 77 K, N é o número de Avogadro e Qm é a quantidade 

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

As análises de BET foram realizadas num equipamento ASP 2020 (Micromeritics) dos serviços de 

apoio à investigação da Universidade da Corunha. 

 

 

2.3.4 Fluorescência de raios-X 

A fluorescência raios-X fornece um método preciso para determinar a composição química dos 

materiais. 

Para que ocorram as transições eletrónicas, que originarão os raios-X característicos dos átomos, é 

necessário retirar os eletrões das camadas mais internas, camadas K e L e isto é conseguido fazendo-

se incidir sobre a amostra a ser analisada um feixe de radiação de alta energia tal como raios X ou 

gama (γ), Figura 2.9. 

 

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

 

Para a realização das análises das amostras sintetizadas utilizou-se um Espectrómetro de fluorescência 

S4 Pioneer com dispersão do comprimento de onda da BRUKER-NONIUS, nos serviços de apoio à 

investigação da Universidade da Corunha. 
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2.3.5 Análise termogravimétrica (TGA) 

A termogravimetria é uma técnica de análise térmica utilizada para medir variações de massa de uma 

amostra em função da temperatura, enquanto esta é submetida a um programa controlado de 

temperatura crescente. Algumas das aplicações da análise termogravimétrica são, nomeadamente a 

definição rigorosa de condições de secagem de precipitados em análise química, definição da gama de 

estabilidade térmica de materiais, transição de fases, oxidação de metais e definição das condições de 

degradação de polímeros.  

Os instrumentos de TGA são compostos por uma microbalança, um forno, termopares, cadinho, um 

sistema de fluxo de gás e um microprocessador para controlo do instrumento e aquisição de dados.  

Para a obtenção da análise termogravimétrica das amostras sintetizadas utilizou-se um equipamento 

ATG-ATD Thermal Analysis SDT2960, nos serviços de apoio à investigação da Universidade da 

Corunha. 

 

 

2.3.6 Microscopia eletrónica de varrimento 

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

Microscopy).  

O Microscópio eletrónico de varrimento permite a observação e caracterização de materiais 

heterogéneos orgânicos e inorgânicos numa escala nanométrica (nm) ou micrométrica (μm), com a 

capacidade de obter imagens tridimensionais, tais como imagens de superfícies de um grande número 

de materiais. O principal uso do SEM é na obtenção de imagens topográficas na gama de ampliação 

entre 10 a 10000 vezes. 

No SEM a área da amostra a ser observada é irradiada com um feixe de eletrões de alta energia que 

faz um varrimento da área selecionada, formando a imagem. Os tipos de sinal produzidos incluem os 

eletrões secundários, os eletrões retro-dispersados, os eletrões Auger3, os raios-X característicos e 

outros fotões de variadas energias. Estes sinais são obtidos em volumes de emissão específicos dentro 

                                                      
3 estes são os eletrões cuja energia é característica do elemento que a emite e do tipo de ligação química por isso, pode ser 

utilizada para análise elementar (principalmente óxidos e filmes muito finos). Estes eletrões possuem energia máxima de cerca 

de 2keV. 
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da amostra e podem ser usados para examinar muitas das suas características (microestrutura, 

topografia da superfície, cristalografia e composição). 

Os sinais mais importantes para a formação da imagem em SEM são dados pelos eletrões secundários 

e pelos eletrões retro-dispersados, porque interagem na zona superficial da amostra, fornecendo a 

topografia da superfície. A emissão de eletrões secundários está confinada a uma pequena área perto 

da zona de impacto do feixe de eletrões, permitindo uma maior resolução da imagem que se deseja 

obter. A aparência tridimensional das imagens é dada pela grande profundidade de campo do 

microscópio eletrónico de varrimento. 

No SEM são também emitidos, como resultado do bombardeamento por eletrões, raios-X 

característicos. A análise da radiação de raios-X característica emitida das amostras pode conter 

informação qualitativa e quantitativa, permitindo obter a composição química da amostra em causa. 

Esta análise pode ser realizada em toda a zona visível da amostra ou localizada num diâmetro mínimo 

de aproximadamente 1μm permitindo a identificação de fases e defeitos. 

A preparação do material para ser observado em SEM depende se os materiais são ou não condutores. 

Quando estes são condutores apenas necessitamos de colocar a amostra num suporte e analisar, quando 

não são condutores devem-se secar e colocar sobre uma fita de carbono ou recorre-se à metalização. 

Esta última consiste na deposição de uma fina camada de um metal, empregando-se geralmente o ouro. 

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

Neste trabalho utilizou-se um equipamento JEOL JSM 6400, nos serviços de apoio à investigação da 

Universidade da Corunha. 

 

 

2.3.7 Reator fotoquímico 

As experiências de degradação dos fármacos e pesticida foram realizadas num reator fotoquímico 

(Heraeus) de vidro, constituído por duas tubuladuras para a entrada e saída de ar. Este reator foi 

equipado com um sistema de refrigeração, uma lâmpada de radiação UV colocada axialmente no reator 

fotoquímico, envolvida por um tubo de imersão de vidro ou quartzo o qual designamos por manga, 

Figura 2.10. Durante a fotodegradação, a solução aquosa foi mantida em agitação contínua, através de 

um agitador magnético garantindo a homogeneidade da solução. 
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Figura 2.10 Esquema de montagem para o estudo da fotodegradação dos fármacos e pesticidas onde A – fonte 

de alimentação da lâmpada; B – Lâmpada de Hg; C – Manga de vidro ou de quartzo; D – Reator fotoquímico; 

E – septo vedante; F – Agitador magnético; G – Torneira para a circulação de água 

 

A fonte de radiação utilizada consiste em uma lâmpada de vapor de mercúrio de média pressão 

Heraeus TQ 150 com uma linha de emissão máxima a 365 nm (3 W de fluxo radiante), com 150 W 

de potência apresentando um espectro com vários picos na zona ultravioleta, Figura 2.11. Para evitar 

a formação de ozono, a lâmpada é arrefecida através da circulação de água [202]. 

 

 

Figura 2.11 Espectro de emissão da lâmpada de Hg de média pressão Heraeus TQ 150 [203]. 

 

Para a realização das fotodegradações a 365 nm, utiliza-se uma manga de vidro a fim de se poder 

eliminar a radiação ultravioleta de comprimento de onda menor que 320 nm. Foi determinada a 
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potência total da lâmpada com um aparelho 1916r e o detetor modelo 8818P-010-12 ambos da marca 

Newport tendo-se obtido 88.5 mW.cm-2 quando se usa a maga de vidro e 97.3 mW.cm-2, quando se 

usa a manga de quartzo.  

A disposição axial da lâmpada em relação ao reator fotoquímico e a sua suspensão por meio do tubo 

de vidro permite que a radiação emitida seja transferida no seio da solução, dando origem a uma 

elevada eficiência de radiação. A radiação não absorvida pelos componentes da solução/suspensão 

aquosa é absorvida pelas paredes do vidro do reator, protegendo deste modo o operador dos efeitos 

nocivos provocados por um contacto direto com radiação UV de elevada energia, no caso da manga 

ser de quartzo. 

O volume de solução utilizado em cada experiência foi de 300 mL. As amostras foram retiradas através 

do septo vedante com auxílio de uma seringa e usaram-se filtros Millipore Millex – GN, com 

membrana de Nylon 0.20 μm, para reter possíveis partículas de TiO2. 

 

 

2.3.8 Espectroscopia de absorção UV-vis 

A espectroscopia de absorção molecular nas regiões do ultravioleta e visível (UV-vis) envolve a 

absorção de radiação eletromagnética por parte das moléculas, na região do espectro cujo comprimento 

de onda se situa entre os 190 nm e os 800 nm. Este fenómeno de absorção resulta das transições 

eletrónicas que ocorrem entre o estado fundamental de uma molécula e os estados de energia 

superiores. Esta é uma das técnicas mais aplicadas em determinações analíticas, nas mais diversas 

áreas. É utilizada para a determinação quantitativa de compostos orgânicos e inorgânicos. 

Os espectros UV-Vis das amostras líquidas recolhidas ao longo das reações fotoquímicas e 

fotocatalíticas dos fármacos e pesticida foram obtidos num espectrofotómetro Lambda25 da 

PerkinElmer, Figura 2.12, equipado com um monocromador e um sistema ótico de duplo feixe. Foram 

obtidos os espectros completos (190 nm – 800 nm) de cada amostra e foram registados os valores de 

absorvância ao comprimento de onda selecionado.  
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Figura 2.12 Equipamento utilizado na Espectroscopia de Absorção UV-visível. 

 

 

2.3.9 Espectroscopia de fluorescência 

Uma molécula no estado fundamental (S0) pode ser excitada para um estado eletrónico superior (S1 ou 

S2) pela absorção de luz. No estado excitado ela é energeticamente instável em relação ao estado 

fundamental. Se a molécula não se rearranjar ou fragmentar perde o excesso de energia para regressar 

ao estado fundamental de vários modos, nomeadamente por processos radiativos ou não-radiativos, os 

quais são usualmente ilustrados pelo digrama de Jablonski representado na Figura 2.13. 

 

 

Figura 2.13 Diagrama de Jablonski. [204]. 

 

Os processos radiativos dos estados excitados são geralmente classificados como fenómenos de 

luminescência, em que uma molécula eletronicamente excitada perde energia de excitação pela 
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emissão de radiação eletromagnética. Dentro da luminescência podemos distinguir dois processos 

principais: a fluorescência e a fosforescência, dependendo da natureza do estado excitado. A 

fluorescência distingue-se da fosforescência pelo simples facto da fluorescência se tratar de um 

processo de emissão radiativa entre dois estados eletrónicos com a mesma multiplicidade de spin, isto 

e, entre o estado singleto de menor energia (S1) e o estado fundamental (S0). Assim, o seu retorno ao 

estado fundamental tende a ocorrer rapidamente, cujo tempo de vida é tipicamente da ordem de 10-9 

segundos. A fosforescência, essa envolve também dois estados eletrónicos, mas de multiplicidade de 

spins diferentes. Isto leva a transições lentas, da ordem dos microssegundos ou segundos, pois trata-se 

de transições proibidas por spin.  

Os processos não-radiativas envolvem a transição de um estado eletrónico para outro, sem emissão de 

radiação eletromagnética. Assim, de acordo com a multiplicidade de spin pode ocorrer conversão 

interna (CI) quando há transição entre dois estados com a mesma multiplicidade de spin sem emissão 

do fotão. A conversão intersistemas (CIS) também é um processo não radiativo, pois ocorre 

transferência de energia entre estados de diferentes multiplicidades de spin (T1→S0). Também pode 

ocorrer relaxação vibracional (RV) em que a molécula excitada perde rapidamente o seu excesso de 

energia vibracional devido às colisões com outras moléculas, o que se manifesta por libertação de calor 

[204-206]. 

Os instrumentos para medir a fluorescência são os fluorímetros. A radiação de excitação passa através 

de um ou mais monocromadores, ou filtro, e em seguida pela amostra que é excitada. A radiação 

emitida em todas as direções, passa por monocromadores e normalmente é detetada a um ângulo de 

90º, em relação ao feixe incidente, no caso de soluções.  

Os espectros de emissão e excitação foram obtidos através do espectrofluorímetro Jobin Yvon-SPEX-

Fluorolog 3-2,2. Todos os espectros de emissão foram efetuados com fendas de excitação de 2,5 mm 

e 1,25 mm na emissão e os espetros de excitação com tamanhos de fendas invertidos, sendo usadas 

células de quartzo com percurso ótico 1 cm.  

 

 

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

A cromatografia de fase gasosa é uma técnica cromatográfica de coluna onde o eluente é um gás inerte 

relativamente à amostra em estudo e à fase estacionária. O eluente, também vulgarmente designado 

por gás de arrastamento é geralmente hidrogénio, hélio, nitrogénio ou árgon.  
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Como gás de arrastamento, fase móvel, foi utilizado o hélio, um gás inerte, tal como o hidrogénio de 

reduzida viscosidade e compressibilidade, porém com a vantagem de não ser combustível e explosivo.  

As análises foram realizadas no Departamento de Química e Farmácia 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 diâmetro interno e 0,25 micrómetros de 

espessura. 

 

 

2.3.11 Cromatografia líquida acoplada com espectrometria de massa (LC – MS) e 

cromatografia líquida de alta eficiência (HPLC) 

A cromatografia líquida utiliza colunas de empacotamento com partículas de dimensões pequenas e 

muito finas, opera a altas pressões para forçar a passagem do solvente, contrariamente ao que acontece 

com a cromatografia líquida clássica, em que o caudal da fase líquida é devido apenas à ação da 

gravidade. Portanto, LC é uma técnica de separação em que a fase móvel é um líquido (eluente) que 

se move através da fase estacionária que é um sólido. 

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

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

Para a identificação dos compostos e dos seus fotoprodutos foi utilizado um LC-MS composto por um 

espetrómetro 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 cromatográfica 

usada foi uma PRP-1, do tipo C18, com 150 mm de comprimento e 2,1 mm de diâmetro interno, 

empacotada com partículas de 5 micrómetros de diâmetro, mantida a 30 ºC. A ionização foi feita por 

electrospray em modo positivo e em modo negativo. As análises foram realizadas no Departamento 

de Química e Farmácia da Universidade do Algarve. 

Para a determinação das cinéticas de reação foi utilizado um HPLC-DAD Hitachi LaChrom Elite 

equipado com um detetor DAD Ultimate 3000. A coluna cromatográfica usada foi uma C18 

Phenomenex Kinetex de dimensões 100 mm x 4,6 mm, com 5 µm de diâmetro interno das partículas, 

mantida a 30ºC. As análises foram realizadas no Departamento de Química da Universidade de 

Coimbra. 
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2.3.12 Determinação do Carbono Orgânico Total (TOC) 

A determinação do grau de mineralização obtido através das reações de degradação por fotólise direta 

e fotocatalítica dos fármacos e pesticida foi seguida através da medida da concentração em carbono 

orgânico total (TOC – Total Organic Carbon). O carbono orgânico total é definido como a soma de 

todos os carbonos em espécies orgânicas dissolvidas e não dissolvidas. Este parâmetro não fornece 

uma indicação qualitativa, mas quantitativa em relação à mineralização dos compostos orgânicos 

presentes. Para determinar o carbono orgânico total, as moléculas orgânicas são convertidas em CO2, 

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

A espetroscopia de infravermelho baseia-se no facto de que as ligações químicas, têm frequências de 

vibração específicas, que correspondem a níveis de energia vibracional da molécula. Estas frequências 

dependem da energia potencial da molécula, da geometria molecular, das massas atómicas e do 

acoplamento vibracional. 

As análises de TOC foram realizadas na Associação para a Inovação Tecnológica e Qualidade 

(AEMITEQ) e no Instituto de Investigação e Desenvolvimento Tecnológico para a Construção, 

Energia, Ambiente e Sustentabilidade (ITeCons) em Coimbra. 

 



 

 
70           Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 



 

Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 71 

 

 

 

 

 

 

  Caracterização dos Materiais Catalíticos 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 
72           Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 

 

 



Capítulo 3 – Caracterização dos Materiais Catalíticos 

 

Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 73 

3. Caracterização dos Materiais Catalíticos 

A determinação da área de superfície, o tamanho e volume de poros, a natureza das fases cristalinas e 

a quantidade de dopante são características essenciais à caracterização das amostras sintetizadas. 

Os catalisadores de dióxido de titânio foram caracterizados por difração de raios-X, fluorescência de 

raios-X e método de BET.  

Estudos de refletância difusa permitiram determinar a band gap dos semicondutores e por análise 

termogravimétrica a sua estabilidade térmica. 

Por microscopia eletrónica de varrimento (SEM) foi estudada a morfologia de superfície. 

Apenas foi realizada a análise por difração de raios-X para o TiO2/WO3 por falta de disponibilidade 

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

 

3.1 Análise por difração de Raios-X 

Os catalisadores de TiO2 obtidos, após calcinação foram caracterizados por difração 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 TiO2 B 

calcinado a 400ºC e 500ºC. Analisando os difratogramas conclui-se que as amostras calcinadas a 400ºC 

apresentam menor cristalinidade, evidenciada pelos picos largos e pouco intensos. Uma comparação 

com dados da literatura confirma que as amostras calcinadas a 400ºC apresentam principalmente a fase 

anatase, caracterizada pelos picos a 2θ = 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 500ºC exibem 

maior cristalinidade e observa-se em TiO2 B a coexistência das duas fases (anatase e rutilo), numa 

proporção de aproximadamente 50:50, isto pode ser explicado não só pelas condições de síntese mas 

também porque se considera que a anatase pura inicia a transformação irreversível a rutilo em ar num 

intervalo de 400ºC a 1200ºC [210-216]. A transformação de anatase em rutilo não é instantânea, ela é 

dependente do tempo e da temperatura [210, 217, 218]. 
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Figura 3.1 Difratograma do catalisador TiO2 B calcinado a 400ºC e 500ºC, onde A-anatase e R-rutilo. 

 

Na Figura 3.2 encontra-se difratograma de raios-X do catalisador TiO2 M calcinado a 500ºC. Da 

análise da figura verifica-se que apenas existe uma fase cristalina que corresponde à fase anatase. 
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Figura 3.2 Difratograma do catalisador TiO2 M calcinado a 500ºC, onde A-anatase. 

 

 

A incorporação de Co2+ e carvão ativado na síntese de TiO2 M, assim como a impregnação de Fe3+ em 

TiO2 M, não alteram a estrutura cristalina do dióxido de titânio, Figura 3.3. Observando o difratograma 
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correspondente ao TiO2/Co, Figura 3.3, verifica-se que não existem picos correspondentes ao cobalto 

metálico ou a uma nova fase de cobalto, uma vez que apenas se identifica a fase de anatase pelas 

reflexões correspondentes. A estrutura mantem-se, sem qualquer distorção de rede e, de acordo com 

os resultados de fluorescência de raios-X e análise de EDX, indica que os iões de Co2+ (0,79 Å) se 

encontram na rede cristalina de titânio, substituindo Ti4+ (0,745 Å) uma vez que o raio dos iões Co e 

Ti em coordenação seis são semelhante [219-224]. 

No difratograma referente ao TiO2/Fe, apenas a fase anatase foi detetada. A hipótese da existência de 

Fe3+ na rede, uma vez que os raios dos iões Ti4+ (0,745 Å) e Fe3+ (0,690 Å) são muito semelhantes, é 

de colocar, no entanto a comparação dos resultados de EDX e fluorescência de raios-X apontam para 

o ferro se encontrar principalmente na superfície do catalisador e o facto de não ser visível por raios-

X novas fases de óxidos de ferro será devido a percentagens muito baixas, uma vez que por 

fluorescência de raios-X e análise de EDX se identifica uma nova fase com valor < 1% m/m [225-

229].  
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Figura 3.3 Difratogramas de raios-X dos vários catalisadores calcinados a 500ºC, onde A-anatase e R-rutilo. 

 

Na Figura 3.4, encontra-se representado o difratograma de raios-X do TiO2 M dopado com W6+, 

obtendo-se o material catalítico TiO2/WO3. Da análise do difratograma pode concluir-se que o material 

se encontra na fase cristalina anatase TiO2 e WO3 pois há o aparecimento de dois sinais, embora fracos, 

correspondentes às reflexões do WO3 monoclínico com 2θ = 23,7º e 33,6º (JCPDS nº. 036-0101) [189, 

230-234]. Provavelmente o tungsténio entra na rede do TiO2, pois o raio iónico é muito semelhante 

entre Ti4+ (0,745 Å) e W6+ (0,740 Å), além de se formar uma nova fase. 
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Figura 3.4 Difratograma do material catalítico TiO2/WO3 calcinado a 500ºC, onde A-anatase e R-rutilo. 

 

Determinaram-se os tamanhos de cristalito para alguns dos catalisadores sintetizados através da 

equação de Scherrer (Eq. 3.1) [235].  

𝐷 =
𝐾𝜆

𝛽cos (𝜃)
      (Eq. 3.1) 

 

Onde D - diâmetro médio das partículas, K - constante que depende da forma das partículas (esfera = 

0,94), λ - comprimento de onda do raio-X, β - largura a meia altura do pico de difração e θ – ângulo 

de difracção - Bragg. 

Na Tabela 3.1, encontram-se sumarizados os resultados obtidos do tamanho de cristalito para todos os 

catalisadores calcinados a 500ºC. Analisando os dados da tabela pode-se verificar que o catalisador 

TiO2 P25 é o que tem maior tamanho de cristalito, seguido do TiO2 B. De todos os catalisadores 

sintetizados o que apresenta menor tamanho de cristalito é o TiO2 M. 
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Tabela 3.1 Resultados do tamanho de cristalito obtidos através da equação de Scherrer para os catalisadores 

calcinados a 500ºC. 

Catalisador Tamanho de cristalito (nm) 

TiO2 P25 21,4 

TiO2 B 19,6 

TiO2 M 12,4 

TiO2/CA Darco 15,6 

TiO2/Co 13,7 

TiO2/Fe 13,7 

TiO2/WO3 13,0 

 

 

3.2 Análise por fluorescência de raios-X 

Na Tabela 3.2 encontram-se sistematizados os resultados da composição, em percentagem, obtidos por 

fluorescência de raios-X, para os catalisadores sintetizados e para o comercial TiO2 P25. 

Para analisar estes compostos tomou-se como matriz o TiO2, existente na base de dados do 

equipamento, e determinou-se a perda de massa (LOI – “Loss on ignition”) a 975ºC.  

Ao analisar os dados obtidos podemos verificar os materiais apresentam elevada pureza, e que os 

catalisadores de TiO2 dopados apresentam menor quantidades de dióxido de titânio, como era de 

esperar, uma vez que se introduziram novos elementos.  

A existência de novas fases não é detetada por raios-X, como já referido. Dos resultados de 

fluorescência de raios-X calculou-se a percentagem atómica de Co(II) e Fe(III) nos óxidos 

identificados, obtendo-se 1,1% e 0,5%, respetivamente, o que em comparação com os valores 

incorporados na síntese 1% e 1,6%. respetivamente, mostram que o Co2+ apresenta uma distribuição 

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

No caso do Fe3+, a conclusão não é clara pois por EDX existe uma elevada percentagem de ferro na 

superfície, no entanto o tamanho dos iões Ti4+ (0,745 Å) e Fe3+ (0,690 Å) apontam para alguma 

substituição na rede, o que é confirmado por fluorescência de raios-X. 

De todos os catalisadores o que teve uma maior perda de massa por calcinação foi o TiO2/Co que foi 

de 3,80% (m/m) e o que teve menor perda de massa foi o TiO2 B 0,85% (m/m). Os resultados 

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

diferentes na sua constituição é o que contém carvão ativado. 

 

Tabela 3.2 Resultados da composição obtidos através da fluorescência de raios-X em percentagem em massa. 

 
TiO2 P25 TiO2 B TiO2 M 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 

SiO2  0,0465 0,088 2,175 0,0430 0,0170 

Al2O3  0,0260 0,0250 0,344   

CaO    0,09   

SO3    0,445   

Fe2O3    0,077  0,8110 

Na2O    0,084   

P2O5       

K2O    0,0105   

MnO       

SrO    0,0051   

NiO    0,0037 0,0100  

ZrO2    0,0034   

CoO     0,9640  

LOI 1,05 0,85 2,36 2,24 3,80 3,48 

 

 

3.3 Análise por microscopia eletrónica de varrimento acoplada com 
espetroscopia de energia dispersiva de raios-X – SEM/EDX 

A morfologia e composição da superfície dos catalisadores foi estudada por microscopia eletrónica de 

varrimento. Analisando os dados da Figura 3.5 e da Tabela 3.3 pode-se verificar que as amostras são 

constituídas basicamente por dióxido de titânio.  
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Figura 3.5 Espetros de EDX dos catalisadores calcinados a 500ºC e do TiO2 P25. 

 

Por EDX as amostras dopadas com cobalto e ferro apresentam sinais referentes a estes elementos, 

Figura 3.5. A percentagem atómica 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 análise por EDX é feita à superfície da amostra, enquanto que a fluorescência 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 atómica determinada por EDX é bastante superior à 

obtida por cálculos de fluorescência de raios-X, que de acordo com o processo de síntese leva a que o 

ferro fique fundamentalmente na superfície do catalisador. 

Comparando os resultados da análise de EDX e fluorescência de raios-X verifica-se que há uma 

elevada não homogeneidade do material catalítico para o sistema TiO2/Fe. 
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Tabela 3.3 Resultados obtidos por EDX para os catalisadores analisados. 

Catalisador 

% massa % atómica 

O Ti Co Fe O Ti Co Fe 

TiO2 P25 51,8 48,2   75,9 24,1   

TiO2 B 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 I, pode-se verificar que 

os catalisadores apresentam partículas arredondadas formando agregados. O facto das partículas se 

encontrarem em agregados torna mais complexa a determinação do diâmetro das partículas, tendo-se 

obtido valores médios. Apenas foram determinados os tamanhos de partículas para os catalisadores 

não dopados, sendo o valor para o TiO2 P25 de 104 nm, para o TiO2 B 103 nm e para o TiO2 M 95 nm. 

Tendo em conta que o TiO2 P25 é um catalisador comercial e que tem na sua especificação um 

diâmetro de partícula de 21 nm, o facto de termos agregados faz com que os tamanhos obtidos por 

SEM sejam superiores.  

 

Figura 3.6 Imagem do material catalítico obtida por SEM. 
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3.4 Análise Termogravimétrica e Análise Térmica Diferencial – TGA/DTA 

Com recurso a métodos de análise térmica (TG/DTA) efetuou-se um estudo da estabilidade térmica 

dos catalisadores sintetizados e do TiO2 P25. Os ensaios foram realizados desde a temperatura 

ambiente até aos 1100ºC com uma velocidade de aquecimento de 10 K.min-1, numa atmosfera de 

nitrogénio.  

Da análise TG/DTA o comportamento do gráfico mostra que os catalisadores não apresentaram 

nenhuma variação significativa de massa durante todo o processo, como se pode observar pela Figura 

3.7, as Figuras do Anexo II e pela Tabela 3.4, o 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 à perda de moléculas de água. 

O catalisador TiO2 M e os restantes catalisadores que foram sintetizados utilizando a mesma rota de 

síntese, M, apresentam perda de massa entre os 150°C e os 375°C, possivelmente resultantes de águas 

de cristalização. O catalisador que apresenta maior perda de massa nesta gama de temperaturas é o 

TiO2 M com 1,10%.  

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

1,1%, o que mostra a não existência de material precursor da síntese.  

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

massa é o TiO2 M com 3,11%. 

O catalisador com menor perda de massa foi o TiO2 B que apenas perdeu 1,37%, segue-se o TiO2/CA 

Darco que teve uma perda de massa de 2,15%, o TiO2 P25 com 2,25%, o TiO2/Co teve uma perda de 

massa de 2,37%, e o TiO2/Fe teve uma perda de 2,82%.  

Como se pode verificar, as perdas de massa totais dos catalisadores não ultrapassaram os 3% o 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 TiO2 P25 e TiO2 M. 
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Tabela 3.4 Tabela de resultados obtidos por TGA/DTA. 

Catalisador 

1ª Perda 2ª Perda 3ª Perda % Total 

% 
Massa 

(mg) 

T 

(ºC) 
% 

Massa 

(mg) 

T 

(ºC) 
% 

Massa 

(mg) 

T 

(ºC) 
 

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

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

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

 

 

3.5 Análise pelo Método de BET 

O método Brunauer, Emmett e Teller (BET) foi utilizado para determinar a área de superfície e o 

volume de poro dos catalisadores. Os resultados obtidos encontram-se sistematizados na Tabela 3.5.  

A área de superfície e o volume de poro de cada catalisador depende do método de síntese utilizado e 

da temperatura de calcinação. A área de superfície de um sólido por unidade de massa é o parâmetro 

crucial a ser determinado, pois relaciona-se com o número de sítios ativos onde as reações se 

processam. Os resultados obtidos para os catalisadores sintetizados são bastante diferentes 

comparando com o dióxido de titânio P25 que apresenta a menor área de superfície.  

O catalisador TiO2 B 500ºC quando comparado com os catalisadores sintetizados pelo método M 

apresenta menor área de superfície e menor volume de poro.  

Analisando os catalisadores com carvão e os dopados com cobalto e ferro cuja síntese foi a mesma do 

TiO2 M verifica-se que ao introduzir novos elementos há uma pequena diminuição da área de 

superfície, embora o tamanho de poro se mantenha. 

De todos os catalisadores calcinados a 500ºC o que apresenta menor volume de poro é o TiO2 B, 

metade do tamanho do poro do TiO2 P25. O que apresenta maior volume de poro é o TiO2 M, quase o 

dobro do tamanho de poro do TiO2 P25. Observa-se uma correlação entre a área de superfície e o 

volume de poro, quanto maior é a área de superfície, maior é o volume de poro. 
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Tabela 3.5 Resultados da área de superfície e volume de poro obtidos pelo método de BET. 

Catalisador 

Tcalc. 

(ºC) 

Área de Superfície 

(m2/g) 

Volume de Poro 

(cm3/g) 

TiO2 P25 - 55 0,14 

TiO2 B 
400 78 0,011 

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 Refletância Difusa 

Os catalisadores sintetizados foram caracterizados por espetroscopia de refletância difusa na região do 

UV-Visível, sendo o sulfato de bário (BaSO4) utilizado como referência para 100% de refletância. 

Na Figura 3.8 encontram-se representados os espectros de refletância difusa dos diferentes 

catalisadores sintetizados e o espetro do TiO2 P25 para comparação. 

Analisando os espectros representados na Figura 3.8 verificar-se que os catalisadores sintetizados pelo 

método sol-gel em meio ácido, TiO2 B, calcinados a 400ºC e 500ºC, apresentam um deslocamento da 

banda de absorção para comprimentos de onda maiores, quando comparados com o TiO2 P25 e o TiO2 

M indicando que a Eg (energia de band gap) é menor.  
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Figura 3.8 Espetros de refletância difusa das amostras de TiO2 sintetizadas pelo método sol-gel e do TiO2 P25. 

 

Na figura 3.9, encontra-se representado graficamente a equação 2.8 Capítulo 2, 𝛼(ℎ𝜈)𝑛 em função da 

energia para o catalisador TiO2 P25. Analisando os gráficos verifica-se que quando se utiliza o modelo 

de Tauc Plot com o índice igual a 2, o que indica que a transição eletrónica é permitida, o valor da 

energia de band gap é mais próximo do valor indicado na literatura, 3,2 eV, logo este é o modelo que 

iremos considerar. 
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Figura 3.9 Representação gráfica 𝛼(ℎ𝜈)𝑛 em função da energia para o catalisador TiO2 P25. 

 

Tendo em conta o descrito anteriormente, utilizámos o modelo de Tauc Plot com o índice igual a 2 

para a determinação 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 

sistemático. 

O valor obtido para a energia de band gap do catalisador TiO2/WO3 é superior ao do TiO2 comercial, 

mas igual ao do TiO2 M, indicando que não houve qualquer melhoria na junção deste semicondutor ao 

titânio. Apesar disso verificou-se que este catalisador tem um bom desempenho fotocatalítico. 

Observando o gráfico de 𝛼(ℎ𝜈)𝑛 em função da energia correspondente ao catalisador TiO2/Fe, Figura 

3.10, verifica-se que o valor da energia de band gap é superior ao do TiO2, este facto deve-se a que o 

ferro se encontra na superfície do catalisador e não apenas na rede de titânio.  

Analisando o gráfico referente ao catalisador TiO2/Co, Figura 3.10, verifica-se que o valor da energia 

de band gap é superior à do TiO2, isto mostra uma mudança de absorção para o azul [221, 236, 237]. 

Este tipo de mudança de absorção para o azul no espectro é observado com a diminuição do tamanho 

das partículas e pode ser atribuído ao bem conhecido efeito quântico para semicondutores com 

tamanho de partícula de titânio abaixo de 10 nm [221, 238]. Também pode ser devido ao forte efeito 

de interação de Coulomb nos processos óticos envolvendo os iões Co devido à limitada solubilidade 

na matriz hospedeira de titânio [221, 239]. A curva apresentada para o catalisador TiO2/Co, tem um 

formato que indica que os eletrões não estão incorporados na banda de valência do composto, existem 

eletrões isolados e há transferência de grande parte da energia para as orbitais d-d e eficiente relaxação 

não radiativa [240]. 
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Figura 3.10 Representação gráfica 𝛼(ℎ𝜈)𝑛 em função da energia para os diversos catalisadores 

 

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

por López e Gómez [198]. Embora não seja claro por que existe essa mudança no hiato da banda, os 
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resultados são reprodutíveis e é importante porque há um aumento da sobreposição da absorção do 

fotocatalisador e da radiação solar ao nível do solo o que torna mais favorável os processos 

fotocatalíticos e, além disso, esta pequena mudança no início da banda pode ser útil se os LED 

próximos do UV forem usados como fonte de excitação dos catalisadores. 

O limiar de absorção em todos os espectros é atribuído à transferência de carga O2- - Ti4+ no TiO2 

[241]. A falta de absorção no visível confirma a ausência de sítios reduzidos do titânio, que 

corresponderiam às transições d-d de Ti (III) ou Ti (II).  

 

Tabela 3.6 Dados da band gap dos diferentes catalisadores 

Catalisador 
Eg (eV) 

TiO2 P25 3,4 

TiO2 B 400ºC 3,2 

TiO2 B 500ºC 3,1 

TiO2 M 500ºC 3,4 

TiO2/CA Darco 500ºC 3,4 

TiO2 /WO3 500ºC 3,4 

TiO2/Fe 500ºC 3,5 

 

 

3.7. Caracterização dos catalisadores em filme 
 

3.7.1 Análise por difração de raios-X 

Analisando os difratogramas de raios-X, Figura 3.11, verifica-se que apenas o filme TiO2 M apresenta 

uma única fase cristalina, como era de esperar, a forma anatase, os outros catalisadores têm as duas 

fases cristalinas, a anatase e o rutilo em diferentes proporções. Da análise também se pode inferir que 

o filme de TiO2 B após ter sido utilizado apresenta menor cristalinidade. Este facto pode dever-se à 

passagem da solução pelo filme uma vez que a solução se encontra em permanente agitação podendo 

provocar uma abrasão da superfície do filme e destruí-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 Análise dos filmes por microscopia eletrónica de varrimento acoplada com 

espetroscopia de energia dispersiva de raios X – SEM/EDX  

A morfologia e composição da superfície dos catalisadores em filmes foi estudada por microscopia 

eletrónica de varrimento. O filme de TiO2 P25, Figura 3.12, apresenta partículas maiores e outras 

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

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.12 Imagens de SEM do filme de TiO2 P25 antes da sua utilização 
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O filme de TiO2 B, Figura 3.13, apresenta partículas maiores e outras menores e alguns aglomerados, 

sugerindo que as partículas maiores se encontram semicobertas com partículas menores. Após a 

utilização do filme verifica-se uma maior homogeneidade da superfície do filme, ou seja, houve um 

desaparecimento das partículas mais pequenas. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.13 Imagens de SEM do filme de TiO2 B a) antes e b) depois da sua utilização. 

 

Analisando as imagens referentes ao filme de TiO2 M, Figura 3.14, pode-se verificar que antes da 

utilização temos uma superfície rugosa com partículas grandes, possíveis agregados e algumas 

partículas pequenas. Após a utilização houve como que um varrimento da superfície vendo-se apenas 

as partículas maiores mais salientes. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.14 Imagens de SEM do filme de TiO2 M a) antes e b) depois da sua utilização. 
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Na Tabela 3.7 encontram-se os dados obtidos por EDX referentes aos filmes analisados. Observando 

os dados da tabela pode-se verificar que as amostras são constituídas por dióxido de titânio.  

 

Tabela 3.7 Resultados obtidos por EDX para os filmes analisados 

Catalisador 

% massa % atómica 

O Ti O Ti 

TiO2 P25 54,8 45,2 78,0 22,0 

TiO2 B 44,0 56,0 70,1 29,9 

TiO2 M 51,6 48,4 76,2 23,8 
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3.8 Conclusões 

A síntese de TiO2 pelo método sol-gel demonstra ser fácil, sem altos gastos energéticos, permitindo 

obter nanomateriais cristalinos, com elevada área de superfície e alta estabilidade térmica, onde podem 

ser incorporados outros elementos. 

A análise dos difratogramas de raios X indica a existência de um grau de cristalinidade mais baixo 

para o catalisador calcinado a 400ºC. A temperaturas superiores apresenta maioritariamente a fase 

anatase. Os catalisadores calcinados a 500ºC exibem maior cristalinidade e observou-se que o TiO2 B 

apresenta a coexistência das duas fases, rutilo e anatase, numa proporção de 50:50. Relativamente ao 

catalisador TiO2 M calcinado a 500ºC apenas se verifica a existência de uma fase cristalina, a anatase 

e elevado grau de cristalinidade.  

Os catalisadores com Co, Fe e CA apresentam difratogramas muito semelhantes ao do TiO2 M, não 

sendo percetíveis novas fases. Dos dados obtidos por fluorescência de raios-X e EDX, verifica-se que 

o cobalto se encontra na rede cristalina e que o ferro se encontra fundamentalmente na superfície. 

O difratograma do TiO2 contendo W, apresenta boa cristalinidade e uma nova fase de WO3.  

Através da refletância difusa observou-se que os catalisadores sintetizados pelo método sol-gel 

acidificado, o TiO2 B, absorvem a comprimentos de onda maiores, perto da região do visível, ao 

contrário do TiO2 P25 e o TiO2 M que absorvem a comprimentos de onda menores, no UV.  

No estudo de adsorção de nitrogénio (BET), verificou-se uma maior área de superfície na amostra de 

TiO2 B 400ºC (78 m2.g-1), relativamente à amostra calcinada a 500ºC (35,8 m2.g-1). O catalisador que 

apresenta maior área de superfície é o TiO2 M (92,4 m2.g-1). A dopagem do dióxido de titânio leva a 

uma menor área de superfície embora o volume de poros seja idêntico. 

As análises por SEM mostram que as amostras apresentam agregados e as partículas têm forma 

arredondada.  

As análises por TGA/DTA a temperatura até aos 1100ºC indicam que as perdas de massa totais dos 

catalisadores não ultrapassaram 3 % o que indica que os catalisadores apresentam uma boa estabilidade 

térmica. 

As análises de SEM/EDX efetuadas aos catalisadores em filmes mostram que as fases cristalinas não 

foram alteradas pela preparação dos filmes e após utilização em ensaios de fotodegradação a perda de 

cristalinidade não é relevante de um modo geral. 
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4.1 Introdução  

A necessidade de desenvolver métodos que permitam a eliminação de poluentes orgânicos das águas, 

de baixo custo, é um desafio a nível global. É importante que os poluentes possam eventualmente ser 

convertidos em produtos inócuos ou idealmente que mineralizem. 

A bentazona é um herbicida largamente aplicado na cultura do arroz e milho, e especificamente na 

zona de Coimbra, daí a obrigatoriedade do controlo na região hidrográfica do Mondego (Ponte de 

Formoselha). 

O uso de bentazona é exclusivamente de emergência e estudos de absorção/desorção tem indicado que 

este pesticida é adsorvido pelos solos [242, 243] e tem elevada mobilidade em água. Desde meados 

dos anos 80 que tem aumentado a quantidade deste pesticida encontrado em águas subterrâneas a nível 

mundial [244]. 

 

 

4.2 Bentazona e o estado da arte 

A bentazona, conhecida comercialmente como Basagran, é uma benzotiadiazinona cujo o nome é 3-

isopropil-1H-2,1,3-benzotiadiazina-4(3H)-ona-2,2-dióxido, Figura 4.1. É um herbicida polar, 

termicamente instável, de carácter fracamente acídico (pKa 3,3), com massa molecular de 240,28 

g.mol-1 e uma solubilidade de 570 mg.L-1 em água a pH=7,0 à temperatura de 22ºC. 

A bentazona é incolor em solução e apresenta-se na forma de um pó cristalino. Ao aquecer, decompõe-

se, podendo produzir fumos tóxicos ou irritantes, libertando óxidos sulfurosos ou nitrosos. Decompõe-

se abaixo do seu ponto de ebulição que é de 200ºC. Possui um ponto de fusão a cerca de 137-139ºC e 

uma pressão de vapor de 0.001 Pa [245]. 

A bentazona pertence à família das benzotiadiazinas que se definem como compostos bicíclicos, 

heterocíclicos de benzeno que contêm dois átomos de nitrogénio e um de enxofre. 

 

Figura 4.1 Estrutura química da bentazona. 
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A bentazona é um herbicida amplamente usado que facilmente entra em contacto com ambiente 

aquático devido à sua elevada polaridade (Kow = 0,46 a pH=7). É fracamente biodegradável, mas a 

fotólise direta pode minimizar a concentração do poluente em locais como à superfície da água e do 

solo [246]. 

A reação de hidrólise de bentazona em água, a pH entre 5 e 9, sob condições laboratoriais é muito 

baixa e é por esse motivo que em certos subsolos a sua transformação é baixa, sendo praticamente nula 

em condições anaeróbias [83]. A bentazona apresenta baixa toxicidade (LD50=1100 mg.kg-1), mas 

devido à sua elevada solubilidade em água, à sua reduzida afinidade com a matéria orgânica e 

mobilidade elevada, sofre muitas vezes lixiviação e surge em quantidades elevadas em aquíferos e 

águas subterrâneas [247].  

Tal como acontece para a generalidade dos pesticidas, também para a bentazona se têm realizado 

muitos estudos, em termos de lixiviação, degradação e identificação de produtos de transformação, 

tanto em solos como em águas superficiais [9, 247, 248] e de aquíferos, na presença de catalisadores 

[249-255], ou por radiação direta [256, 257]. 

O teor de matéria orgânica e o pH são as propriedades do solo que mais afetam a degradação de 

bentazona, enquanto um solo rico em matéria orgânica acelera o processo de degradação, as pequenas 

variações de pH não são relevantes. 

Wagner et al. [248] realizaram um estudo comparativo nos Estados Unidos da degradação da 

bentazona em dois solos do Mississippi e três solos de Illinois com diferentes historiais de cultivo e 

aplicação de bentazona. O tempo de meia-vida (DT50) da degradação da bentazona variou de 4,6 a 

49,5 dias. Os tempos de meia-vida para solos sem histórico 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 comparação dos valores 

de Rf obtidos, com os Rf correspondentes às soluções padrão de que dispunham (6-hidroxibentazona, 

8-hidroxibentazona, bentazona, ácido antranílico, 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 é a metilbentazona pois passados 48 

dias este composto foi encontrado em todos os solos o que sugere que a N-metilação é um dos passos 

de biotransformação da bentazona e daí a metilbentazona como principal produto da degradação.  
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Figura 4.2 Principais produtos de degradação da bentazona obtidos por biotransformação [248]. 

 

Thorstensen et al. [9] concluíram que no mesmo solo, a degradação é maior nas camadas superiores 

do que nas camadas inferiores, pois é nas camadas superiores que ocorre uma atividade microbiana 

superior e existe maior quantidade de oxigénio. Mas outros casos há, em que a elevada sorção provoca 

uma diminuição nas percentagens de degradação devido à redução do ataque microbiano e essa é a 

razão pela qual não 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 à especificidade do solo. 

Leistra et al. [89] verificaram que a bentazona se degrada nos solos, com percentagens muito variáveis. 

Essa degradação ocorre principalmente por atividade microbiana e dá-se mais rapidamente quando o 

oxigénio é integrado no meio de incubação. Por outro lado, a transformação de bentazona, 

praticamente cessa sob condições anaeróbias. 

Boivin et al. [10] realizaram um estudo de degradação da bentazona em diferentes tipos de solo 

(arenosos e argilosos). Após 160 dias, as quantidades de mineralização da bentazona eram 2,1% (solo 

arenoso) e 14% (solo argiloso). A degradação da bentazona é muito lenta e após este tempo ainda era 

possível ter bentazona no solo. 

Davezza et al. [258] usaram três surfactantes de alquilpolioxietileno com a mesma cadeia hidrofóbica 

e um número diferente de grupos oxietileno para a lavagem do solo contendo bentazona. Foram obtidas 
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boas recuperações do pesticida utilizando estes surfactantes. O tratamento fotocatalítico dos resíduos 

recolhidos da lavagem, realizou-se na presença de partículas de TiO2 suspensas sob irradiação com luz 

solar simulada. Este tratamento leva à efetiva degradação dos resíduos da bentazona após um certo 

tempo dependendo da natureza e concentração do anfifílico escolhido. O surfactante éter hexadecil de 

polietilenoglicol (Brij 35) foi considerado o melhor surfactante, uma vez que este apresenta uma menor 

inibição na redução do pesticida. Por análise HPLC-MS obtiveram três intermediários de degradação, 

dois com m/z 255 que já haviam sido identificados por vários autores [83, 246, 259] como sendo OH-

bentazona e um com m/z 253, Figura 4.3.  

 

 
Figura 4.3 Intermediários obtidos por HPLC-MS por Davezza et al. [258]. 

 

Além dos estudos feitos em solos também existem vários estudos sobre fotólise da bentazona e 

fotocatálise em meio aquoso. 

Nilles et al. [256], durante o seu estudo de fotodegradação 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), já identificado por Wagner et al. 

em solos [248], a 2-nitro-N-isopropilbenzamida  e o N-isopropil-2-nitrosobenzamida, Figura 4.4, cuja 

formação envolve a oxidação do seu intermediário о-nitroso-N-isopropilbenzamida.  

 

 

Figura 4.4 Intermediários obtidos por GC por Nilles et al. [256]. 
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Chiron et al. [257] estudaram a degradação dos herbicidas alacloro (2-cloro-2 ', 6'-dietil-N-

metoximetilacetanilida) e bentazona por fotólise direta em água destilada e em água do rio, sob 

irradiação com uma lâmpada de xenon. Determinações analíticas foram realizadas usando-se uma 

extração em fase sólida online acoplada à cromatografia líquida com deteção por espetroscopia de 

absorção DAD e espectrometria de massa. As experiências de fotólise foram realizadas para 

concentração de 20 μg.L-1. A fotodegradação da bentazona é um processo que depende do tipo de água, 

substâncias húmicas e pH. Ao utilizar uma solução de 4 mg.L-1 de matéria húmica, o tempo de  meia-

vida da bentazona foi de 150 min, utilizando uma irradiação total de 550 W.m2 na faixa de 300 a 800 

nm. A degradação da bentazona seguiu uma cinética de primeira ordem. Não foram identificados 

produtos de degradação significativos da bentazona uma vez que a quebra do anel aromático não é um 

processo fotoquímico fácil. No entanto, o uso de TiO2, permite a clivagem do anel aromático, levando 

à completa mineralização do herbicida. 

Em 1996, Beltran-Heredia et al. [260], estudaram a decomposição fotolítica da bentazona (4,1x10-4 

mol.dm-3) por fotólise direta usando radiação UV policromática e radiação UV policromática 

combinada com peróxido de hidrogénio, a várias temperaturas (10, 20, 30 e 40ºC), diferentes valores 

de pH (7 e 9) e concentrações de peróxido variáveis (0,64x10-3, 1,39x10-3 e 2,89x10-3 mol.dm-3). A 

concentração da bentazona foi monitorizada ao longo do tempo por HPLC. Neste estudo a influência 

do pH e temperatura foram iguais nos dois métodos. Em ambos foram obtidas elevadas percentagens 

de degradação ao fim de 60 min, principalmente no método combinado. Os autores concluíram que a 

temperatura e o pH têm um efeito na degradação da bentazona, quanto maior for o valor de pH menor 

é a temperatura necessária para obter maiores degradações. Para valores de pH igual a 7 tem de se 

utilizar temperaturas de 40ºC para obter melhores resultados de degradação. Os melhores resultados 

foram obtidos com pH 9 e temperatura de 20ºC. O aumento da concentração inicial de peróxido de 

hidrogénio aumenta significativamente a velocidade de oxidação. 

Peschka et al. [246] realizaram experiências de degradação da bentazona com diferentes tipos de água 

(água de grau HPLC, água moderadamente dura e água moderadamente dura contendo 5 mg.L-1 de 

ácidos húmicos) utilizando um sistema de simulação de luz solar natural. O tempo de irradiação 

requerido foi dependente da matriz uma vez que a degradação completa foi obtida após 13,4 h em água 

pura, enquanto que foi necessário mais de 24 h nos casos em que a água continha sais ou ácidos 

húmicos. Não foi verificado o aumento da fotólise da bentazona como resultado da geração de espécies 

de radicais pelos ácidos húmicos. Pelo contrário, ocorreu uma desaceleração quando os sais ou ácidos 

húmicos estavam presentes na matriz, o que pode ser atribuído ao efeito de filtragem da luz solar. Os 

produtos de transformação ácido 2- (isopropilcarbamoil) fenilsulfâmico (SO3-bentazona), ácido 2-

aminobenzoil (isopropil) sulfâmico (SO3-bentazona) e 2- (1-hidroxipropano-2-il) -1,2-di-

hidroindazol-3-ona (OH-bentazona), Figura 4.5, foram detetados durante a fotólise do herbicida. Além 



Capítulo 4 – Estudo da Fototransformação da Bentazona Usando os Catalisadores Sintetizados 

 

 
100           Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 

do produto esperado, bentazona hidroxilada, os outros produtos de transformação foram identificados 

por UPLC / QqToF MS. Todos os produtos da fototransformação ocorreram em todos os tipos de água 

testados.  

 

 

 

 

 

 

 

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

 

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

autores, demonstrando ser bastante eficiente na degradação deste composto. 

Pelizzetti et al. [261] estudaram a degradação do herbicida bentazona, usando luz solar simulada, na 

presença e ausência de suspensões aquosas de TiO2 Degussa. O tempo de meia-vida do processo de 

degradação a pH = 2 é cerca de 5 horas e a pH = 7 cerca de 90 min na ausência de catalisador e 30 min 

e 4 min presença de 0,5 g.L-1 de TiO2, respetivamente. Deste estudo, os autores concluíram que os 

processos fotocatalíticos podem converter eficientemente e rapidamente o herbicida bentazona para 

produtos não prejudiciais, mesmo ao nível dos ppb, tais como CO2, H2O, H2SO4 e N2. 

Kinkennon et al. [249] utilizaram suspensões de TiO2 Degussa com radiação solar simulada e com 

radiação solar concentrada na degradação da bentazona. As percentagens de decomposição foram 

significativamente aumentadas quando a radiação solar concentrada foi utilizada. Este estudo 

demonstra a possibilidade de usar radiação solar concentrada de alta intensidade para a decomposição 

fotocatalítica mediada por TiO2. 

Gkika et al. [251, 252] estudaram a fotodegradação do herbicida bentazona com luz na gama do UV 

próximo do visível na presença de TiO2 Degussa e de polioxometalatos, (H3PW12O40 e K4SiW12O40 ), 

utilizando uma célula de Pyrex com uma lâmpada emitindo a cerca de 320 nm. Os produtos finais, 

para ambos os métodos, foram CO2, H2O, NO3
-, SO4

2- e os intermediários 2-amino-N-

Bentazona 

SO
3
-bentazona  SO

3
-bentazona OH-bentazona 
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isopropilbenzamida (2) já identificado por Wagner et al. em solos [248] e por Nilles et al. em águas 

na ausência de catalisador [256], 4- (1,1,3,3-tetrametilbutil) fenol (3), N-metilbentazona (4), 6-OH 

bentazona (5), 8-OH bentazona (6), e ácido acético (7), Figura 4.6, identificados por HPLC e GC-MS 

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

por Wagner et al. em solos [248].  

 

Figura 4.6 Intermediários identificados durante a fotocatálise de suspensões aquosas de bentazona usando 

TiO2 [251]. 

 

Medeiros et al. [262], estudaram a degradação da bentazona pelo sistema ferro metálico/peróxido de 

hidrogénio, a pH ácido e neutro, verificando que a pH neutro a degradação não foi eficiente dada a 

necessidade de um meio fortemente ácido, o qual favorece a oxidação do ferro e simultaneamente dos 

substratos orgânicos, seguindo o processo Fenton. Os autores observaram a degradação da bentazona 

originando o 2-amino-N-isopropilbenzamina, já identificada por Wagner et al. em solos [248],  por 

Nilles et al. em águas na ausência de catalisador [256] e por Gkika et al. com TiO2 Degussa e 

polioxometalatos [251, 252], hidrolisando-se em seguida a ácido 2-aminobenzoíco (ácido antranílico) 

também identificado por Wagner et al. em solos [248], Figura 4.7, que foram identificados por GC-

MS. O sistema ferro metálico/peróxido de hidrogénio mostrou ser rápido, eficiente e de baixo custo, 

na degradação 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 remoção fotocatalítica do herbicida bentazona, em água contaminada, 

na presença de TiO2 nanocristalino (sintetizado pelos autores) sob e luz UV (30 W). A eficiência de 

remoção da bentazona foi 16% quando a fotólise foi realizada na ausência de TiO2. Foi estudada a 

influência dos parâmetros operacionais básicos, como os diferentes tipos de TiO2, quantidade de TiO2, 

tempo de irradiação e concentração inicial da bentazona na eficiência fotocatalítica. Os resultados 

indicaram que 99% de remoção do herbicida da solução contendo 15 ppm de bentazona depois de 

utilizar os parâmetros operacionais otimizados (intensidade da luz 17,5 W. m−2, [TiO2]=200 mg.L−1, 

pH=7 e fase anatase) poderia ser alcançado num tempo relativamente curto, cerca de 90 min, seguindo 

uma cinética de pseudo-primeira ordem. Uma comparação entre as duas fases cristalinas dos nano 

catalisadores sintetizados revela que a remoção fotocatalítica da bentazona na presença da fase anatase 

é claramente maior que com a fase rutilo.  

Seck et al. [263] compararam a atividade fotocatalítica do material TiO2 nanocristalino sintetizado 

pelo processo sol-gel com o TiO2 comercial (Degussa P25) sob ação da luz UV na eliminação, 

mineralização e desintoxicação de águas contaminadas pelo herbicida bentazona e os seus 

intermediários tóxicos. Os parâmetros operacionais básicos ótimos (pH, fotocatalisador, carga, 

concentração inicial de bentazona) para eliminar o herbicida e seus intermediários tóxicos foram 

estabelecidos para ambos os fotocatalisadores. O catalisador mais eficiente para remoção da bentazona 

e dos seus intermediários tóxicos foi o sintetizado pelos autores, a pH = 7. A constante de velocidade 

inicial aparente da degradação da bentazona foi duas vezes maior para o catalisador sintetizado do que 

para P25. Estudos de FTIR, mostram que a interação da bentazona com ambos os fotocatalisadores 

ocorreu através do grupo SO2. 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 concentração inicial de bentazona de 0,265 mM, a toxicidade teve uma redução de 72% 

na inibição da bioluminescência usando o catalisador sintetizado e apenas redução de 33% usando o 

P25 comercial, após 2 h de irradiação. Foram identificadas por LC-MS os três fotoprodutos formados 

na degradação da bentazona (dois com m/z 255 e um com m/z 253), os mesmos já reportados por 

Davezza et al. [258]. Os resultados mostraram que os intermediários que foram formados por 
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hidroxilação do anel aromático estão em maior concentração quando é usado o catalisador sintetizado 

pelos autores. 

Schneider et al. [254] efetuaram um estudo para avaliar a degradação oxidativa do herbicida bentazona 

por fotólise e fotocatálise usando TiO2 Evonik com uma lâmpada de vapor mercúrio de alta pressão 

de 125 W de potência, comparando-se a eficiência de ambos os processos. Os estudos foram 

acompanhados por espectrofotometria de absorção na região do UV-visível seguindo-se a banda 

centrada em 335 nm. O primeiro processo mostrou-se pouco efetivo, sendo observada uma mínima 

redução dos valores de absorvância após 270 min de irradiação. Já o segundo foi muito mais eficiente, 

sendo observado, após o mesmo tempo de irradiação, 100% de redução da absorvância 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-1. 

Mir et al. [255] estudaram a degradação fotocatalítica da bentazona com peróxido de hidrogénio e 

diferentes tipos de TiO2 em suspensões aquosas sob uma variedade de condições. A cinética de 

degradação foi investigada sob diferentes condições, diferentes tipos de TiO2 (anatase/anatase-rutilo), 

pH da reação, dosagem de catalisador e concentração de peróxido de hidrogénio (H2O2). Verificou-se 

que as percentagens de degradação foram fortemente influenciadas por todos os parâmetros acima 

descritos. O dióxido de titânio Degussa P25 mostrou-se mais eficiente em comparação com os outros 

dois pós de TiO2 comercialmente disponíveis (Hombikat UV100 e PC500 da Millennium Inorganic 

Chemicals). O uso de H2O2 aumentou substancialmente a eficiência da degradação fotocatalítica. A 

análise por GC-MS da mistura irradiada de bentazona indica a formação de vários produtos 

intermediários, Figura 4.8, que foram caracterizados com base no padrão de fragmentação 

iónica/massa molecular e também em comparação com a base de dados do Instituto Nacional de 

Padrões e Tecnologia dos Estados Unidos (NIST).  

Inicialmente a dessulfonação do composto 1 (bentazona) dá origem ao produto 2 (AIBA) que já foi 

identificado por Wagner et al. em solos [248] , Nilles et al. em águas na ausência de catalisador [256], 

Gkika et al. com TiO2 Degussa e polioxometalatos [251, 252] e Medeiros et al. com ferro 

metálico/peróxido de hidrogénio [262]. O AIBA após a adição de radical hidroxilo e subsequente perda 

de isopropilamina origina a formação do ácido 2-aminobenzoico (3), que já foi identificado por 

Wagner et al. [248] e por Medeiros et al. [262]. A oxidação do grupo amina do produto 2 origina o 

derivado do nitrosilo (5), que já foi identificado por Nilles et al. [256], via intermediário 4. A oxidação 

adicional do produto 5 dá o derivado nitro (6), também identificado por Nilles et al. [256], que por 

desnitração dá o N-isopropilbenzamida (7). 
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Figura 4.8 Possível rota para a degradação fotocatalítica da bentazona na presença de TiO2 via formação de 

produtos 2 a 7 [255]. 
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4.3 Resultados e Discussão 
 

4.3.1 Determinação do Coeficiente de Absorção Molar 

A probabilidade de uma substância absorver radiação a um dado comprimento de onda é dada pelo 

coeficiente de absorção molar (ε). Esta é uma propriedade intrínseca das substâncias e além de 

depender da substância e do comprimento de onda utilizado, depende também do solvente. O 

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

O comportamento da bentazona em solução aquosa foi estudado por espectroscopia de absorção UV-

vis e obteve-se o espectro representado na Figura 4.9 o qual mostra absorção máxima a 224,5 nm e 

duas bandas de menor intensidade a 245 nm e 333,5 nm com ausência de absorção a partir de 400 nm.  

Assume-se que a banda mais intensa da bentazona corresponde à transição eletrónica 𝜋 → 𝜋∗ do 

cromóforo C=O ligado ao anel aromático, conhecido por benzoílo. A banda a 333,5 nm de menor 

intensidade corresponde a transições eletrónicas 𝑛 → 𝜋∗ do mesmo cromóforo. 
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Figura 4.9 Espetro de absorção UV-vis da solução aquosa de bentazona 5,0x10-5 mol.dm-3. 

 

Para a determinação do coeficiente de absorção molar foi preparada uma solução stock de concentração 

5x10-5 mol.dm-3, a partir da qual se obteve por diluição seis soluções aquosas de concentrações 

diferentes, para cada ensaio. As absorvâncias foram registadas ao comprimento de onda máximo da 

bentazona (λ=224,5 nm) em função da concentração (tabela 0.1, anexo III) e foi traçado o gráfico 

correspondente, representado na Figura 4.10. 
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 Ensaio 1

 Ensaio 2

A
b
s

C (mol.dm
-3
)

Equation y = a + b*x

Plot Book1_B Book1_C

Weight No Weighting

Intercept 0 ± -- 0 ± --

Slope 33410,68852 ± 334,21316 33490,78677 ± 302,59915

Residual Sum of Squares 0,00258 0,00333

Pearson's r 0,99975 0,99976

R-Square(COD) 0,9995 0,99951

Adj. R-Square 0,9994 0,99943

 
Figura 4.10 Representação gráfica da absorvância em função da concentração da bentazona. 

 

Analisando o gráfico representado na Figura 4.10, pode-se verificar que existe uma boa linearidade 

entre a absorvância e a concentração da bentazona, obtendo-se para o comprimento de onda de 224,5 

nm um coeficiente de absorção molar de ɛ=33450±40 dm3.cm-1.mol-1. A literatura refere o valor de ε 

superior a 104 dm3.cm-1.mol-1 para o mesmo comprimento de onda, embora não indique um valor 

numérico [250]. 

 

 

4.3.2 Fotólise da bentazona 

Embora a irradiação ultravioleta na presença de oxigénio seja, por si só, um agente oxidante poderoso, 

que normalmente é suficiente para interagir com a estrutura eletrónica da matéria, tem geralmente uma 

eficiência mais baixa na degradação de poluentes orgânicos em comparação com processos de 

fotooxidação em que ela atua de forma fotocatalítica, por exemplo UV/TiO2. 

A degradação da bentazona foi estudada por fotólise direta na presença de radiação ultravioleta com 

λmáx=254 nm e radiação policromática com λ>320 nm, λmáx=365 nm, de forma a ser possível obter 

informação sobre a degradação em condições que simulam a radiação solar. 
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4.3.2.1 Fotodegradação direta da bentazona a 254 nm 

Para este estudo, um volume de 300 mL de uma solução de bentazona de concentração 5,0x10-5 

mol.dm-3 foi sujeita a radiação de comprimento de onda de 254 nm durante 60 min. A lâmpada utilizada 

foi uma de mercúrio de média pressão TQ150 da Heraeus, com uma manga de quartzo. 

A degradação do pesticida é confirmada pela observação dos espectros de absorção UV-vis obtidos 

para vários tempos de irradiação, os quais se encontram ilustrados na Figura 4.11.  

Analisando os espectros de absorção verifica-se a diminuição das bandas características da bentazona 

(224,5 nm e 333,5 nm), e a formação de uma nova banda a 275 nm durante os primeiros 10 min, cuja 

absorvância é de 0,18, no entanto no final do período de irradiação verifica-se o desaparecimento 

praticamente total de todas as bandas. 

Após 60 min de irradiação a percentagem de degradação da bentazona determinada por UV-vis foi de 

96%. Desta análise conclui-se que a radiação UVC é eficaz na degradação do pesticida, o que está de 

acordo com a absorção de radiação a este comprimento de onda pelo poluente. 
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Figura 4.11 Espetros de absorção da solução aquosa de bentazona 5,0x10-5 mol.dm-3 fotolisada a 254 nm 

durante diferentes períodos de tempo. 

 

Na figura 4.12 encontram-se representados os cromatogramas de HPLC-DAD da bentazona 

fotolisada com luz a 254 nm. Pela análise dos cromatogramas podemos verificar que ao fim de 30 

min de fotólise, Figura 4.12 b), o sinal correspondente à bentazona aparece muito mais pequeno e 
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verifica-se a existência de dois sinais para tempos de retenção menores que o da bentazona (tr=6,5 

min e tr=8,4 min) que correspondem a possíveis fotoprodutos, uma vez que no cromatograma da 

bentazona, Figura 4.12 a), estes sinais não existem. Passados 60 min de fotólise, Figura 4.12 c) não 

se observam quaisquer sinais referentes ao tr da bentazona o que demonstra que esta se degradou na 

totalidade, ou seja 100% de degradação, e os fotoprodutos que apareciam a 30 min de fotólise 

também foram degradados. 

 

 

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

fotólise com radiação a 254 nm a) t=0 min, b) t=30 min e c) t=60 min. 

 

Análises de TOC indicam que 95% do pesticida bentazona mineralizou, o que significa que todo o 

composto que degradou se transformou em CO2, H2O, compostos de nitrogénio e enxofre, que é o que 

se pretende em qualquer poluente. 

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

de pseudo-primeira ordem com uma constante de velocidade de aproximadamente 9,2x10-2 min-1. 
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Figura 4.13  Cinética da degradação da solução aquosa de bentazona 5,0x10-5 mol.dm-3 (λmáx = 224,5 nm) 

fotolisada a 254 nm.  

 

 

4.3.2.2 Fotodegradação direta da Bentazona a 365 nm 

O estudo da degradação da solução de bentazona de concentração 5,0x10-5 mol.dm-3 com radiação UV 

a λmáx=365 nm foi realizado usando a mesma lâmpada de mercúrio de média pressão 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 irradiação 

observa-se um decréscimo razoável da intensidade das bandas características da bentazona. Após os 

30 min de irradiação dá-se o aparecimento de uma nova banda a 275 nm, permanecendo sempre 

crescente até ao final da fotólise, ao contrário do que acontece com a irradiação a 254 nm. Como se 

pode verificar pela observação dos espetros existe um ponto isosbéstico a λ~308 nm. Ao fim de 360 

min estima-se uma percentagem de degradação de 45%, a partir da diminuição de intensidade da banda 

a λmáx = 224,5 nm, mas é evidente a existência de fotoprodutos com absorção a 275 nm.  
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Figura 4.14 Espetros de absorção da solução aquosa de bentazona 5.0x10-5 mol.dm-3 fotolisada a 365 nm 

durante diferentes períodos 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 está a degradar. Ao fim de 240 min a percentagem de degradação 

obtida foi de 42,8%. No cromatograma da Figura 4.15 d) verifica-se a existência de sinais para tempos 

de retenção menores que o da bentazona (tr=6,5 min e tr=8,6 min) que corresponderam a possíveis 

fotoprodutos. Estes mesmos sinais aparecem nos cromatogramas correspondentes à fotólise com luz a 

254 nm, mas para tempos de fotólise muito menores. 

Análises de TOC demostram que dos 45% de composto que se degradou apenas 23% mineralizou, o 

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

fotólise com radiação a 365 nm a) t=0 min, b) t=10 min, c) t=30 min e d) t=240 min. 

 

A cinética de degradação da bentazona foi estudada e encontra-se representada na Figura 4.16, 

obtendo-se uma constante de velocidade de 2,1x10-3min-1, e ordem de reação zero. 
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Figura 4.16 Cinética da degradação da solução aquosa de bentazona 5,0x10-5 mol.dm-3 (λmáx = 224,5 nm) 

fotolisada a 365 nm. 
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4.3.3 Degradação fotocatalítica da bentazona na presença de TiO2 com radiação a 

λmáx=365 nm 

A capacidade de degradação com radiação, em processos de oxidação, pode ser aumentada por 

materiais semicondutores, nomeadamente o dióxido de titânio. 

O processo fotocatalítico heterogéneo é iniciado por ação da irradiação do TiO2 com luz UV-A, uma 

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

Uma das etapas iniciais do processo de catálise de compostos orgânicos consiste na adsorção do 

composto à superfície do catalisador. Assim, para todas as experiências de fotocatálise realizadas, a 

pré-adsorção no catalisador TiO2 na ausência de luz UV foi seguida por espectroscopia de absorção 

durante 90 min, o tempo necessário para se atingir o equilíbrio. 

Nesta parte do trabalho foram testados os vários catalisadores de titânio sintetizados, descritos nos 

Capítulos 2 e 3 e para efeitos comparativos o catalisador comercial TiO2 P25. 

 

 

4.3.3.1 Influência da quantidade de catalisador TiO2 B 400 

Nos processos de degradação fotocatalítica, um dos parâmetros que influencia a cinética das reações 

é a quantidade de catalisador presente em suspensão. Como as reações ocorrem à superfície do 

catalisador, torna-se necessário estimar a quantidade ideal de catalisador para determinada 

concentração de poluente. Quando se tem uma quantidade de catalisador menor que a ideal, o número 

de sítios ativos necessários para a reação torna-se o limitante da reação, aumentando o tempo de reação 

e diminuindo a eficiência do processo. Mas existe um limite máximo na quantidade de catalisador em 

solução. Acima deste limite, o número de partículas em solução acaba por influenciar na penetração 

da luz através da solução, diminuindo o número de partículas ativadas fotocataliticamente e como 

consequência a eficiência de degradação diminui. 

Neste trabalho foi realizado um estudo do efeito da quantidade de catalisador sobre a eficiência da 

fotodegradação, variando a quantidade de catalisador entre 0,025 g.L-1 e 1,2 g.L-1, a fim de determinar 

qual a quantidade ótima de catalisador a utilizar. A concentração inicial de bentazona foi mantida 

constante durante estes ensaios (5,0x10-5 mol.dm-3).  

A Figura 4.17 mostra a influência da quantidade de TiO2 B 400 na percentagem da fotodegradação da 

bentazona, determinada ao comprimento de onda máximo, λ=224,5 nm. Da análise da figura pode 
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observar-se que a percentagem de degradação aumenta com o aumento da quantidade de catalisador 

até 1,0 g.L-1. Quando se aumenta a quantidade de catalisador para 1,2 g.L-1 há uma diminuição da 

degradação do poluente. Deste modo, verifica-se que a quantidade ótima de TiO2 para a degradação 

da bentazona é 1,0 g.L-1.  
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Figura 4.17 Fotodegradação da bentazona 5,0x10-5 mol.dm-3 com diferentes quantidades de TiO2 B 400, pH 

4,5 e λmáx=365 nm. 

 

 

4.3.3.2 Degradação fotocatalítica da bentazona com TiO2 P25 

O dióxido de titânio comercial P25 foi utilizado de forma a podermos comparar a eficiência dos nossos 

materiais na atividade fotocatalítica na degradação da bentazona A fotodegradação do pesticida com 

este material foi realizada nas condições ótimas descritas anteriormente. Antes da degradação na 

presença de luz foi efetuada para todas as amostras uma pré-adsorção durante 90 min na ausência de 

luz. 

Na Figura 4.18 encontram-se representados os espectros de absorção da bentazona ao longo do tempo 

e durante o período de pré-adsorção na presença de 1,0 g.L-1 de TiO2 P25. Da análise dos espetros da 

pré-adsorção não se verifica adsorção da bentazona uma vez que o valor da absorção não altera, ou 

seja, após 90 min as bandas sobrepõem-se a λmáx = 224,5 nm. Os espetros correspondentes à fotólise 

demonstram que logo após 5 min de irradiação há um decréscimo significativo das bandas 

características da bentazona.  
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Figura 4.18 Espectros de absorção da solução aquosa de bentazona 5,0x10-5mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

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

 

A partir dos 90 min há a formação de uma nova banda a ~201 nm, que cresce até aos 210 min, 

permanecendo constante até aos 240 min. Aos 120 min, as bandas características da bentazona 

praticamente não existem, obtendo-se aproximadamente 90% de degradação determinado pela 

absorção no UV-vis a λ=224.5 nm.  

Por HPLC-DAD o valor, determinado para a degradação ao fim de 120 min, foi de 99.5%. A diferença 

entre o valor de degradação determinado por UV-vis e por HPLC-DAD dever-se-á ao facto de termos 

o aparecimento de uma nova banda que se sobrepõe parcialmente com a banda a 224.5 nm que irá 

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

Analisando os cromatogramas da Figura 4.19, referentes à evolução da percentagem de bentazona ao 

longo do tempo verifica-se que após 10 min de fotodegradação, Figura 4.19 b), há a diminuição da 

intensidade do sinal referente à bentazona e o aparecimento de três sinais para tempos de retenção 

menores (tr=5,9 min, tr=6,9 e tr=7,6 min). Ao fim de 30 min de fotodegradação, Figura 4.19 c), verifica-

se que o sinal referente à bentazona tem ainda menor intensidade e que para além dos três sinais já 

existentes há o aparecimento de um novo sinal a tr=8,4 min. Após os 240 min de fotodegradação, 

Figura 4.19 d), não se verifica o sinal referente à bentazona o que indica que toda a bentazona foi 

degradada e apenas se observa um sinal correspondente aos fotoprodutos a tr=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 

fotodegradação com TiO2 P25 e radiação a 365 nm a) t=0 min, b) t=10 min, c) t=30 min e d) t=240 min. 

 

A mineralização total obtida por ensaios de TOC foi de 84%, menor que usando apenas a radiação a 

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

 

 

4.3.3.3 Degradação fotocatalítica da bentazona com os catalisadores TiO2 B 400 e 500 

Na Figura 4.20 encontram-se representados os espectros de absorção da bentazona ao longo do tempo 

de irradiação na presença de TiO2 B calcinado a 400ºC e inserido um gráfico com os espetros de pré-

adsorção onde se pode observar que inicialmente há um grande decréscimo da banda principal, mas 

após 90 min já existe o equilíbrio, tendo-se obtido uma percentagem de adsorção de 10% relativamente 

à quantidade inicial de bentazona. Da análise dos espetros de fotodegradação verifica-se que a banda 

de absorção ao comprimento de onda 224,5 nm vai sempre diminuindo ao longo do tempo de irradiação 

assim como as outras duas bandas características. Após 240 min de irradiação obteve-se um 

desaparecimento de 83% do composto, sem qualquer outra alteração no espetro.  
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Figura 4.20 Espectros de absorção da solução aquosa de bentazona 5.0x10-5 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com 1g.L-1 de TiO2 B400 pH 4.5 e inserido, os espetros durante a pré-adsorção. 

 

Realizou-se, também, o estudo descrito anteriormente com o catalisador TiO2 B500, os dados obtidos 

encontram-se na Figura 4.21. Analisando os espetros de absorção referentes à pré-adsorção 

praticamente não se observa variação na intensidade das bandas ao longo do tempo, sendo a adsorção 

de apenas 2,5%. Como se pode verificar a percentagem de adsorção obtida para o catalisador TiO2 

B500 é muito menor que para o TiO2 B400, este facto deverá estar relacionado com a maior 

cristalinidade, menor área de superfície e menor volume de poro. Os espetros referentes à irradiação 

da solução de bentazona mostram que há degradação da mesma ao longo do tempo. Após 240 min de 

irradiação obteve-se um desaparecimento de 96% do composto, não se observando a formação de 

bandas novas, tal como aconteceu com o catalisador TiO2 B400.  
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Figura 4.21 Espectros de absorção da solução aquosa de bentazona 5,0x10-5 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com 1g.L-1 de TiO2 B500 e inserido, os espetros durante a pré-adsorção. 

 

Analisando os cromatogramas da Figura 4.22, referentes à evolução da percentagem de bentazona ao 

longo do tempo verifica-se que após 10 min de fotodegradação, Figura 4.22 b), há a diminuição da 

intensidade do sinal referente à bentazona e o aparecimento de dois sinais para tempos de retenção 

menores (tr=5,9 min e tr=7,6 min). Ao fim de 30 min de fotodegradação, Figura 4.22 c), verifica-se 

que o sinal referente à bentazona tem ainda menor intensidade e que para além dos dois sinais já 

existentes há o aparecimento de dois novos sinais a tr=6,9 min e tr=8,4 min. Ao fim de 240 min de 

fotodegradação, Figura 4.22 d) ainda existe sinal referente à bentazona o que indica que esta não foi 

totalmente degradada e apenas se observa um sinal correspondente aos fotoprodutos a tr=5,9 min, 

indicando que os outros fotoprodutos foram degradados. 

Comparando os resultados obtidos com os do TiO2 P25 verifica-se que se obtêm os mesmos sinais aos 

mesmos tempos de retenção, mas que o sinal a tr=6,9 min com o TiO2 B500 aparece mais tarde, ou 

seja, a reação de fototransformação é mais lenta.  

Determinou-se a percentagem de degradação da bentazona por HPLC-DAD tendo-se obtido 98,9% de 

degradação. Análises de TOC efetuadas demostram que nem todo o composto mineralizou, uma vez 

que só se obteve 74% de mineralização, 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 

fotodegradação com TiO2 B500 e radiação a 365 nm a) t=0 min, b) t=10 min, c) t=30 min e d) t=240 min. 

 

Analisando os dados obtidos com a utilização do catalisado TiO2 B calcinado a 400ºC e 500ºC, 

verifica-se que com o TiO2 B500 os resultados são melhores relativamente à degradação da bentazona. 

Este catalisador apresenta uma menor percentagem de adsorção, mas uma maior percentagem de 

degradação do pesticida. Este resultado pode ser explicado pelo facto de o catalisador calcinado a uma 

temperatura superior apresentar maior cristalinidade enquanto o calcinado a 400ºC apresenta fraca 

cristalinidade embora a área de superfície catalisador calcinado a 500ºC seja menor, conforme indicado 

nos resultados do Capítulo 3. 

 

 

4.3.3.4 Degradação fotocatalítica da bentazona com o catalisador TiO2 M500 

O catalisador TiO2 sintetizado pelo método sol-gel não acidificado calcinado a 500ºC também foi 

testado na degradação da bentazona.  

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

de irradiação na presença de TiO2 M500. A percentagem de adsorção na ausência de luz foi 3,8%. Da 
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análise dos espetros de fotodegradação verifica-se que a banda de absorção ao comprimento de onda 

224,5 nm vai sempre diminuindo ao longo do tempo de irradiação assim como as outras duas bandas 

características. Após 120 min há a formação de uma nova banda próxima dos 201 nm, crescendo ao 

longo da fotólise como acontece com o catalisador TiO2 P25. Após 240 min de irradiação foi 

determinada a percentagem de desaparecimento do composto obtendo-se 97%, através da análise de 

UV-vis. 
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Figura 4.23 Espectros de absorção da solução aquosa de bentazona 5,0x10-5 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com 1,0 g.L-1 de TiO2 M500 e inserido, os espetros durante a pré-adsorção. 

. 

Da análise dos cromatogramas de HPLC-DAD, Figura 4.24, podemos verificar que esta solução 

fotodegradada com TiO2 M500 tem o mesmo comportamento que a solução fotodegradada com TiO2 

P25 em relação aos sinais e tempos de retenção obtidos. Tal como acontece anteriormente após 10 min 

de fotodegradação aparecem 3 sinais correspondentes a fotoprodutos, Figura 4.24 b), ao fim de 30 min 

de fotodegradação aparece um novo sinal, Figura 4.24 c), e após 240 min de fotodegradação apenas se 

tem o sinal correspondente ao fotoproduto com tr=5,9 min, Figura 4.24 d). Quando se faz a 

determinação por HPLC-DAD da percentagem de degradação obtém-se 99,5%. Análises de TOC 

indicam que se tem uma mineralização da bentazona de 75%. 

 



Capítulo 4 – Estudo da Fototransformação da Bentazona Usando os Catalisadores Sintetizados 

 

 
120           Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 

 

Figura 4.24 Cromatogramas de HPLC-DAD da bentazona, detetados a 224,5 nm, com diferentes tempos de 

fotodegradação com TiO2 M500 e radiação a 365 nm a) t=0 min, b) t=10 min, c) t=30 min e d) t=240 min. 

 

 

4.3.3.5 Degradação fotocatalítica da bentazona com o catalisador TiO2/CA Darco 500 

Para ver o efeito de inclusão de carvão ativado (CA) no catalisador, realizou-se o estudo descrito 

anteriormente utilizando o TiO2/CA Darco, Figura 4.25. Analisando os espetros de pré-adsorção pode 

observar-se que praticamente não existe oscilação na intensidade da banda de absorção tendo-se obtido 

uma percentagem de adsorção de 5%. Na fotodegradação verifica-se que há uma diminuição das 

bandas de absorção durante a irradiação da solução de bentazona, não se observando o aparecimento 

de novas bandas. Após 240 min de irradiação obteve-se um desaparecimento de 87% do composto. 

Análises 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 absorção da solução aquosa de bentazona 5,0x10-5 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

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

 

 

4.3.3.6 Degradação fotocatalítica da bentazona com o catalisador TiO2/Co 

A degradação fotocatalítica da bentazona com dióxido de titânio dopado com Co2+ foi seguida por 

espetroscopia de absorção, Figura 4.26. Os espetros obtidos aquando da pré-adsorção demonstram que 

há um decréscimo da absorvância no início, mas após os 90 min o espetro sobrepõe-se com o inicial, 

sendo a adsorção praticamente nula. Analisando os espetros de absorção referentes à irradiação da 

solução verificar-se que as bandas características vão diminuindo ao longo do tempo de irradiação e 

não se verifica o aparecimento de bandas novas. Após 240 min de irradiação obteve-se um 

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

apenas 34% do composto mineraliza.  
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Figura 4.26 Espectros de absorção da solução aquosa de bentazona 5.0x10-5 M fotolisada ao longo do tempo 

com 1,0 g.L-1 de TiO2/Co calcinado a 500ºC e inserido, os espetros durante a pré-adsorção. 

 

Da análise de todos espetros verifica-se qua apenas os catalisadores TiO2 P25 e TiO2 M apresentam a 

formação de uma banda nova próximo de 201 nm embora com o TiO2 P25 a sua formação comece a 

um tempo de irradiação menor e atinja valores de absorvância maiores. 

 

 

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

A cinética das reações químicas consiste num dos meios de avaliar a eficiência de fotocatalisadores 

utilizados na degradação de compostos orgânicos. Em geral, a cinética estuda as velocidades das 

reações químicas e leva à determinação das constantes cinéticas que se torna uma abordagem 

importante, uma vez que se conseguem obter informações úteis relativas às propriedades 

fotocatalíticas de diferentes semicondutores, permitindo efetuar um estudo comparativo. 

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

DAD, procurando-se avaliar a eficiência do processo fotocatalítico. 

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

degradação fotoquímica obtidas ajustam-se a uma curva monoexponencial para os diferentes 
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catalisadores e fotólise direta a 254 nm e a um ajuste linear (r2=0,997) para a fotólise direta a 365 nm, 

o que sugere uma cinética de pseudo-primeira ordem e de ordem zero, respetivamente. 
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Figura 4.27 Evolução da concentração da bentazona (λ=224,5 nm) ao longo do tempo na presença dos 

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

 

Na Figura 4.28, encontram-se os espetros de absorção ao longo do tempo de todos os catalisadores 

utilizados na fotodegradação da bentazona determinados por UV-vis. Analisando a figura verifica-se 

que o catalisador que apresenta menor desempenho é o Co/TiO2 500. Os catalisadores que têm 

melhores desempenhos são o TiO2 P25, o TiO2 M500 e o TiO2 B500. Todas as reações de 

fotodegradação obtidas utilizando catalisadores seguem curva monoexponencial, o que sugere que o 

processo de tratamento aplicado conduz a reações de degradação que seguem uma cinética de pseudo-

primeira ordem. 
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Figura 4.28 Evolução da concentração da bentazona (λ=224,5 nm) ao longo do tempo na presença dos 

diferentes catalisadores, determinado por UV-vis. 

 

Na Tabela 4.1 encontram-se sumarizados os valores das constantes cinéticas e percentagens de 

degradação obtidos por UV-vis e HPLC-DAD ao fim de 240 min. Analisando os dados verifica-se que 

a fotólise a 254 nm e os catalisadores TiO2 P25 e TiO2 M500 conseguem degradar totalmente a 

bentazona.  

O catalisador TiO2 B apresenta uma menor constante cinética o que faz com que este seja mais lento 

e consequentemente uma menor percentagem de degradação, ao comparar com os restantes 

catalisadores.  

Quando se utiliza radiação a 365 nm e fotólise direta, verifica-se que este processo é muito lento e 

obtém-se uma percentagem de degradação baixa, isto deve-se ao facto de o composto apenas absorver 

um pouco desta radiação. 

Dos dados obtidos verifica-se que o catalisador TiO2 M apesar de ter uma constante cinética menor 

que o TiO2 P25 é tão bom como este, uma vez que ao fim do mesmo tempo apresentam a mesma 

percentagem de degradação. 
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As análises de TOC demonstram que o catalisador que mais consegue fazer com que a bentazona 

mineralize é o TiO2/CA Darco e o TiO2 P25 e o que menos mineraliza é TiO2/Co. 

 

Tabela 4.1 Valores da constante cinética (k), percentagem de degradação obtidos por UV-vis e HPLC-DAD e 

percentagem de mineralização obtidos para os diferentes catalisadores para t=240 min. 

 

 

 

4.6 Identificação dos fotoprodutos por LC-MS 

Os produtos de fotodegradação da bentazona foram identificados por LC-MS no modo eletrospray 

negativo. Na Figura 4.29 encontram-se os cromatogramas de single ion (SI) da bentazona antes e após 

irradiação durante 60 min na presença de 1,0 g.L-1 de TiO2 B500. Analisando o cromatograma 

podemos verificar que o sinal da bentazona aparece para um tr= 8,40 min e que após 60 min de fotólise 

praticamente não existe bentazona, uma vez que a intensidade do sinal é muito menor. 

Catalisador 
TC (ºC) λmáx 

UV-Vis HPL-DAD 
(%) 

Mineralização 
k (min-1) % deg k (min-1) % deg 

  254 9,2x10-2 96 7,3x10-2 100 95 

  366 2,1x10-3 45 7,2x10-4 42,8 23 

TiO2 P25  366 1,2x10-1 92 1,9x10-1 99,5 84 

TiO2 B 

400 366 2,1x10-2 83    

500 366 3,5x10-2 96 5,8x10-2 98,9 74 

TiO2 M 500 366 6,6x10-2 97 1,2x10-1 99,5 75 

TiO2/CA Darco 500 366 2,9x10-2 87   86 

TiO2/Co 500 366 7,1x10-3 66   34 
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Figura 4.29 Traços de single ion (m/z 239) obtidos para a bentazona em modo negativo, antes e após 60 min 

de irradiação. 

 

Por ESI-MS2, Figura 4.30 obteve-se a fragmentação do sinal observado a m/z 239 (bentazona). A 

principal via de fragmentação envolve a libertação de 42 Da que corresponde à saída do grupo isopropil 

(C3H6), obtendo-se o fragmento com m/z 197. O fragmento com m/z 175 deve-se à dessulfonação da 

bentazona, Figura 4.31. 

 

 

Figura 4.30 Espetro de fragmentação da bentazona, a seta indica o pico fragmentado. 
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Figura 4.31 Produtos correspondentes aos iões m/z 197 e m/z 175 observados após irradiação 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 TiO2 B500 e verifica-se que este apresenta dois picos 

a tr= 5.97 min e tr= 6.63 min, indicando a hidroxilação da bentazona em posições diferentes, no grupo 

isopropil e no anel benzénico, Figura 4.33, como observado por outros autores [246, 248, 251, 252, 

255, 258, 263]. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.32 Traço de single ion obtido a m/z 255, modo negativo para a amostra fotolisada com TiO2 B500 

irradiada 60 min. 

 

tr=5.97 min 

tr=6.63 min 
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Figura 4.33 Produtos correspondentes aos iões m/z 255 observados após irradiação da bentazona que são a 

OH-bentazona. 
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4.7 Conclusão 

A presença de pesticidas em águas superficiais e subterrâneas representa claramente um desafio 

ambiental, particularmente devido aos efeitos desconhecidos sobre a saúde dos seres humanos e 

evidência inadequada do impacto nos organismos aquáticos.  

Neste trabalho foi estudada a atividade fotocatalítica dos catalisadores de TiO2 sintetizados na 

degradação da bentazona.  

A bentazona degrada de um modo direto com radiação de comprimento de onda igual a 254 nm, 

obtendo-se uma degradação 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, são necessários 360 min 

para que seja degradado 45% do pesticida, isto explica-se pelo facto de este pesticida absorver pouca 

luz nesta região do espectro.  

Realizou-se o estudo da influência da quantidade de catalisador na percentagem de degradação 

concluindo-se que para quantidades de TiO2 superiores a 1,0 g.L-1 começa a verificar-se o efeito de 

filtro interno e de dispersão de radiação provocada pela existência de uma quantidade excessiva de 

catalisador, e abaixo desta quantidade a eficiência é menor, logo a quantidade ótima de catalisador é 

de 1,0 g.L-1. 

O catalisador TiO2 M500 foi o que obteve melhor desempenho seguindo-se o TiO2 B500, desempenho 

esse muito semelhante ao do catalisador comercial. 

O TiO2 B calcinado a 500ºC tem melhor desempenho que o calcinado a 400ºC. 

O catalisador com carvão ativado comparado com os catalisadores em que se incorporou metais é o 

que apresenta uma maior eficiência fotocatalítica. 

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 transições localizadas o que favorece a recombinação e-/h+. 

Estudos da cinética da fotólise da bentazona com luz a 245 nm e 365 nm foram seguidos por UV-vis 

e HPLC-DAD verificando-se que no caso da irradiação a 254 nm esta segue uma cinética de pseudo-

primeira ordem, mas no caso da irradiação com 365 nm segue uma cinética de ordem zero. 

A cinética de fotodegradação da bentazona com TiO2 P25, TiO2 B500 e TiO2 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 degradação fotoquímica 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 mineralização, comparável a TiO2 P25. 

Análises para identificação de fotoprodutos (LC-MS) demostram que apenas detetamos dois 

fotoproduto com m/z 255, que correspondem à hidroxilação da bentazona, que sugere a importância 

de reações do radical hidroxilo. 

 



 

Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 131 

 

 

 

 

 

 

  Estudo da Fotodegradação do Alprazolam com 

Nanopartículas de TiO2 Sintetizadas 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Capítulo 4 – Estudo da Fototransformação da Bentazona Usando os Catalisadores Sintetizados 

 

 
132           Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 

 



Capítulo 5 – Estudo da Fotodegradação do Alprazolam com Nanopartículas de TiO2 Sintetizadas 

 

Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 133 

5.1 Introdução  

O alprazolam (ALP) é um psicofármaco pertence ao grupo químico das benzodiazepinas, Figura 5.1. 

 

 

Figura 5.1 Estrutura das a) benzodiazepinas (1H-benzo-1,4-diazepina) e do b) alprazolam. 

 

As benzodiazepinas (BZD), também designadas por tranquilizantes e ansiolíticos, foram introduzidas 

na prática clínica nos anos 60. Atuam ao nível do sistema nervoso central, produzindo efeitos 

ansiolíticos, sedativos e hipnóticos, normalmente prescritas para o tratamento de uma variedade de 

distúrbios clínicos, incluindo ansiedade, insónia, convulsões, distúrbios de pânico e dependência do 

álcool. Para além destas aplicações terapêuticas, as benzodiazepinas são também utilizadas como 

relaxantes musculares, antiepiléticos, pré-anestésicos [264]. 

Entre todas as classes de agentes terapêuticos, os psicofármacos que compreendem sobretudo 

ansiolíticos, antidepressivos, sedativos e hipnóticos, estão entre os medicamentos mais frequentemente 

prescritos. De acordo com as estatísticas do medicamento publicadas pelo INFARMED, em Portugal 

só no ano 2009, catorze das substâncias ativas mais prescritas pertencem ao grupo farmacoterapêutico 

das drogas psíquicas, com especial relevância para as benzodiazepinas. Entre os anos 2000 e 2009, o 

consumo de psicofármacos no sistema nacional de saúde aumentou 52%, sendo Portalegre, Évora e 

Coimbra os distritos onde se observou um maior consumo de psicofármacos por habitante [265, 266]. 

As substâncias farmacologicamente ativas mais conhecidas são diazepam (Valium), alprazolam 

(Xanax ou Unilan), bromazepam (Lexotan), lorazepam (Lorenin, Ansilor e Lorsedal), oxazepam 

(Serenal), nordazepam e temazepam (Normison) cujas estruturas químicas estão representadas na 

Figura 5.2. 
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Figura 5.2 Estruturas químicas de algumas benzodiazepinas [267]. 

 

As BZD rapidamente substituíram os barbitúricos sendo atualmente os medicamentos mais 

consumidos em todo o mundo devido à facilidade de prescrição e à grande diversidade de indicações 

terapêuticas.  

A International Narcotics Control Board revela que em 2011 as substâncias psicotrópicas mais 

produzidas foram o alprazolam e o diazepam e que juntas representam 63% do total da produção, 

Figura 5.3. 

 

Figura 5.3 Produção de benzodiazepinas por substância ativa, 2011[268]. 
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A Europa é o continente onde há a maior consumo de benzodiazepinas, sendo o alprazolam a 

substância ativa responsável pelas elevadas taxas. O consumo global, que tinha uma média de 4.8 

biliões S-DDD (doses diárias definidas para estatística) entre 2000 a 2005, atingiu uma média de 8.5 

biliões S-DDD durante o período de 2009 a 2011. Os dados mais recentes são de 2011, e indicam que 

os países com maior consumo de alprazolam foram os E.U.A (2.2 biliões S-DDD), Hungria (184 

milhões S-DDD) e Portugal (119 milhões S-DDD) [268]. 

Ao nível europeu, Portugal é dos países que apresenta maiores índices de consumo de BZD, tendo no 

ano 2011 sido comercializadas um total de 56 milhões de embalagens deste grupo terapêutico [265]. 

Dentro do grupo das BZD, o alprazolam é a substância ativa que apresenta maior nível de consumo, 

seguida pelo lorazepam e pelo diazepam. Em 1995 o lorazepam ocupava a primeira posição, tendo 

sido substituído em 2000 pelo alprazolam, o qual continua com uma tendência 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 posição dos medicamentos mais vendidos em 

Portugal [269]. 

O consumo crescente de psicofármacos, em conjunto com o seu modo de ação, reforça a necessidade 

de avaliar os níveis de contaminação e compreender melhor o seu impacto ecológico.  

 

Tabela 5.1 Evolução da utilização de benzodiazepinas em DHD (Dose Diária Definida por 1000 Habitantes) 

entre 1995 e 2009 adaptada de [264, 266]. 

Substância 

Ativa 

Ano 

95 99 00 01 02 03 04 05 06 07 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 10 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 físico-químicas do alprazolam 

O alprazolam é uma benzodiazepina, com um sistema heteroaromático que apresenta um anel 1,2,4-

triazol e um átomo 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 têm uma importância considerável em química terapêutica, uma vez que exibem diversas 

atividades biológicas.  

Dentro das propriedades físico-químicas mais importantes, pode-se destacar que o alprazolam 

apresenta-se sob a forma de cristais brancos, o qual é praticamente insolúvel em água, e solúvel em 

metanol ou etanol. A sua fórmula molecular é C17H13ClN4, que corresponde a um peso molecular de 

308.76 g.mol-1. Tem um carácter ácido com valor de pKa de 2,4 [270]. Algumas das suas propriedades 

físico-químicas estão resumidas na Tabela 5.2. 

 

Tabela 5.2 Propriedades físico-químicas do Alprazolam [271]. 

Características 

Nome IUPAC 8-cloro-1-metil-6-fenil-4H-[1,2,4]triazol[4,3-a] [1,4]benzodiazepina 

Fórmula Química C17H13ClN4 

Massa Molecular 308,76 g.mol-1 

Estado Físico Sólido 

Densidade 1,369 g.cm-3 

Ponto de Fusão 230-231ºC 

Ponto de Ebulição 509ºC a 796 mg Hg 

Solubilidade em água 0,13 g.L-1 a 25ºC (4,2x10-4 mol.dm-3) 

logKOW 4,9 

pKa 2,4 

λmáx 221,5 nm 

 

 

5.1.2 Ocorrência e remoção de benzodiazepinas no meio ambiente 

Quando se discutem os problemas ambientais e os riscos causados pelos fármacos, as benzodiazepinas 

estão entre as substâncias menos abordadas. Os psicofármacos só começaram a ser bem estudados nos 

últimos anos. Desta forma é claro que os dados existentes sobre a presença, efeitos ambientais, destino 
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e persistência destes compostos são escassos, mas sabe-se que podem criar problemas graves quando 

presentes nas águas [272, 273].  

Ao longo da última década, apareceram vários estudos que relatam a ocorrência de benzodiazepinas 

em várias matrizes ambientais, águas de superfície, efluentes de ETAR’s e água potável. A elevada 

persistência ambiental e o destino desses produtos farmacêuticos, bem como os seus produtos de 

degradação e a sua toxicidade para organismos não-alvo é de grande relevância e justifica-os como 

contaminantes ambientais emergentes [25, 272, 273].  

Estudos efetuados anteriormente indicam que foram identificados e detetados em águas muitos 

produtos farmacêuticos pertencentes a esta classe terapêutica em concentrações na ordem dos μg.L-1, 

sendo, no entanto, o diazepam a benzodiazepina mais estudada e mais frequentemente detetada. Este 

psicofármaco foi encontrado pela primeira vez no ambiente em 1981 por Waggot et al. [274], com 

concentrações superiores a 1 μg.L-1 em efluentes de esgotos e, aproximadamente 10 ng.L-1 na água do 

rio Lee (Irlanda). Posteriormente vários estudos indicam a presença de diazepam em diferentes 

matrizes ambientais localizadas em diversas partes do mundo (Alemanha, Bélgica, Itália, Califórnia, 

Roménia), com concentrações entre 0,04 μg.L-1 e 1,18 μg.L-1 [64, 71, 163, 275, 276] 

Em 2009 foi feita uma revisão por Calisto et al. [272] sobre a presença de fármacos psiquiátricos no 

meio ambiente.  

Madureira et al. [25], em 2010,  realizaram o primeiro estudo em Portugal sobre a monitorização de 

seis compostos farmacêuticos emergentes, o qual relata a ocorrência de diazepam ao longo do rio 

Douro com concentração máxima de 3,65 ng.L-1. 

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 referências a estudos 

relativos a este fármaco. Os primeiros estudos da ocorrência de alprazolam no meio ambiente 

remontam a 2002, quando este foi detetado em efluentes de ETAR’s de Espanha, a uma concentração 

de 1 ng.L-1 [21].  

Entre os anos 2008 e 2009 este psicofármaco foi encontrado em águas de torneira e bacias hidrográficas 

da Galiza [277]. Também em Espanha, Gracia-Lor et al. [278], em 2011, identificaram alprazolam 

presente em efluentes de ETAR’s, em concentrações de 7 ng.L-1.  

Yuan et al. [279] por LC-MS/MS, quantificaram 22 fármacos psiquiátricos em efluentes de três 

estações de tratamento de águas, bem como em efluentes de dois hospitais psiquiátricos, na China. Os 

efluentes analisados são sujeitos ao tratamento primário e a tratamentos biológicos, entre os quais 

processos anóxicos, aeróbios e anaeróbios. Neste estudo observaram a presença de fármacos 
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psiquiátricos em concentrações mais elevadas nos efluentes dos hospitais, na ordem das microgramas, 

do que nos efluentes das estações de tratamento municipais, na ordem das nanogramas. 

Dos 22 produtos farmacêuticos, 21 deles tiveram baixas eficiências de remoção durante o tratamento 

primário, sendo o tratamento secundário responsável pela remoção da maior parte dos fármacos. 

Contudo, a maioria dos compostos mostrou ser resistente à degradação. O alprazolam não foi detetado 

em nenhum efluente das ETAR’s municipais, mas estava presente em efluentes dos hospitais 

psiquiátricos.  

O estudo da degradação de benzodiazepinas em água tem sido feito por vários autores [273, 280-288], 

o que será descrito seguidamente. 

Nudelman et al. em 2002 [280, 281] usaram um método de fluorescência, HPLC-DAD e RMN para 

detetar e identificar os produtos de degradação de alprazolam após exposição à fotólise UVA-UVB de 

uma solução aquosa de alprazolam de concentração 3x10-3 mol.dm-3. Os principais produtos de 

fotodegradação 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 triazoloaminoquinoleína, Figura 

5.4. Outro estudo efetuado verificando que alterações no pH mostrou que a fotolabilidade aumenta à 

medida que o pH diminui; a pH 9.0 não ocorre fotodegradação daí os estudos de degradação 

fotoquímica de alprazolam serem realizados em meio ácido. A velocidade de reação foi seguida por 

um método fluorométrico especialmente desenvolvido para estudar a estabilidade dos comprimidos de 

alprazolam sob a eficiência fotoquímica. Três fotoprodutos foram identificados por fluorescência e 

HPLC-DAD, 5-cloro- (5-metil-4H-1,2,4-triazol-4-ilo) benzofenona, triazoloaminoquinoleína e 8H-

alprazolam com os dois últimos a exibirem forte fluorescência. 

 

 

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 fotodegradação direta e indireta de quatro benzodiazepinas 

(alprazolam, diazepam, lorazepam e oxazepam). As benzodiazepinas foram irradiadas com luz solar 

simulada, na presença e ausência de diferentes frações de substâncias húmicas. O lorazepam mostrou 

ser rapidamente degradado pela luz solar, ao contrário de oxazepam, diazepam e alprazolam que são 

altamente resistentes, sendo o tempo de meia vida do alprazolam equivalente a 228 dias de verão. 

Apesar destes compostos apresentarem estruturas muito semelhantes, o alprazolam mostrou ser o mais 

resistente à fotodegradação direta. No geral, os resultados deste estudo destacam que a fotodegradação 

em ambiente natural não é suficiente para evitar a acumulação destes produtos farmacêuticos no meio 

aquático. Foram identificados por HPLC-MS, os fotoprodutos de degradação, obtendo-se dois para o 

alprazolam um com m/z=298 (5-cloro [5-metil-4H-1,2,4-triazol-4-il] benzofenona) que já 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]quinoleína-4-ol), Figura 5.5. 

 

 

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 oxidação, 

aplicando várias concentrações de ClO2, com um tratamento biológico. Foram recolhidas amostras de 

efluentes tratados biologicamente a partir de duas estações de tratamento de águas residuais na Suécia, 

as quais foram enriquecidas com vários princípios ativos (APIs) de diferentes classes terapêuticas, 

nomeadamente analgésicos, esteroides, antibióticos, antidepressivos, ansiolíticos entre outros. A partir 

dessas amostras estudou-se a remoção dos compostos farmacêuticos aplicando várias concentrações 

de dióxido de cloro. Cerca de um terço dos APIs testados resistiram à degradação mesmo com a dose 

mais alta de ClO2 (20 mg.L-1) incluindo o alprazolam, enquanto outros foram reduzidos em mais de 

90% com níveis mais baixos de ClO2 (0,5 mg.L-1).  
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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 

oxidação de um grande número de compostos aromáticos. Contudo este estudo indica que ao fim de 

48h de tratamento a percentagem de remoção de alprazolam foi apenas de 46%. Quando se adiciona 

mediadores da enzima, principalmente o 1-hidroxibenzotriazol (HBT) a percentagem de degradação 

de alprazolam aumenta, sendo de 88%.  

Kosjek et al. [273] através dos seus estudos verificam a presença das benzodiazepinas diazepam, 

lorazepam e oxazepam em amostras de efluentes de hospitais, água do rio e efluentes de ETAR’s da 

Eslovénia. Nesse estudo mostram que o tratamento biológico em condições anóxicas e aeróbias não é 

suficiente para a remoção completa destes fármacos, uma vez que a percentagem de degradação varia 

entre os 16 e os 83%, consoante o fármaco. Ao aplicarem um tratamento físico-químico após o 

tratamento biológico, nomeadamente o processo de adsorção em carvão ativado, a eficiência de 

remoção melhora.  

Dada a limitada degradação do alprazolam nos sistemas apresentados o interesse começa a ser focado 

no potencial dos semicondutores inorgânicos, tais como o TiO2 que têm mostrado ser excelentes 

fotocatalisadores para a degradação de uma variedade de poluentes [97, 289]. 

Sousa et al. [287], em 2012 estudou a fotodegradação da benzodiazepina lorazepam numa ETAR 

municipal contendo outros contaminantes, incluindo o alprazolam, com TiO2 Degussa e luz solar. Para 

as experiências de fotocatálise, os autores usaram CPCs – (compound parabolic collectors) projetados 

para aplicações catalíticas utilizando luz solar. Os autores reportam que este método mostrou ser 

eficiente na remoção de lorazepam, com 59% de mineralização obtida no final da reação, bem como 

para a maioria dos fármacos presentes no efluente da ETAR. Relativamente ao alprazolam a sua 

concentração diminuiu 155 ng.L-1 (~63%) em relação à concentração inicial que era de 244 ng.L-1. 

Os autores também realizam testes de toxicidade aguda dos compostos e dos fotoprodutos com base 

na inibição da bioluminescência 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 não 

apresentar toxicidade significativa, esta também não aumentou durante o processo fotocatalítico. 

Assim a possibilidade de formação de produtos ou metabolitos mais tóxicos é rejeitada. 

Na literatura existe ainda outro estudo, do mesmo ano, em que aplicam o processo foto-Fenton em 

meio heterogéneo para a eliminação de benzodiazepinas presentes em águas da torneira, sugerindo que 

este é um método eficiente alcançando um máximo de mineralização de 71%, no entanto os autores 

não testaram este método com alprazolam [284].  
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Muito recentemente, Tomić et al. [288] estudaram a influência da composição e morfologia de pós de 

brokite (uma das formas do TiO2) na eficiência fotocatalítica na remoção de alprazolam sob irradiação 

de luz numa gama do UV, λ=304-365 nm. Duas séries de pós nanocristalinos tipo brokite foram 

sintetizados usando uma combinação do método sol-gel com o método hidrotérmico usando o TiCl4 

como precursor, variando a temperatura e o tempo de reação. Os pós ricos em brokite, sintetizados a 

200°C, mostraram alta eficiência fotocatalítica, enquanto os pós predominantemente de titanato de 

sódio, obtidos a temperaturas mais baixas (120 e 160ºC), foram quase inativos fotocataliticamente na 

degradação de alprazolam. Com o catalisador brokite pura a remoção foi de 98% de alprazolam nos 

primeiros 30 min de reação fotocatalítica comparável ao TiO2 Degussa P25. Não foram referidos 

resultados de mineralização e identificação de produtos. 

Uma vez que tanto quanto sabemos, apenas existem dois estudos da fotodegradação de alprazolam 

com nanopartículas de TiO2 [287, 288], este fármaco foi escolhido para o estudo da degradação 

fotocatalítica com catalisadores de TiO2. 

Assim neste trabalho irão ser apresentados resultados da fotocatálise com vários catalisadores de 

titânio sintetizados pelo método sol-gel, identificação dos produtos de degradação, grau de 

mineralização e cinética de reação. A comparação dos resultados obtidos com TiO2 P25 é efetuada.  
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5.2 Resultados e Discussão 
 

5.2.1 Determinação do coeficiente de absorção molar 

O alprazolam em solução aquosa foi estudado por espectroscopia de absorção UV-vis, cujo espectro 

representado na Figura 5.6 mostra absorção máxima a 221,5 nm, uma banda de menor intensidade a 

250 nm e ausência de absorção a partir de 325 nm, essas bandas provavelmente serão 

predominantemente devido às transições π → π *, embora alguma contribuição da transferência de 

carga não possa ser excluída. 
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Figura 5.6 Espetro de absorção UV-vis da solução aquosa do alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3. 

 

O coeficiente de absorção molar (ε) de alprazolam foi determinado no seu máximo de absorção 

(λ=221,5 nm) usando a lei de Beer-Lambert para medidas de absorvância em função de concentração.  

Para a determinação do coeficiente de absorção molar foram preparadas três soluções stock de 

diferentes concentrações 1,5x10-5 mol.dm-3, 2,25x10-5 mol.dm-3 e 3,75x10-5 mol.dm-3. A partir destas 

obteve-se por diluição seis soluções aquosas de concentrações diferentes (Tabela 0.2, anexo III) e foi 

traçado o gráfico correspondente, representado na Figura 5.7. 
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Figura 5.7 Representação gráfica da absorvância em função da concentração do alprazolam, λ=221,5 nm. 

 

Analisando o gráfico representado na Figura 5.7, pode-se verificar que existe uma boa linearidade 

entre a absorção e a concentração do alprazolam. Dos resultados obtidos através do traçado do gráfico 

retirou-se o valor do ε pela média do declive das retas. Assim o alprazolam ao comprimento de onda 

de 221,5 nm tem um coeficiente de absorção molar de ɛ=43750±820 dm3.cm-1.mol-1 em boa 

concordância com a literatura que refere o valor de ε ≈40000 dm3.cm-1.mol-1 [283]. 

 

 

5.2.2 Fotodegradação direta do alprazolam 

A degradação do alprazolam foi estudada por fotólise direta na presença de radiação ultravioleta a 

λmáx=254 nm e a λmáx=365 nm, de forma a ser possível obter informação sobre a degradação em 

condições que simulam o ambiente natural. 

 

5.2.2.1 Fotodegradação direta do alprazolam a 254 nm 

Para este estudo um volume de 300 mL de uma solução de alprazolam de concentração 1,5x10-5 

mol.dm-3 foi sujeita a radiação de comprimento de onda de 254 nm durante 180 min.  
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A degradação do fármaco é confirmada pela observação dos espectros de absorção UV-vis obtidos 

para vários tempos de irradiação, os quais se encontram ilustrados na Figura 5.8. Analisando os 

espectros de absorção observa-se a diminuição das bandas características do alprazolam (221,5 nm e 

250 nm), verificando-se no final do período de irradiação o desaparecimento praticamente total das 

bandas de absorção. 

Ao fim de 90 min de fotólise obtém-se uma percentagem de degradação de 37%, enquanto que após 

180 min de irradiação a percentagem de degradação do alprazolam determinada por UV-vis foi de 

90%, indicando que a radiação UVC (luz germicida) é eficaz na degradação do alprazolam. No entanto, 

para a irradiação solar, esta região UVC é quase completamente absorvida por O2 e O3 presentes na 

atmosfera superior e não atinge a superfície da terra. 
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Figura 5.8 Espetros de absorção da solução aquosa de alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada a 254 nm. 

 

A cinética de fototransformação do alprazolam também foi estudada e é representada na Figura 5.9, 

verificando-se uma constante de velocidade de aproximadamente 7,1 (±0,77) x10-3 min-1.  
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Figura 5.9 Cinética da degradação da solução aquosa do alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3, λ=221,5 nm, fotolisada 

a 254 nm. 

 

 

5.2.2.2 Tentativa de fotodegradação direta do alprazolam a 365 nm 

Foi realizado o estudo do efeito de fotólise de uma solução de alprazolam de concentração 1,5x10-5 

mol dm-3 com radiação λmáx=365 nm na ausência de catalisador. A radiação a este comprimento de 

onda foi conseguida pela utilização de uma lâmpada de mercúrio de média pressão TQ 150 utilizando 

uma manga de vidro. 

Como se pode verificar pelos espectros apresentados na Figura 5.10 ao fim de 60 min de irradiação 

não se observa qualquer alteração da intensidade das bandas características do alprazolam. Isto 

significa que este composto não é degradado com luz a este comprimento de onda, o que já era 

esperado uma vez que não absorve radiação a partir dos 325 nm. 
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Figura 5.10 Espetros de absorção da solução aquosa de alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada a 365 nm. 

 

 

5.2.3 Degradação fotocatalítica do alprazolam na presença de catalisadores de 

TiO2 

A capacidade de degradação da radiação a 365 nm pode ser aumentada através da sua utilização em 

processos de oxidação catalítica mediada por materiais semicondutores, nomeadamente o dióxido de 

titânio. 

O processo fotocatalítico heterogéneo é iniciado por ação da irradiação do TiO2 com luz ultravioleta, 

uma vez que este catalisador absorve luz a comprimentos de onda inferiores a 400 nm, o que pode 

conduzir à formação de espécies com elevado poder de oxidação, tais como radicais HO●, através do 

mecanismo de produção do par e-/h+. 

Para este estudo foram testados os catalisadores TiO2 B400, TiO2 B500, o TiO2 M500 e o catalisador 

comercial TiO2 P25 para comparação. 

Uma das etapas iniciais do processo consiste na adsorção das espécies no catalisador. Assim, para 

todas as experiências de fotocatálise realizadas, a pré-adsorção do catalisador TiO2 na ausência de luz 

foi seguida por UV-vis durante 90 min, o tempo necessário para se atingir o equilíbrio. 

Para a obtenção de resultados significativos, em fotocatálise heterogénea, torna-se necessário otimizar 

o processo, ajustando todas as condições tais como a quantidade de catalisador, concentração de 
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substrato, pH, etc. Para isso foi avaliado o efeito da quantidade de TiO2 (TiO2 B500, TiO2 M500 e 

TiO2 P25) e o efeito da concentração de alprazolam a pH=6,0. 

 

5.2.3.1 Efeitos da quantidade de TiO2 na fotocatálise 

Como as reações fotocatalíticas ocorrem na superfície do catalisador, um dos parâmetros que 

influência a cinética da reação é a quantidade de catalisador presente em suspensão. Assim foi 

realizado um estudo sobre o efeito da quantidade de catalisador sobre a eficiência de degradação, 

variando a quantidade de catalisador de 0,25 g.L-1 a 1,0 g.L-1, a fim de determinar qual a quantidade 

ótima de catalisador a utilizar. A concentração inicial de alprazolam foi mantida constante durante 

estes ensaios (1,5x10-5 mol.dm-3).  

As Figuras 5.11 a 5.13 mostram a influência da quantidade de TiO2 B500 e TiO2 M500, e TiO2 P25, 

respetivamente, na percentagem de degradação do alprazolam, determinada ao comprimento de onda 

máximo, λ=221,5 nm. Em todos os casos pode-se observar um crescimento inicial na velocidade de 

degradação com o aumento da quantidade de catalisador, o que é mais evidente na fotocatálise com 

TiO2 B500 e TiO2 M500, do que com TiO2 P25, o que pode ser explicado pelo aumento na quantidade 

de centros ativos disponíveis para a adsorção do fármaco e consequente reação de degradação. No 

entanto, esse aumento é pouco significativo quando se varia a concentração de catalisador de 0,5 g.L-

1 para 1,0 g.L-1, devido ao efeito de filtro interno e de dispersão da radiação provocado pela existência 

de uma quantidade excessiva de catalisador. Para uma concentração de catalisador de 1,0 g.L-1 começa 

a verificar-se o efeito filtro interno, o que demonstra que grandes quantidades de catalisador não são 

necessárias. Deste modo, a quantidade ótima de TiO2 para a degradação do alprazolam foi considerada 

de 0,5 g.L-1.  

Verifica-se que após 120 min de fotólise com os vários catalisadores a degradação é semelhante, no 

entanto a velocidade de degradação inicial é mais rápida com o catalisador TiO2 P25, o que sugere a 

importância do tamanho e morfologia das partículas na fotodegradação. 
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Figura 5.11 Fotodegradação do alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3 com diferentes quantidades de TiO2 B500. 
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Figura 5.12 Fotodegradação do alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3 com diferentes quantidades de TiO2 M500. 
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Figura 5.13 Fotodegradação do alprazolam 1,5x10-5.mol.dm-3 com diferentes quantidades de TiO2 P25. 

 

5.2.3.2 Efeito da concentração de alprazolam usando como catalisador TiO2 B500 

O efeito da concentração inicial de alprazolam na percentagem de degradação foi estudado, variando-

se a sua concentração de 1,3x10-5 mol.dm-3 a 3,5x10-5 mol.dm-3 e mantendo-se constante a quantidade 

de TiO2 B500 em 0,5 g.L-1, Figura 5.14.  

Os resultados referentes a este estudo, Figura 5.14, mostram que para concentrações mais elevadas de 

alprazolam (3,5x10-5 mol.dm-3) a percentagem de degradação é menor quando comparada com a 

fotodegradação de uma solução cerca de duas vezes mais diluída (1,6x10-5 mol.dm-3) e para soluções 

de concentração ainda menor (1,3x10-5 mol.dm-3). Conclui-se assim que a concentração ótima de 

substrato (alprazolam) a ser degradado para a quantidade de catalisador de 0,5 g.L-1 é de 1,5x10-5 

mol.dm-3 a pH=6,0. 

Para a solução mais concentrada de alprazolam é possível remover cerca de 64% da concentração 

inicial do fármaco após 2 horas de irradiação, sendo necessárias 4 horas para remover 87%, 

percentagem que é conseguida ao fim de 2 horas para uma solução 1,5x10-5 mol.dm-3. 
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Figura 5.14 Efeito da concentração inicial do alprazolam na percentagem de degradação na presença de 0,5 

g.L-1 de TiO2 B500 a pH 6,0. 

 

Observando as Figura 5.15 e 5.16, pode-se verificar que a degradação do alprazolam para as diferentes 

concentrações iniciais, até 120 min de irradiação, segue uma cinética de pseudo-primeira ordem. 
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Figura 5.15 Cinética de degradação do alprazolam com diferentes concentrações iniciais com 0,5 g.L-1 de TiO2 

B500 a pH=6,0. 
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Figura 5.16 Cinética de degradação do alprazolam com diferentes concentrações iniciais com 0,5 g.L-1 de TiO2 

B500 a pH=6,0. 

 

Na Tabela 5.3, encontram-se compilados os resultados referentes à percentagem de degradação e 

constante cinética. Da análise dos resultados pode verificar-se que o alprazolam com a concentração 

de 1,5x10-5 mol.dm-3 é o que apresenta maior percentagem de degradação, para o mesmo tempo de 

irradiação, assim como maior constante cinética. Pode-se constatar que para concentrações maiores a 

percentagem de degradação e a constante cinética são menores. 

Uma causa possível para este efeito é a competição entre o fármaco e os fotoprodutos para o número 

limitado de sítios ativos do catalisador. 

 

Tabela 5.3 Percentagem de degradação (% Deg) e constante cinética (k) resultante da fotodegradação de ALP 

com diferentes concentrações iniciais utilizando 0,5 g.L-1 de TiO2 B500. 

[ALP] (mol.dm-3) 
Tempo (min) k (min-1) % Deg 

1.3x10-5 
90 

1,2x10-2 
70 

120 72 

1.4x10-5 
90 

1,4x10-2 
76 

120 79 

1.5x10-5 
90 

1,8x10-2 
83 

120 87 

1.6x10-5 90 9,8x10-3 59 

3.5x10-5 
90 

8,6x10-3 
54 

120 65 
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5.2.3.3 Fotodegradação do alprazolam com nanopartículas de TiO2 P25 

O dióxido de titânio P25 foi utilizado como catalisador em um ensaio comparativo para com a 

atividade dos catalisadores sintetizados, na fotocatálise do alprazolam. A fotodegradação do fármaco 

com este material foi realizada nas condições otimizadas descritas anteriormente.  

A Figura 5.17 mostra os espectros de absorção do alprazolam fotolisado com diferentes tempos e 

inserido na figura encontram-se os espetros de absorção relativamente à pré-adsorção. Nos espetros de 

pré-adsorção pode verificar-se que estes praticamente se mantêm constantes, não havendo qualquer 

alteração das bandas do alprazolam.  

Nos espetros de absorção referentes à fotodegradação verifica-se que logo após 5 min de irradiação há 

um decréscimo significativo da banda de absorção ao comprimento de onda máximo, com uma 

percentagem de degradação de 50%. Ao fim de 90 min de fotólise praticamente não existe alprazolam, 

obtendo-se por UV-vis 92% de degradação.  

A partir dos 30 min há a evidência de uma banda próximo dos 202 nm que corresponderá a um possível 

fotoproduto, essa banda cresce muito lentamente até ao final da fotólise. 
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Figura 5.17 Espectros de absorção da solução aquosa de alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com TiO2 P25 0,5 g.L-1 a pH=6,0 e inserido os espetros de pré-adsorção. 

 

Efetuou-se o estudo das soluções fotolisadas através de HPLC-DAD e verificou-se após 15 min de 

irradiação, há o aparecimento de um novo pico a tr=9,3 min indicando a presença de um produto. A 

área deste pico vai aumentando ao longo do tempo de irradiação, assim como a diminuição do sinal 

correspondente ao alprazolam, a tr=4,3 min como se pode concluir da análise da Figura 5.18. Aos 30 
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min de irradiação obtém-se 98% de degradação. Após este período o decréscimo do alprazolam é muito 

pequeno e lento sendo a sua percentagem de degradação de 99% após 90 min de irradiação. 

A diferença 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 retenção, já por UV-vis pode-se ver mais do que um 

composto na mesma zona de absorção e de comprimento de onda. 
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Figura 5.18 Gráfico do desaparecimento do alprazolam e aparecimento do produto determinado por HPLC-

DAD, λ=221,5 nm, com TiO2 P25. 

 

A contante cinética obtida por HPLC-DAD foi de 5,4x10-1 min-1 resultante do ajuste a uma 

monoexponencial, Figura 5.19. 

O grau de mineralização da substância alvo, ou seja, a oxidação do alprazolam a CO2, H2O e compostos 

de nitrogénio (N), foi avaliado por análises de carbono orgânico total.  

A quantidade teórica máxima de carbono resultante de uma solução de alprazolam de concentração de 

1,5x10-5 mol.dm-3 é de 3,06 mg.L-1 de carbono. A análise de TOC foi efetuada pelo método analítico 

cujo limite de quantificação é 1,0 mg.L-1 de carbono.  

Determinou-se o TOC de uma solução de alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3 utilizada como branco e das 

soluções de alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisadas com 0,5 g.L-1 de TiO2 P25 após 90 min. O 

resultado obtido indica que a quantidade de carbono existente é menor que o limite de quantificação 

logo a percentagem de mineralização será maior que 85%.  
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Figura 5.19 Resultados cinéticos determinados por HPLC-DAD da solução aquosa de alprazolam 1,5x10-5 

mol.dm-3, λ=221,5 nm, fotolisada com TiO2 P25. 

 

 

 

5.2.3.4 Fotodegradação do alprazolam com nanopartículas de TiO2 B400  

Um estudo semelhante ao realizado com TiO2 B 500 e com TiO2 P25 foi efetuado com o catalisador 

TiO2 B 400. 

Na Figura 5.20 estão representados os espectros de absorção do alprazolam ao longo do tempo de 

irradiação na presença de TiO2 B 400. Ao analisar a figura, verifica-se que o alprazolam é degradado 

ao longo do tempo, obtendo-se aproximadamente 62% de degradação, após 90 min de irradiação. 

Não se verifica a formação de nenhuma banda nova, o que significa que os fotoprodutos a existirem, 

absorvem na mesma região do alprazolam.  
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Figura 5.20 Espectros de absorção da solução aquosa de alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com 0,5 g.L-1 de TiO2 B 400 pH=6,0 e inserido os espetros de pré-adsorção. 

 

O estudo das soluções fotolisadas, por HPLC-DAD a λ=221,5nm, não mostrou qualquer outro pico 

além do alprazolam. Ao fim de 90 min de irradiação ainda existe alprazolam sendo a  percentagem de 

degradação de 86%, valor superior ao obtido por espetroscopia de absorção pelas razões já referidas.  

Na Figura 5.21, encontra-se representada a curva de degradação do alprazolam fotodegradado com 

TiO2 B400 determinada por HPLC-DAD. Analisando os resultados pode-se inferir que a curva de 

degradação segue uma cinética de pseudo-primeira ordem. A contante cinética obtida é de 1,8x10-2 

min-1. 

Avaliou-se o grau de mineralização da substância alvo após fotólise durante 90 min, tendo-se obtido 

1,5 mg.L-1 de carbono, correspondendo a uma percentagem de mineralização de 56%. 
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Figura 5.21 Resultados cinéticos determinados por HPLC-DAD da solução aquosa de alprazolam 1.5x10-5 

mol.dm-3, λ=221.5 nm fotolisada com TiO2 B400. 

 

 

5.2.3.5 Fotodegradação do alprazolam com nanopartículas de TiO2 B500  

A Figura 5.22 representa os espectros de absorção do alprazolam ao longo do tempo de irradiação na 

presença de TiO2 B500. Após 90 min de irradiação obteve-se aproximadamente 83% de degradação, 

determinada por UV-vis, não se observando a formação nenhuma banda nova.  
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Figura 5.22 Espectros de absorção da solução aquosa de ALP 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada ao longo do tempo 

com 0,5 g.L-1 de TiO2 B500 a pH=6,0 e inserido os espetros de pré-adsorção. 
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Efetuou-se o estudo das soluções fotolisadas através de HPLC-DAD e verificou-se não existir o 

aparecimento de nenhum pico novo, logo não se detetando o aparecimento de nenhum fotoproduto. 

Ao fim de 90 min de irradiação ainda se deteta alprazolam obtendo-se uma percentagem de degradação 

de 87%.  

Na Figura 5.23, encontra-se representada a curva de degradação do alprazolam fotodegradado com 

TiO2 B500 determinada por HPLC-DAD. Analisando a figura pode-se inferir que a curva de 

degradação segue uma cinética de pseudo-primeira ordem, tal como nos casos anteriores tendo-se 

obtido uma contante cinética de 4,5x10-2 min-1. 

Determinou-se o grau de mineralização após fotólise durante 90 min, tendo-se obtido 2,1 mg.L-1 de 

carbono, correspondendo a uma percentagem de 38% de mineralização. 
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Figura 5.23 Resultados cinéticos determinados por HPLC-DAD da solução aquosa de ALP 1,5x10-5 mol.dm-3, 

λ=221,5 nm, fotolisada com TiO2 B500. 

 

 

5.2.3.6 Fotodegradação do alprazolam com nanopartículas de TiO2 M500 

O catalisador TiO2 sintetizado pelo método sol-gel não acidificado calcinado a 500ºC também foi 

testado na degradação do alprazolam cujos espetros de absorção ao longo do tempo de irradiação se 

encontram na Figura 5.24. Destes espetros verifica-se que após 5 min de fotólise a intensidade das 

bandas de absorção a 221,5 nm e 250 nm começam a diminuir tendo-se degradado aproximadamente 

10% do composto.  

Ao fim de 90 min de fotólise, verifica-se o desaparecimento do alprazolam com uma percentagem de 

degradação de 92% determinada por UV-vis.  
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Tal como acontece na fotodegradação usando o TiO2 P25, os espetros de degradação do alprazolam 

com catalisador TiO2 M apresentam o aparecimento de uma nova banda próxima dos 202 nm tendo 

esta início por volta dos 30 min. 

200 225 250 275 300 325 350 375 400

0,0

0,1

0,2

0,3

0,4

0,5

0,6

0,7

0,8

200 225 250 275 300 325 350 375 400

0.0

0.1

0.2

0.3

0.4

0.5

0.6

0.7

0.8

0.9

Pré-adsorção

 

 

A
b
s

 (nm)

 t=0 min

 t=30 min

 t=60 min

 t=90 min

 

 

A
b

s

 (nm)

 t=0 min

 t=5 min

 t=10 min

 t=15 min

 t=30 min

 t=60 min

 t=90 min

 

Figura 5.24 Espectros de absorção da solução aquosa de alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3, λ=221,5 nm, fotolisada 

ao longo do tempo com 0,5 g.L-1 de TiO2 M500 e inserido os espetros de pré-adsorção. 

 

Efetuou-se o estudo das soluções de alprazolam fotolisadas com TiO2 M 500 através de HPLC-DAD 

e verificou-se que após 15 min de irradiação há o aparecimento de um novo sinal com um tr=9,9 min 

que indica a presença de um novo composto, cuja área vai aumentando ao longo do tempo de irradiação 

como representado na Figura 5.25. Ao fim de 90 min de irradiação praticamente não existe alprazolam 

sendo a sua percentagem de degradação de 99%. 

Tanto com o catalisador TiO2 P25 como o TiO2 M em solução de alprazolam irradiada há a formação 

de fotoprodutos embora a tempos de retenção diferentes e nas mesmas condições experimentais 

indicando que serão compostos diferentes. 
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Figura 5.25 Gráfico do desaparecimento do alprazolam fotolisado com TiO2 M500 e aparecimento do 

fotoproduto, determinado por HPLC-DAD, λ=221,5 nm. 

 

Na Figura 5.26, encontra-se representada a curva de degradação do alprazolam fotodegradado com 

TiO2 M500 determinada por HPLC-DAD. Analisando a figura pode-se inferir que a curva de 

degradação segue uma cinética de pseudo-primeira ordem tendo-se obtido uma contante cinética de 

9,0x10-2 min-1. 
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Figura 5.26 Resultados cinéticos determinados por HPLC-DAD da solução aquosa de alprazolam 1,5x10-5 

mol.dm-3, λ=221,5 nm, fotolisada com TiO2 M 500. 
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Determinou-se o grau de mineralização do alprazolam após fotólise durante 90 min, tendo-se obtido 

um valor inferior ao limite de quantificação, correspondendo a uma percentagem de mineralização 

superior a 85%. 

Na Figura 5.27, para melhor comparação dos resultados apresentamos a evolução da concentração do 

alprazolam, irradiado ao longo do tempo, na presença 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 não ácido, TiO2 M500, é o que apresenta 

melhores resultados possivelmente devido à maior área de superfície (92,4 m2.g-1) e à 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 calcinação tem influência na velocidade de fotodegradação do 

alprazolam uma vez que com dióxido de titânio calcinado à temperatura 500ºC ao fim de 90 min de 

fotólise obtém-se 83% de degradação, enquanto que com o catalisador calcinado a 400ºC a 

percentagem de degradação obtida é de 62 %. Apesar do TiO2 B400 apresentar maior área de superfície 

(78 m2.g-1) do que o TiO2 B500 (36 m2.g-1), este último apresenta maior cristalinidade e a coexistência 

das duas fases (anatase e rutilo), numa proporção de 50:50, conforme descrito no Capítulo 3.  

O catalisador comercial (TiO2 P25) demonstrou ser mais eficiente na degradação de alprazolam que os 

catalisadores sintetizados pelo método sol-gel, com percentagens de degradação que alcançam os 92% 

em 30 min e, uma constante cinética de 1,9x10-1 mol.dm-3, por UV-vis. 
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Figura 5.27 Evolução da concentração do alprazolam ao longo do tempo na presença dos diferentes 

catalisadores, determinada por UV-vis e HPLC-DAD, λ=221,5 nm. 

 

Na Tabela 5.4 encontram-se sumarizados os resultados referentes à fotodegradação do alprazolam com 

os diferentes catalisadores ao fim de 90 min. Analisando os dados obtidos para as amostras estudadas 

verifica-se uma diminuição da concentração inicial de TOC, o que indica mineralização. É de salientar 

que os dados obtidos para o TiO2 M e TiO2 P25 mostram que praticamente a mineralização foi total. 
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O resultado obtido para a amostra que foi fotolisada com TiO2 B400 indica-nos que houve 

aproximadamente 60% de mineralização da solução. No caso do TiO2 B500 verifica-se que foi o que 

menos mineralizou, indicando que os fotoprodutos detetados são difíceis de mineralizar. 

 

Tabela 5.4 Percentagem de degradação, constante cinética e velocidade inicial resultantes da fotodegradação do 

alprazolam com os diferentes catalisadores, determinadas por UV-vis e HPLC-DAD e resultados de TOC ao fim 

de 90 min de fotodegradação. 

Amostras 

UV-vis HPLC-DAD TOC 

% Deg k (min-1) % Deg k (min-1) mg C.L-1 % miner. 

TiO2 P25 92 1,9x10-1 99 5,4x10-1 <LQ >85 

TiO2 B400 62 4,9x10-3 86 1,8x10-2 1,5 56 

TiO2 B500 83 1,8x10-2 87 4,5x10-2 2,1 38 

TiO2 M500 92 3,4x10-2 99 9,0x10-2 <LQ >85 

 

 

5.2.4 Análise de fotoprodutos por espetroscopia de fluorescência  

Nos casos em que a mineralização não é completa, a caracterização dos fotoprodutos é de grande 

importância na determinação do mecanismo de degradação. Na literatura existe um estudo da 

degradação do alprazolam com radiação UVA e UVB, cujos fotoprodutos foram identificados por 

espectroscopia de fluorescência. Este método permite determinar produtos de degradação a baixas 

concentrações (≥ 10-5mol.dm-3) [280, 281]. 

Os autores referem que os principais produtos resultantes da fotodegradação do alprazolam e que 

exibem fluorescência são triazoloaminoquinoleína e 8H-alprazolam, cujas estruturas químicas estão 

representadas na Figura 5.4. A triazoloaminoquinoleína apresenta uma forte fluorescência, com uma 

banda de emissão a 410 nm para λexc=260 nm. Este composto surge do rearranjo fotoquímicos do anel 

de sete membros de ALP para um anel de seis membros, a deslocalização alargada nestes sistemas 

pode ser responsável pela forte fluorescência observada. O 8H-Alprazolam é formado pela 

desclorinação promovida pela radiação do ALP [280]. 

Nos nossos estudos, por espectroscopia de fluorescência, também foi observada uma forte banda de 

emissão centrada a λmáx=435 nm resultante do fotoproduto fluorescente do alprazolam na presença de 

TiO2 B500 e TiO2 M500 após 15 min de irradiação, Figura 5.28 e 5.29, respetivamente, não tendo sido 
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observada para tempos de irradiação menores. Esta banda vai diminuindo ao longo do tempo de 

irradiação o que indica que o fotoproduto também se degrada. 
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Figura 5.28 Espetros de emissão com excitação a 260 nm de uma solução de alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3 

não fotolisada e fotolisada na presença de 0,5 g.L-1 de TiO2 B500. 
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Figura 5.29 Espetros de emissão com excitação a 260 nm de uma solução de alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3 

não fotolisada e fotolisada na presença de 0,5 g.L-1 de TiO2 M500. 

 



Capítulo 5 – Estudo da Fotodegradação do Alprazolam com Nanopartículas de TiO2 Sintetizadas 

 

Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 163 

Com o catalisador TiO2 B500 aos 90 min de irradiação, um novo fotoproduto fluorescente, que 

apresenta estrutura vibracional, é detetado pela presença das bandas a 360 nm e 380 nm o que não se 

verifica com o catalisador TiO2 M500, contudo não conseguimos identifica-lo por fluorescência, 

poderá ser eventualmente o composto 8H-alprazolam, composto este que foi identificado por 

Nudelman et al. [280]. 

Os espectros de excitação das amostras fotolisadas a 15 e 90 min foram obtidos com emissão a 360 

nm e 450 nm e podem ser observados na Figura 5.30. Através da sua análise confirma-se que a emissão 

a 360 nm e a 450 nm correspondem a produtos diferentes uma vez que os espectros de excitação são 

distintos. 
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Figura 5.30 Espetros de excitação uma solução de alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada na presença de 0,5 

g.L-1 de TiO2 B500. 

 

 

5.2.5 Identificação dos fotoprodutos por LC-MS 

Os produtos de fotodegradação do alprazolam foram identificados por LC-MS no modo electrospray 

positivo. As amostras estudadas foram as que foram sujeitas a irradiação durante 15 min e 90 min na 

presença de 0,5 g.L-1 de TiO2 B500. 

O cromatograma total de iões (TIC) do alprazolam de concentração 1,5x10-5 mol.dm-3 encontra-se 

representado na Figura 5.31, onde se pode verificar que este apresenta apenas um sinal a tr= 6,86 min.  
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Figura 5.31 TIC da amostra de alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3. 

 

Na Figura 5.32, encontra-se o espectro de massa do alprazolam correspondente ao tempo de retenção 

obtido anteriormente. Usando o modo AutoMS é possível alcançar o MS2 de cada pico, a obtenção do 

perfil de fragmentação que permite a identificação inequívoca dos sinais. A análise de MS2 do pico a 

6.86 min apresenta os seguintes fragmentos principais: 309 (M+1), 281, 274, 240 e 205. O pico de 

fragmentação mais abundante do alprazolam é a m/z 281, que pode ser interpretado como a perda de 

N2, o pico a m/z 274 é formado a partir da clivagem da ligação C-Cl e o pico a m/z 205 atribui-se à 

clivagem do benzaldeído de acordo com a literatura [290]. 

 

 

Figura 5.32 Espetro de massa do alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3. 

 

Como se pode observar no cromatograma total de iões do ALP fotolisado na presença de TiO2 B500, 

após 15 min de fototransformação, Figura 5.33, o pico a 6,86 min é menos intenso e observa-se a 

formação de novos sinais, com tempos de retenção 5,0 min, 6,54 min e 7,4 min correspondem a 

fotoprodutos do alprazolam.  

309.58392
+MS, 6.86min #771

205.99878 240.93724

281.04407

309.07727

+MS2(309.58392), 6.86min #772
0.00

0.25

0.50

0.75

1.00

9x10

Intens.

0

2

4

6

7x10

100 125 150 175 200 225 250 275 300 325 m/z



Capítulo 5 – Estudo da Fotodegradação do Alprazolam com Nanopartículas de TiO2 Sintetizadas 

 

Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 165 

 

Figura 5.33 TIC da amostra de alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3 após 15 min de fototransformação com o 

catalisador TiO2 B500. 

 

Aos 90 min de irradiação, 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. 

 

Figura 5.34 TIC da amostra de alprazolam 1,5x10-5 mol.dm-3 após 90 min de fototransformação. 

 

Os espectros de massa foram realizados para os tempos de retenção 5,0 min, 6,54 min e 7,4 min. A 

análise dos espectros correspondentes às amostras irradiadas durante 15 min e 90 min, mostra a 

existência 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 

(α-hidroxialprazolam) após 15 min, Tabela 5.5. Dos produtos obtidos por HPLC-MS, apenas o α-

hidroxialprazolam ainda não foi reportado, já 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 vários 

autores [290-293]. O fotoproduto (5-cloro (5-metil-4H-1,2,4-triazol-4-il) benzofenona) também já foi 

reportado por diversos autores como tendo sido identificado nos seus estudos [280-283, 290]. Não foi 

identificado por LC-MS a triazoloaminoquinoleína (m/z=308) o que sugere que existe em baixa 

concentração. 

No cromatograma de full scan obtido após 90 min de irradiação, o pico a m/z 327 não é detetado, 

embora os outros compostos estejam presentes. 

 

Tabela 5.5 Iões detetados por ESI(+) MS após a fotodegradação da solução aquosa de ALP 1.5x10-5 mol.dm-3 

na presença de 0.5 g.L-1 TiO2 B500. 

 

 

Nome Estrutura (M) 
ESI(+)MS 

[M+H]+ (m/z) 
tr (min) 

([2- [3- (aminometil) -5-metil-4H- 

1,2,4 -triazol-4-il] -5-clorofenil] 

(fenil) metanona) 

N

O

N

N

CH3

NH2

Cl

 

327 4,98 

(5-cloro (5-metil-4H-1,2,4-triazol 

-4-il) benzofenona) 
O

N N

N

CH3

Cl

 

298 6,54 

 (8-cloro-1-metil-6-fenil-4H- 

[1,2,4]triazol [4,3a][1,4] 

benzodiazepina-4-ol) 

N

N

N

N

Cl

CH3

OH

 

325 7,40 
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5.2.6 Considerações mecanísticas 

Embora não tenha sido feita nenhuma tentativa para realizar um estudo mecanístico detalhado, com 

base nos fotoprodutos observados na seção 5.2.5, propomos um mecanismo para a fototransformação 

inicial do alprazolam na presença de TiO2 que é apresentado no esquema 5.1. Os processos mostrados 

serão posteriormente seguidos por novas reações que conduzem à parcial mineralização, de acordo 

com os resultados de TOC.  

 

 

Esquema 5.1 Mecanismo proposto para a fototransformação do alprazolam catalisado por nanopartículas de 

TiO2. 
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5.3 Conclusões 

Neste trabalho foi estudada a atividade fotocatalítica, do alprazolam, com catalisadores de TiO2.  

Realizou-se o estudo da influência da concentração de catalisador bem como da concentração do 

alprazolam na percentagem de degradação deste concluindo-se que para concentrações de TiO2 

superiores a 0,5 g.L-1 começa a verificar-se o efeito de filtro interno e de dispersão de radiação 

provocada pela existência de uma quantidade excessiva de catalisador. A concentração de fármaco 

também teve influência na percentagem de degradação, demonstrando-se que para concentrações 

superiores a 1,5x10-5 mol.dm-3 a percentagem de degradação diminui, devido possivelmente ao número 

de sítios ativos disponíveis, limitando assim o processo de degradação. Para concentrações inferiores 

as percentagens de degradação também são menores. 

Os desempenhos obtidos empregando os catalisadores sintetizados pelo método sol-gel na degradação 

do alprazolam foram efetivos, na medida em que se verificou uma percentagem de degradação entre 

86% a 99% ao fim de 90 min de irradiação. O alprazolam degrada de um modo direto com radiação 

de comprimento de onda igual a 254 nm, mas não degrada com luz a comprimento de onda igual a 365 

nm, apenas se obteve 9% para tempo de fotólise de 180 min. 

Foi possível observar que o TiO2 B500 é mais eficiente que o catalisador TiO2 B400 na fotodegradação 

de alprazolam, o que leva a crer que a cristalinidade e as fases têm influência na fotodegradação, uma 

vez que o dióxido de titânio a 500ºC tem maior cristalinidade embora menor área de superfície. 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 eficiência na fotodegradação pois a 

fase anatase tem maior atividade fotocatalítica.  

Dos catalisadores sintetizados o que apresenta maior percentagem de degradação é o TiO2 M500, este 

catalisador é quase tão bom como o TiO2 P25. 

A fotodegradação de alprazolam catalisada segue uma cinética de pseudo-primeira ordem, obtendo-se 

constantes de velocidade para o TiO2 B 400 de 1,8x10-2 min-1 e TiO2 B 500 de 4,5x10-2 min-1, 9,0x10-

2 min-1 para o TiO2 M500 e 5,4x10-1 min-1 para o TiO2 P25.  

As análises de TOC demonstram que o alprazolam foi quase completamente mineralizado com o TiO2 

M e o TiO2 P25 ao fim de 90 min de irradiação, o que está de acordo com os dados obtidos por HPLC-

DAD para as percentagens de degradação e para o facto de não se ter detetado nenhum fotoproduto ao 

fim de 90 min. Com o TiO2 B500 observou-se uma percentagem de mineralização menor e daí a 

deteção de fotoprodutos por LC-MS e fluorescência. 
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Por espectroscopia de fluorescência foram identificados dois fotoprodutos luminescentes 

(triazoloaminoquinoleína e 8H-alprazolam), na presença de TiO2 B500 e com TiO2 M500 apenas foi 

detetada a triazoloaminoquinoleína. 

Através da técnica LC-MS foi possível identificar três produtos resultante da fotólise do fármaco com 

TiO2 B 500 que correspondem aos valores de m/z 327, 325 e 297.  
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6.1 Introdução 

Neste capítulo serão apresentados os resultados do estudo da fotodegradação do ibuprofeno (IBP) e do 

naproxeno (NPX) que são anti-inflamatórios não esteroides (NSAIDs) amplamente disponíveis a nível 

mundial. 

O ibuprofeno ((RS)-2-(4-(2-metilpropil) fenil) ácido propanoico), Figura 6.1, é um fármaco do grupo 

dos anti-inflamatórios não esteroides, que têm em comum a capacidade de combater a inflamação, a 

dor e a febre. Tem propriedades anticoagulantes, diminuindo a formação de coágulos sanguíneos. O 

ibuprofeno conjuntamente com outros princípios ativos, como o ácido acetilsalicílico, o paracetamol 

entre outros, fazem parte da lista de fármacos essenciais da Organização Mundial de Saúde [294].  

 

 

Figura 6.1 Representação da estrutura molecular do ibuprofeno, (RS)-2-(4-(2-metilpropil) fenil) ácido 

propanoico). 

 

O ibuprofeno tem um centro quiral na posição α, existindo dois possíveis enantiómeros, Figura 6.2. O 

enantiómero (S)-ibuprofeno é aquele que apresenta atividade anti-inflamatória, analgésica e 

antipirética, sendo o enantiómero (R)-ibuprofeno inativo [295].  

 

 

Figura 6.2 Representação dos enantiómeros do ibuprofeno; a) R (-) ibuprofeno; b) S (+) ibuprofeno [296]. 
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O ibuprofeno é comercializado como mistura racémica há cerca de 30 anos porque, por um lado, o 

custo de produção de um único enantiómero é elevado, e por outro, devido à presença no organismo 

humano de uma enzima do tipo isomerase que converte uma fração substancial de R (-) ibuprofeno 

(50% a 60%) no enantiómero S (+) ibuprofeno [297, 298]. 

O naproxeno [(+) - (S) -2- (6-metoxinaftaleno-2-il) ácido propanoico], Figura 6.3, é um fármaco do 

grupo dos anti-inflamatórios não esteroides amplamente utilizados para o alívio da dor suave a 

moderada e tratamento de osteoartrite e artrite reumatoide [299].  

 

 

Figura 6.3 Representação da estrutura molecular do naproxeno, [(+) - (S) -2- (6-metoxinaftaleno-2-il) ácido 

propanoico]. 

 

O ibuprofeno e o naproxeno são os fármacos mais utilizados em todo o mundo [300]. Devido ao seu 

alto consumo, a sua presença ambiental e potencial impacto ecológico no ambiente aquático são um 

motivo de preocupação. Vários autores têm encontrado ibuprofeno em águas subterrâneas, de 

superfície, sedimentos e mesmo em água de consumo humano [19, 241, 301-304]. 

O ibuprofeno e o naproxeno não-metabolizado são excretados pela urina ou fezes e chegam ao esgoto 

doméstico. Estudos mostram que mais de 70% do ibuprofeno pode ser removido por tratamento 

biológico [305]. Apesar da elevada remoção biológica 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 degradação ibuprofeno utilizando TiO2/UV são descritos na literatura, no entanto a maioria 

deles utiliza concentrações elevadas do composto farmacêutico [19, 41, 310-312]. 

O naproxeno, devido à grande utilização deste medicamento sem prescrição, tem sido detetado em 

águas de superfície, água subterrâneas, e águas potáveis em concentrações da ordem de 25 ng.L-1 a 1,5 

mg.L-1, e a sua remoção através de biodegradações foi estimada em cerca de 71% [19, 313-317].  

A sua remoção em ETAR’s pode variar consideravelmente dependendo do tipo de processo utilizado 

e das condições de operação. Em ETAR’s de lamas ativadas a remoção do naproxeno pode apresentar 
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percentagens de remoção inferiores a 47% ou ser quase de 100%. Em alguns estudos é sugerido que 

são necessários tempos de retenção superiores a 12 horas para uma maior eficiência de eliminação do 

naproxeno.  

A ecotoxicidade do naproxeno e seus fotoprodutos foi testada em alguns organismos aquáticos, tais 

como bactérias, microcrustáceos e algas [318, 319]. A sua presença já mostrou consequências nefastas 

toxicológicas [310] e impacto ecológico negativo sobre a microbiota dos ecossistemas aquáticos [320]. 

A degradação do naproxeno tem sido estudada por cloração, tratamento com biofilme [321], fotólise 

com radiação UV [318, 322, 323], fotocatálise com TiO2 Degussa [324, 325] e fotocatálise com TiO2 

Degussa combinado com a separação por nanofiltração [326]. Alguns resultados com os tratamentos 

acima mencionados mostraram maior toxicidade do efluente devido aos subprodutos. Os resultados 

apresentados indicaram que alguns fotoprodutos são mais ecotóxicos que o naproxeno, no entanto os 

efeitos genotóxicos e mutagénicos não foram encontrados. Os subprodutos do naproxeno produzidos 

através da cloração e de fotólise mostraram baixa biodegradabilidade e alta ecotoxicidade em algas, 

rotíferos e organismos microcrustáceos [327]. 

Na literatura, não foram encontradas indicações sobre os produtos formados durante a fotólise 

direta/oxidação do naproxeno a 254 nm, no entanto foram propostos esquemas de reação para a sua 

fotólise/foto-oxidação em solução aquosa sob condições de irradiação UV solares [328-333]. 

Como indicado anteriormente, os AOP’s mostram resultados promissores na remoção de poluentes de 

sistemas aquosos [112, 310, 312]. No entanto, apenas dois estudos com identificação de fotoprodutos, 

foram publicados sobre a fotocatálise com TiO2 de ibuprofeno e naproxeno [325, 334]. As reações 

químicas geram espécies altamente reativas, como HO•, que se acredita iniciarem o processo de 

oxidação de moléculas poluentes [335-338]. Em fotocatálise heterogénea usando TiO2 / UV, a 

irradiação abaixo de 380 nm gera pares de eletrão/lacuna (e- / h+) na superfície de TiO2, que podem 

reagir com água adsorvida ou O2 e gerar HO• e outras espécies. Embora os AOP’s possam, em alguns 

casos, mineralizar totalmente os compostos orgânicos em CO2, H2O e iões inorgânicos, nem sempre é 

alcançado e, em alguns casos, são produzidos subprodutos mais tóxicos [339-341]. 

O nosso objetivo é utilizar os materiais catalíticos que sintetizámos e verificar se estes são eficientes 

na degradação/mineralização do ibuprofeno e do naproxeno e comparar os resultados com o TiO2 P25. 

A identificação dos fotoprodutos, que é a chave para o entendimento mecanístico da fotodegradação, 

também é um dos nossos focus. 
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6.2 Resultados e Discussão  

 

6.2.1 Determinação do coeficiente de absorção molar do ibuprofeno e do naproxeno 

O comportamento do ibuprofeno e do naproxeno em solução aquosa foi estudado por espectroscopia 

de absorção UV-vis. 

O espetro de absorção do ibuprofeno, Figura 6.4, mostra uma banda de absorção a um comprimento 

de onda de 220 nm e bandas estruturadas, de menor intensidade, a 264 nm e 271 nm com ausência de 

absorção a partir de 300 nm.  
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Figura 6.4 Espetro de absorção UV-vis da solução aquosa de ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3. 

 

Para a determinação do coeficiente de absorção molar foram preparadas rigorosamente, soluções 

aquosas de diferentes concentrações (pH 4,6), a partir da solução mãe 1,5x10-4 mol.dm-3. As 

absorvâncias foram registadas ao comprimento de onda de 220 nm para cada concentração (Tabela 

0.3, anexo III), e foi traçado o gráfico correspondente, representado na Figura 6.5. 



Capítulo 6 – Degradação Fotocatalisada do Ibuprofeno e Naproxeno em Água por Nanopartículas de TiO2 

 

Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 177 

0,0 2,0x10
-5

4,0x10
-5

6,0x10
-5

8,0x10
-5

1,0x10
-4

1,2x10
-4

1,4x10
-4

1,6x10
-4

0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

1,2

1,4

1,6

 Ensaio 1

 Ensaio 2

 Ensaio 3

A
b

s

C (mol.dm
-3
)

Equation y = a + b*x

Plot Ensaio1 Ensaio 2 Ensaio3

Weight No Weighting

Intercept 0 0 0

Slope 9114,683 8905,84861 9145,20889

Residual Sum of Sq 0,00466 0,00317 0,00206

Pearson's r 0,99971 0,99979 0,99985

R-Square(COD) 0,99942 0,99958 0,99971

Adj. R-Square 0,99938 0,99956 0,99967

 

Figura 6.5 Representação gráfica da absorvância em função da concentração do ibuprofeno, λ=220 nm. 

Analisando o gráfico representado na Figura 6.5, pode-se verificar que existe uma boa linearidade 

entre a absorvância e a concentração do ibuprofeno. Dos resultados obtidos através do traçado do 

gráfico retirou-se o valor do ε pela média do declive das retas. Assim o ibuprofeno ao comprimento 

de onda de 220 nm tem um coeficiente de absorção molar de 9055±100 dm3.cm-1.mol-1. 

O espetro do naproxeno em solução aquosa representado na Figura 6.6 apresenta uma banda máxima 

de comprimento de onda de 230 nm e bandas estruturadas de menor intensidade a 262 nm, 271 nm, 

315 nm e 329 nm e ausência de absorção a partir de 350 nm.  
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Figura 6.6 Espetro de absorção UV-vis da solução aquosa do naproxeno 1,5x10-5mol.dm-3. 
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O coeficiente de absorção molar foi obtido do mesmo modo já descrito para o ibuprofeno, a partir da 

solução mãe 1,5x10-5mol.dm-3 com pH de 5,6. As absorvâncias foram registadas ao comprimento de 

onda máximo do naproxeno (λ=230 nm) em função da concentração (Tabela 0.4, anexo III) e foi 

traçado o gráfico correspondente, representado na Figura 6.7. 
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Figura 6.7 Representação gráfica da absorvância em função da concentração do naproxeno, λ=230 nm. 

 

Analisando o gráfico representado na Figura 6.7, pode-se verificar que existe uma boa linearidade 

entre a absorção e a concentração do naproxeno obtendo-se para o coeficiente de absorção molar o 

valor de 78930±283 dm3.cm-1.mol-1. 

 

 

6.2.2 Fotodegradação direta do ibuprofeno e do naproxeno a λmáx=254 nm  

Para este estudo um volume de 300 mL de uma solução de ibuprofeno de concentração 1,5x10-4 

mol.dm-3 (0,309 g.L-1) foi sujeita a radiação de comprimento de onda de 254 nm durante 360 min.  

A degradação do fármaco é confirmada pela observação dos espectros de absorção UV-vis obtidos 

para vários tempos de irradiação, os quais se encontram ilustrados na Figura 6.8. Analisando os 

espectros de absorção verifica-se o desaparecimento da banda do ibuprofeno a 220 nm. A partir dos 5 

min de irradiação uma banda centrada a 258 nm começa a crescer até aos 60 min, a partir do qual se 

verifica o seu desaparecimento. 
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Após 360 min de irradiação a percentagem de degradação do ibuprofeno determinada por UV-vis foi 

de 79%.  
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Figura 6.8 Espetros de absorção da solução aquosa de ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada a 254 nm 

durante diferentes períodos de tempo. 

 

Na figura 6.9, encontram-se as alterações espectrais com a perda de absorção a 220 nm para ibuprofeno 

acompanhada pelo aparecimento de um intermédio que absorve a 258 nm. Esta absorção desaparece 

subsequentemente para deixar uma ampla absorção residual. 
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Figura 6.9 Gráfico da absorção do ibuprofeno e do produto em função do tempo. 
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A cinética de degradação do ibuprofeno é de ordem zero, obtendo-se uma constante de velocidade de 

aproximadamente 1,9x10-3 min-1, Figura 6.10. 
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Figura 6.10 Cinética da degradação da solução aquosa do ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada a 254 nm, 

λ=220 nm, pH=4,6. 

 

 

Uma solução de naproxeno de concentração 1,5x10-5 mol.dm-3 foi sujeita a radiação de comprimento 

de onda de 254 nm durante 30 min.  

Analisando os espectros de absorção obtidos para vários tempos de irradiação, Figura 6.11, verifica-

se o desaparecimento das bandas características do naproxeno (230 nm, 262 nm, 271 nm e 329 nm), 

com o desaparecimento praticamente total das bandas de absorção ao fim de 30 min. Após 30 min de 

irradiação a percentagem de degradação do naproxeno determinada por UV-vis foi de 98%.  
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Figura 6.11 Espetros de absorção da solução aquosa de naproxeno 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada a 254 nm, 

pH=5,6. 

 

Na figura 6.12 podemos observar os gráficos de absorção do naproxeno e do produto em função do 

tempo onde se denota que a banda de absorção inicial a 230 nm quase desaparece e uma banda muito 

mais fraca é observada em 271 nm, banda essa que cresce nos primeiros 5 min e vai decrescendo 

posteriormente. 
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Figura 6.12 Gráfico da absorção do naproxeno e do produto em função do tempo 
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A cinética de degradação do naproxeno é de pseudo-primeira ordem obtendo-se uma constante de 

velocidade de aproximadamente 3,1x10-1 min-1, Figura 6.13. 
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Figura 6.13 Cinética da degradação da solução aquosa do naproxeno 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada a 254 nm. 

 

Comparando a fotólise do ibuprofeno e do naproxeno a 254 nm, verifica-se que estes têm o mesmo 

comportamento em relação ao decréscimo da sua banda principal, no entanto o ibuprofeno demora 

muito mais tempo para se obter a mesma percentagem de degradação do naproxeno. 

 

 

6.2.3 Estudo da fotodegradação direta do ibuprofeno e do naproxeno a λmáx=365 

nm  

O estudo da degradação de uma solução de ibuprofeno de concentração 1,5x10-4 mol.dm-3 com 

radiação UV a λmáx=365 nm na ausência de catalisador foi realizado.  

Como se pode verificar pelos espectros apresentados na Figura 6.14 ao fim de 360 min de irradiação 

observa-se uma pequena alteração na intensidade da banda máxima do ibuprofeno e o aumento da 

banda a 258 nm. Este resultado poderá dever-se ao facto de com esta lâmpada não termos apenas a 

radiação a 365 nm mas termos radiação a um comprimento de onda menor e o ibuprofeno absorver, 

uma vez que a lâmpada não tem apenas este comprimento de onda mas tem vários 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 radiação UV, temos sempre a passar radiação a partir dos 320 nm. Valores 

da banda a 220 nm mostram que este composto é apenas degradado 18% com luz nestas condições. É 

de salientar que aparece uma banda a 258 nm que cresce sempre até ao final do tempo de fotólise. 
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Figura 6.14 Espetros de absorção da solução aquosa de ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada a 365 nm. 

 

Analisando os gráficos da Figura 6.15, podemos verificar que uma pequena mudança foi observada na 

banda máxima caraterística do ibuprofeno após irradiação com 365 nm na ausência de fotocatalisador, 

como era de esperar uma vez que há falta de absorbância neste comprimento de onda, por conseguinte 

observa-se um crescimento na banda correspondente a um fotoproduto. 
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Figura 6.15 Gráfico da absorção do ibuprofeno e do produto em função do tempo. 

Na Figura 6.16 encontram-se os espetros do naproxeno durante 360 min de irradiação com λmáx=365 

nm. Analisando os espetros observa-se alteração na intensidade das bandas características do 

naproxeno. A banda centrada a ~262 nm aumenta até aos 60 min e posteriormente começa a diminuir. 

Verifica-se o aparecimento de duas novas bandas, uma a 310 nm que cresce até aos 90 min e 

posteriormente começa a decrescer e outra a 197 nm que aparece a partir dos 60 min, aumentando 

ligeiramente até aos 300 min e começando a diminuir posteriormente. Provavelmente estas 

diminuições devem-se ao facto de os possíveis novos produtos também começarem a ser degradados. 

Determinou-se a percentagem de degradação por UV-vis do naproxeno a 230 nm após 360 min de 

fotólise, tendo-se obtido 85%. 
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Figura 6.16 Espetros de absorção da solução aquosa de naproxeno 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada a 365 nm. 

 

A Figura 6.17 mostra-nos que a absorvância do naproxeno estende-se para a região UVA (315-400 

nm) sobrepondo-se com a fonte de irradiação (365 nm), de modo que as alterações observadas no 

decréscimo da absorção da banda característica surgem da fotólise direta. Podemos também observar 

a existência de três possíveis produtos, cuja absorção vai crescendo a 197 nm até aos 90 min e 

posteriormente decresce ligeiramente. Já os outros dois possíveis produtos crescem até aos 60 min 

decrescendo ligeiramente após este tempo. 
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Figura 6.17 Gráfico da absorção do naproxeno e dos produtos em função do tempo. 
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A cinética de degradação do naproxeno é de pseudo-primeira ordem com uma constante de velocidade 

de aproximadamente 2,4x10-2 min-1 encontrando-se o gráfico representado na Figura 6.18.  
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Figura 6.18 Cinética da degradação da solução aquosa do naproxeno 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada a 365 nm, 

λ=230 nm. 

 

 

6.2.4 Degradação fotocatalítica do ibuprofeno e do naproxeno na presença de 

catalisadores de TiO2  

A capacidade de degradação da radiação a 365 nm pode ser aumentada através da sua utilização em 

processos de oxidação catalítica mediada por materiais semicondutores, nomeadamente o dióxido de 

titânio. 

As etapas iniciais do processo de degradação fotocatalítica heterogénea de compostos orgânicos 

consiste na adsorção seguida da reação química envolvendo as espécies adsorvidas no catalisador. 

Assim, para todas as experiências de fotocatálise realizadas, a pré-adsorção do catalisador TiO2 na 

ausência de luz UV foi seguida por UV-vis durante 90 min, o tempo necessário para se atingir o 

equilíbrio. 

Neste trabalho foi avaliado o efeito da quantidade de TiO2 na fotodegradação dos fármacos. 
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6.2.4.1 Efeitos da quantidade de TiO2 na fotocatálise 

Foi realizado um estudo sobre o efeito da quantidade de catalisador na eficiência de degradação, 

variando a quantidade de catalisador numa faixa de 0,2 g.L-1 a 1,2 g.L-1, a fim de determinar qual a 

quantidade ótima de catalisador a utilizar. 

A concentração inicial de ibuprofeno e naproxeno foi mantida constante durante estes ensaios, 1,5x10-

4 mol.dm-3 e 1,5x10-5 mol.dm-3, respetivamente.  

A figura 6.19 mostra a influência da quantidade de TiO2 sobre a percentagem de degradação do 

ibuprofeno e do naproxeno, determinado ao comprimento de onda máximo, λ=220 nm e λ=230 nm, 

respetivamente.  

Analisando a figura pode-se verificar que no caso do ibuprofeno à medida que se aumenta a quantidade 

de catalisador há um aumento da percentagem de degradação, tendo-se atingido o máximo para 1,0 

g.L-1 uma vez que com maior quantidade de catalisador a percentagem de degradação começa a 

diminuir o que pode ser explicado por um efeito de filtro interno e de dispersão da radiação provocado 

pela existência de uma quantidade excessiva de catalisador. Em relação ao naproxeno tem-se um 

máximo de degradação quando se utiliza 0,5 g.L-1. Deste modo, a quantidade ótima de TiO2 para a 

degradação do ibuprofeno foi considerada de 1,0 g.L-1 e para o naproxeno 0,5 g.L-1. 
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Figura 6.19 Percentagens de degradação do ibuprofeno e do naproxeno com diferentes quantidades de TiO2 

determinados para λmáx=220 nm e λmáx=230 nm, respetivamente. 
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6.2.4.2 Fotodegradação do ibuprofeno e do naproxeno com TiO2 P25 

O dióxido de titânio comercial P25 foi utilizado como catalisador na fotocatálise do ibuprofeno e do 

naproxeno para comparação com os outros catalisadores sintetizados. A fotodegradação dos fármacos 

com este material foi realizada nas condições ótimas descrita anteriormente.  

A Figura 6.20 mostra os espectros de ibuprofeno de concentração 1,5x10-4 mol.dm-3 na presença de 

1,0 g.L-1 de TiO2 P25 fotolisado ao longo do tempo com λmáx=365 nm. Do gráfico inserido, 

correspondente à pré-adsorção, verifica-se que há um decréscimo da banda de absorção, o que indica 

que o composto ficou adsorvido na superfície do catalisador. Calculou-se a percentagem de adsorção 

que foi 7,2%, em relação à concentração inicial.  

Dos espetros, após fotólise pode-se verificar que logo após 5 min de irradiação há um aumento 

significativo da banda de absorção ao comprimento de onda 258 nm, banda esta que vai crescendo até 

se atingir 60 min de fotólise e posteriormente começa a decrescer. Ao fim de 120 min obteve-se uma 

percentagem de degradação de 63,9% e ao fim de 240 min de fotólise praticamente não existe 

ibuprofeno uma vez que 74% foi degradado sendo este valor determinada por UV-vis. Quando se faz 

esta determinação por HPLC-DAD obtém-se aproximadamente 97% de degradação ao fim de 120 

min, o que indica que praticamente não existe ibuprofeno. Análises de TOC indicam que apenas 47% 

do composto mineralizou o que indica que existem produtos de degradação deste composto que não 

mineralizam. 
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Figura 6.20 Espectros de absorção da solução aquosa de ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com TiO2 P25, 1,0 g.L-1, pH=4,6. 

 

A Figura 6.21 mostra os espectros de naproxeno de concentração 1,5x10-5 mol.dm-3 na presença de 0,5 

g.L-1 de TiO2 P25 ao longo do tempo de fotólise.  

No período de pré-adsorção verifica-se que há uma descida inicial da banda de absorção, mas que ao 

longo do tempo ela tende a aproximar-se da banda inicial. A percentagem de adsorção obtida foi de 

5,8%. 

Analisando os espetros pode verificar-se que logo após 10 min de irradiação há uma diminuição 

significativa das bandas de absorção características 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 já desapareceu não se observando a formação de qualquer banda nova. O composto 

tem uma percentagem de degradação de 79,6%, após 60 min sendo este valor determinado por UV-

vis. Quando se faz esta determinação por HPLC-DAD obtém-se 90,4% de degradação. Análises de 

TOC efetuadas indicam que 79% do composto foi mineralizado após 60 min de fotólise, logo existem 

produtos de degradação que persistem sem degradar. 
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Figura 6.21 Espectros de absorção da solução aquosa de naproxeno 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com 0,5 g L-1 de TiO2 P25. 

 

Neste trabalho a cinética da degradação do ibuprofeno e naproxeno foi seguida por espectroscopia 

UV-vis e HPLC-DAD, procurando-se avaliar a eficiência do processo fotocatalítico. 

Analisando os dados obtidos, Figura 6.22 para o estudo da cinética do ibuprofeno e naproxeno 

fotodegradado com TiO2 P25, pode-se verificar que as curvas de fotodegradação obtidas ajustam-se 

bem a uma curva monoexponencial, o que sugere que o processo de tratamento aplicado conduz a 

reações de degradação que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem, tendo-se obtido uma 

constante cinética de 11,6x10-2 min-1 para o ibuprofeno e 10,2x10-2 min-1 para o naproxeno. 
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Figura 6.22 Evolução do sinal do ibuprofeno e do naproxeno ao longo do tempo na presença do TiO2 P25, 

determinado por HPLC-DAD. 

 

 

6.2.4.3 Fotodegradação do ibuprofeno e do naproxeno com TiO2 B500 

Para testar a eficiência fotocatalítica, o catalisador de dióxido de titânio sintetizado pelo método sol-

gel acidificado, calcinado à temperatura 500ºC, foi aplicado na degradação de ibuprofeno e do 

naproxeno.  

A Figura 6.23 representa os espectros de absorção de ibuprofeno ao longo do tempo de irradiação na 

presença de TiO2 B500 e pré-adsorção. Determinou-se a percentagem de adsorção do composto no 

catalisador obtendo-se 7,6%. 

Ao analisar a figura, verifica-se que o ibuprofeno é degradado ao longo do tempo por fotocatálise, com 

TiO2 B500, obtendo-se 56,6% de degradação após120 min e 78% após 240 min, determinados por 

UV-vis. Pode-se verificar que logo após 5 min de irradiação há um aumento significativo da banda de 

absorção a 258 nm, banda esta que vai crescendo até se atingir 30 min de fotólise e posteriormente 

começa a decrescer. Quando se faz o estudo da degradação por HPLC-DAD o valor obtido é de 96,9% 

ao fim de 120 min. Tendo em conta que por HPLC-DAD a determinação é mais correta porque 

corresponde a cada composto individualmente sem sobreposição como acontece com o UV-vis, a 

diferença entre os dois métodos deve-se à sobreposição de bandas de absorção 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 absorção da solução aquosa de ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com TiO2 B500 1,0 g.L-1. 

 

A Figura 6.24 representa os espectros de absorção do naproxeno ao longo do tempo de irradiação na 

presença de TiO2 B500 e a absorção no escuro cujo valor obtido foi de 6,9%. Analisando a figura pode 

verificar-se que a banda de absorção ao comprimento de onda 230 nm vai sempre diminuindo ao longo 

do tempo de irradiação tendo-se observado ao fim de 60 min de irradiação um desaparecimento de 

81,1% do composto, não se observando a formação de nenhuma banda nova. Quando se faz esta 

determinação por HPLC-DAD obtém-se 92% de degradação. Os resultados de TOC indicam que 

apenas 13% do composto foi mineralizado.  
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Figura 6.24 Espectros de absorção da solução aquosa de naproxeno 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com 0,5 g.L-1 de TiO2 B500. 

 

Os estudos cinéticos efetuados, Figura 6.25, mostram que as curvas de degradação fotoquímica obtidas 

ajustam-se bem a uma curva monoexponencial, o que sugere que o processo de tratamento aplicado 

conduz a reações de degradação que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem, tendo-se obtido 

uma constante cinética de 8,6x10-2 min-1 para o ibuprofeno e 9,8x10-2 min-1 para o naproxeno. 
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Figura 6.25 Evolução do sinal do ibuprofeno e do naproxeno ao longo do tempo na presença do TiO2 B500, 

determinado por HPLC-DAD. 
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6.2.4.4 Fotodegradação do ibuprofeno e do naproxeno com TiO2 M500 

O catalisador TiO2 sintetizado pelo método sol-gel não acidificado calcinado a 500ºC (TiO2 M) 

também foi testado na degradação de ibuprofeno e do naproxeno.  

Os espetros de pré-adsorção encontram-se na figura inserida na Figura 6.26. Através dos dados dos 

espetros determinou-se por UV-vis a percentagem de adsorção tendo-se obtido 8,5%. 

Analisando os espetros de absorção ao longo do tempo de fotólise, Figura 6.26, pode verifica-se que 

após 5 min de fotólise a intensidade das bandas de absorção a 258 nm começam a aumentar até se 

atingir os 30 min de fotólise tendo posteriormente começado a diminuir e as outras bandas 

características diminuem sempre ao longo da fotólise. 

Ao fim de 120 min de fotólise tem-se 63,2% de degradação do composto e ao fim de 240 min de 

fotólise, verifica-se o desaparecimento do ibuprofeno com uma percentagem de degradação de 80% 

determinada por UV-vis. Quando determinado por HPLC-DAD obtém-se uma percentagem de 

degradação 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 absorção da solução de ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do tempo 

com TiO2 M500 1,0 g.L-1. 

 

A Figura 6.27 representa os espectros de absorção do naproxeno ao longo do tempo de irradiação na 

presença de TiO2 M500. Determinou-se a percentagem de adsorção, tendo-se obtido um valor de 7,2%. 
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Comparando com os resultados das adsorções com os outros catalisadores, verifica-se que este é o que 

tem maior adsorção. 

Analisando a figura pode verificar-se que a banda de absorção ao comprimento de onda 230 nm vai 

sempre diminuindo ao longo do tempo de irradiação tendo-se observado ao fim de 60 min de irradiação 

um desaparecimento de 81,3% do composto, não se observando a formação de nenhuma banda nova. 

Quando se faz esta determinação por HPLC-DAD obtém-se 92,8% de degradação. Os resultados de 

TOC indicam que 67% do composto foi mineralizado.  
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Figura 6.27 Espectros de absorção da solução aquosa de naproxeno1.5x10-5 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com 0.5 g.L-1 de TiO2 M500. 

 

Os estudos cinéticos efetuados, Figura 6.28, demonstram que as curvas de degradação fotoquímica 

obtidas ajustam-se bem a uma curva monoexponencial, o que sugere que o processo de tratamento 

aplicado conduz a reações de degradação que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem, tendo-

se obtido uma constante cinética de 1,5x10-1 min-1 para o ibuprofeno e 2,8x10-1 min-1 para o naproxeno. 
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Figura 6.28 Evolução do sinal do ibuprofeno e do naproxeno ao longo do tempo na presença 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 adsorção é ligeiramente maior com o TiO2 M, quando 

usamos a espetroscopia de absorção para esta determinação e maior com o TiO2 P25 quando utilizamos 

o HPLC-DAD para a determinação. 

Verifica-se que a extensão da transformação do ibuprofeno e a constante de velocidade de degradação 

são muito semelhantes para TiO2 M e TiO2 P25, enquanto que com o naproxeno são mais altas com o 

TiO2 M. 

Obteve-se 97% de degradação do ibuprofeno com o TiO2 M após 120 min e com o naproxeno 93% 

após 60 min, mostrando a alta eficiência.  

 

Tabela 6.1 Percentagem de degradação e constante cinética do ibuprofeno determinado por diferentes técnicas, 

após 120 min de fotólise. 

Catalisador 

UV-Vis HPLC-DAD 

% ads % deg k (min-1) % ads % deg k (min-1) 

TiO2 P25 7,2 63,9 4,6x10-2 12,9 97,0 11,6x10-2 

TiO2 B 7,6 56,6 2,2x10-2 1,1 96,9 8,6x10-2 

TiO2 M 8,5 63,2 4,2x10-2 11,6 97,3 12,4x10-2 
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Tabela 6.2 Percentagem de degradação e constante cinética do naproxeno determinado por diferentes técnicas, 

após 60 min fotólise. 

Catalisador 

UV-Vis HPLC-DAD 

% ads % deg k (min-1) % ads % deg k (min-1) 

TiO2 P25 5,8 79,6 2,0x10-2 23,1 90,4 10,2x10-2 

TiO2 B 6,9 81,1 2,7x10-2 5,0 92,0 9,8x10-2 

TiO2 M 7,2 81,3 1,6x10-2 9,7 92,8 13,7x10-2 

 

A eficiência da fotocatálise depende da competição entre a recombinação (e-, h+), das espécies reativas 

como (HO•, h+) com o ibuprofeno e o naproxeno e ainda da fotoreação das espécies NSAID adsorvidas 

no catalisador. 

Para obter alguma informação destes processos, traçou-se o gráfico da formação e desaparecimento 

dos produtos intermediários, com base nas variações de absorção a 258 nm (ibuprofeno) e 262 nm 

(naproxeno), Figura 6.29, que mostram diferenças entre a fotólise direta e a fotocatálise. Com o 

ibuprofeno, há uma absorção mais forte neste comprimento de onda com os fotocatalisadores. Além 

disso, com os catalisadores de TiO2, a concentração intermediária máxima é observada em diferentes 

tempos de fotólise para os três catalisadores. Com irradiação de 254 nm, a concentração máxima do 

intermediário principal é observada após 5 min, enquanto que com irradiação a 365 nm é cerca de 60 

min. Com catalisador e 365 nm de excitação, o máximo é observado após 15 min, confirmando a 

fotocatálise. Com o naproxeno a formação do fotoproduto com absorção a 262 nm só se obtém na 

fotólise direta. 
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Figura 6.29 Comparação de formação e decaimento de intermediários em diferentes comprimentos de onda 

mediante a fotólise da solução aquosa do ibuprofeno (λ = 258 nm) e do naproxeno (λ = 262 nm) com 

irradiação com uma lâmpada de média pressão Hg, na ausência e presença de catalisador. 

 

 

6.2.5 Medidas de carbono orgânico total 

Os valores de TOC para amostras de ibuprofeno e naproxeno após 120 min de fotólise na presença de 

catalisador estão resumidos na Tabela 6.3. Da análise da tabela verifica-se que o TiO2 M conduz a uma 

maior percentagem de mineralização do ibuprofeno, o que está em concordância com dados obtidos 

da constante de velocidade de degradação, mas em contraste com o observado com o alprazolam, em 

que a fotodegradação com o TiO2 P25 conduz a uma maior percentagem de mineralização [342].  

Os dados de TOC para naproxeno usando TiO2 P25 e TiO2 M fornecem as percentagens de 

mineralização de 79% e 67%, respetivamente, que são mais altas do que as observadas para o 

ibuprofeno (47% e 50%, respetivamente). O TiO2 B dá a menor percentagem de mineralização (13% 

para o naproxeno e 42% para o ibuprofeno). 
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Tabela 6.3 Análises de TOC do ibuprofeno e do naproxeno após 120 min de fotocatálise heterogénea com TiO2. 

Catalisador 

ibuprofeno naproxeno 

TOC (mgC.L-1) % miner. TOC (mgC.L-1) % miner. 

TiO2 P25 10 47 0.5 79 

TiO2 B 11 42 2.1 13 

TiO2 M 9.4 50 0.8 67 

 

Sabe-se que o pH da solução aquosa afeta a adsorção de poluentes na superfície do fotocatalisador, 

devido ao seu estado de protonação (pKa (ibuprofeno) = 5,2, pKa (naproxeno) = 4,2) [343]. Em solução 

neutra, tanto o ibuprofeno quanto o naproxeno são principalmente desprotonados; o ponto de carga 

zero de TiO2 é cerca de 6 [344]. Enquanto o TiO2 é carregado positivamente em meio ácido (pH <PZC), 

em pH>PZC, a superfície semicondutora é carregada negativamente, resultando em repulsão 

eletrostática entre o poluente e o semicondutor. No pH utilizado, existe ibuprofeno (pH = 4,6) e 

naproxeno (pH = 5,6) tanto na sua forma ácida como na base conjugada, esperando-se que a base 

conjugada se ligue à superfície do catalisador e provavelmente em maior quantidade da base no caso 

do naproxeno. 

 

 

6.2.6 Caracterização dos produtos gerados na fotocatálise 

Os principais produtos de fotodegradação do ibuprofeno com TiO2 têm sido previamente reportados 

[325, 345] como resultado do ataque hidroxilo e da descarboxilação sem indicação de como ocorre a 

descarboxilação ou da sequência de reação em que a descarboxilação segue um ataque inicial de 

radicais hidroxilo.  

Primeiro procuramos por esses produtos por LC-MS. A Figura 6.30 apresenta sinais de iões 

correspondentes a amostras irradiada e não irradiada de ibuprofeno. Este composto contém um grupo 

ácido 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 irradiação durante 30 min na presença de TiO2 M, i) e 

ii), respetivamente, mostram que o ibuprofeno sofre cerca de 90% de degradação. Derivados 

hidroxilados de ibuprofeno, formados, são vistos a m/z 221 sob polaridade negativa ([IBP+O-H]-). A 
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Figura 6.30 iii) mostra o cromatograma do ião extraído a m/z 221. Um único sinal próximo de 9 min 

sugere a formação de ibuprofeno hidroxilado.  

 

 

Figura 6.30 Traços de single ion do ibuprofeno em suspensão aquosa com TiO2 M, determinados por LC-MS 

sob polaridade negativa, antes e depois da irradiação. i) ibuprofeno antes da irradiação, m/z 205, [IBP-H]; ii) 

ibuprofeno após irradiação, m/z 205, [IBP-H-]; iii) produto de fotodegradação, m/z 221 [IBP + O-H]; iv) 

produto de fotodegradação, m/z 191. 

 

Estudos adicionais sobre a estrutura deste sinal foram realizados pelo ESI-MS2. O espectro ii) da Figura 

6.31 mostra a fragmentação do sinal observado a m/z 221. A principal via de fragmentação envolve a 

libertação de 44 Da que corresponde a CO2 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 fotocatálise por TiO2 dando origem a metil propanol [310, 325, 345]. 

Pensamos que o processo não é este uma vez que é reportado que os álcoois alifáticos perdem 18 Da 

(H2O) após 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 condições de reação, a reação do ibuprofeno com o radical 

hidroxilo, a hidroxilação, ocorre em outra parte da molécula, nomeadamente no anel aromático. A 

reação de radicais hidroxilo com compostos aromáticos alquilados é conhecida envolver vias 

competitivas de adição ao anel aromático para dar radicais hidroxiciclohexadienilo e abstração de 

átomos de hidrogénio da cadeia lateral alquilo, para produzir radicais benzilo [347, 348]. 
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Figura 6.31 Espectros de fragmentação do ibuprofeno e dos fotoprodutos do ibuprofeno. i) MS2 (205); ii) MS2 

(221); iii) MS2 (191). As setas indicam os picos fragmentados. 
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Em fase gasosa [349] e em solução, a adição do radical hidroxilo [347] ao anel é experimentalmente a 

reação dominante. A formação de produtos fenólicos resultantes da reação ibuprofeno foi observada 

após o ataque com HO• durante pulso radiólise de soluções aquosas [348] o que é provável resultar da 

dissociação dos radicais hidroxiciclohexadienilo, como também é sugerido para a fotólise de 

ibuprofeno com TiO2 P25 [350]. Um estudo da teoria do funcional da densidade (DFT) da reação dos 

radicais hidroxilo com ibuprofeno sugere que a abstração do átomo de hidrogénio é mais importante 

que a adição HO• ao anel aromático [351]. No entanto, isso não está de acordo com os resultados da 

observação direta da reação do radical hidroxilo por pulso radiólise [348] e por outro lado as 

velocidades observadas da adição do radical hidroxilo a aromáticos (tipicamente 7x109 M-1.s-1) [347, 

352] são cerca de duas ordens de grandeza mais rápidas do que as calculadas por DFT. Isso pode 

refletir a necessidade de incluir a formação de um aduto intermediário π do radical HO•  ao anel 

aromático [349] no estudo teórico para o processo de adição de radical.  

Os produtos de fotocatálise referidos para o ibuprofeno são relativamente não polares [325, 345] e não 

ionizam eficientemente sob ESI-MS. Portanto, decidiu-se estudar os fotoprodutos de ibuprofeno por 

GC-MS após extração com diclorometano. A Figura 6.32, GC-MS de amostras não irradiadas e 

irradiadas de ibuprofeno em TiO2 M, revela a formação 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 NIST05 (similaridade > 90 %).  

 

 

Figura 6.32 Traços GC-MS de amostras de ibuprofeno extraídas com diclorometano (1:20, diclorometano: 

água) antes da irradiação, i), após irradiação durante 10 min, ii)  após irradiação durante 120 min iii) com TiO2 

M. As estruturas inseridas mostram os compostos identificados. 
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Os espectros de ionização por impacto eletrónico desses produtos são dados na Figura 6.33. Como a 

hidroxilação é o passo principal da reação, pesquisou-se a formação de derivados hidroxilados dos 

produtos mencionados acima identificados por GC-MS. Detetamos a formação de sinais com m/z 192 

por CG-MS (formados por impacto eletrónico) que corresponde ao sinal com m/z 191 formado após a 

perda de um protão sob ESI negativo, Figura 6.30, iv) e 6.31 iii). Este produto pode resultar da 

hidroxilação da 1-(4-isobutilfenil) etanona ou da descarboxilação da ibuprofeno hidroxilado. Os 

compostos resultantes da hidroxilação do 1- (4-isobutilfenil) etanol não foram observados. O composto 

com m/z 176 foi previamente referido por Mandhavan et al. [353] após sonofotocatálise utilizando 

TiO2 Degussa P25 e por Caviglioli et al. [354] após degradação oxidativa de ibuprofeno usando 

solução de permanganato. Illés et al. [348] estudaram a degradação do ibuprofeno induzida por  HO●, 

por pulso radiólise, e também referiram a formação de produtos com (m/z) = 178 e (m/z) = 176. Szabó 

et al. [355] estudaram a fotodegradação 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 NIST05 (similaridade> 90%). 

 

 

Figura 6.33 Espectros de ionização, por impacto eletrónico, dos principais produtos de fotocatálise do 

ibuprofeno. 

 

Os mesmos produtos de degradação foram observados para o TiO2 P25, TiO2 B e TiO2 M. Dados da 

literatura [41, 355] indicam que o fotoproduto 1-(4-isobutilfenil) etanona é tóxico e tem atividade lítica 

sobre os eritrócitos. O 1-(4-isobutilfenil) etanol também mostrou ter efeitos tóxicos na quantidade de 
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proteína celular e da atividade enzimática intracelular da LDH e da GOT em cultura de fibroblastos 

[346, 355, 356].  

Os principais produtos das degradações fotocatalíticas do naproxeno com TiO2 indicados previamente 

resultam da desmetilação, descarboxilação e dimerização [324]. Estudos por espetroscopia de 

absorção, neste trabalho, indicam que o naproxeno sofre quase completa degradação após 15 min de 

irradiação. A extração com diclorometano seguida por análise por GC-MS revelou a formação de 1-

(2-metoxinaftaleno-6-il) etanona (m/z 220) e 1- (2-metoxinaftaleno-6-il) etanol (m/z 202), Figura 6.34 

ii). 

 

 

Figura 6.34 Traços de single ion de LC-MS de naproxeno em suspensão aquosa com TiO2 M, antes e após 

irradiação, sob polaridade negativa, i), GC-MS de naproxeno extraído com diclorometano (1:20, 

diclorometano: água) após irradiação durante 15 min (TiO2 M), ii). As estruturas inseridas mostram os 

compostos identificados. 

 

Os espectros de impacto eletrónico destes produtos, são apresentados na Figura 6.35. Também foram 

detetados vestígios de 2-etinil-6-metoxinaftaleno, Figura 6.36. Todas as identificações foram 

realizadas utilizando a biblioteca espectral de massa NIST05 com similaridades > 90%. Como 

observado para o ibuprofeno, a descarboxilação é responsável pelos produtos principais. Os compostos 
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resultantes da hidroxilação do naproxeno não foram observados por LC-MS ou GC-MS. No entanto, 

não podemos excluir a sua formação, pois esses compostos também podem sofrer fotocatálise. Os 

produtos de dimerização e desmetilação descritos (Mendez-Arriaga et al. [41, 310]) não foram 

encontrados nas nossas amostras. O produto com m/z 200 também foi referido anteriormente por 

Arany et al. [332]. 

 

 

Figura 6.35 Espectros de ionização por impacto de eletrónico dos principais produtos de fotocatálise do 

naproxeno. 

 

 

Figura 6.36 Estrutura química 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 

o 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 

eletrónico). 

Nome m/z Modo de deteção Estrutura 

Ácido 2- (3-hidroxi-4-isobutilfenil) 

propanóico 
221 LC-MS 

 

1-(4-isobutilfenil)etanol 178 GC-MS 

 

1-(4-isobutilfenil)etanona 176 GC-MS 

 

1-etil-4-isobutilbenzeno 162 GC-MS 

 

1-isobutil-4-vinilbenzeno 160 GC-MS 

 

1-(p-tolil)etanol 136 LC-MS 

 

 

 

Tabela 6.5 Fotoprodutos do naproxeno obtidos por GC-MS (impacto eletrónico). 

Nome m/z Modo de deteção Estrutura 

1-(6-metoxinaftaleno-2-il)etanol 202 GC-MS 

 

1-(6-metoxinaftaleno-2-il)etanona 200 GC-MS 
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6.2.7 Considerações mecanísticas 

A transformação fotocatalítica do ibuprofeno foi previamente estudada por Méndez-Arriaga et al. [41, 

310] utilizando foto-Fenton e TiO2 Degussa e por Jallouli et al. [325] usando TiO2. Méndez-Arriaga 

et al. [41, 310] sugeriram que os produtos de baixo peso molecular surgem principalmente da 

descarboxilação e hidroxilação, sendo a hidroxilação a etapa inicial da fotocatálise, seguida da 

desmetilação ou descarboxilação. A fototransformação do naproxeno na superfície do TiO2 foi relatada 

como envolvendo descarboxilação e hidroxilação [357]. Os nossos estudos demonstram que a direta 

descarboxilação é a principal via fotocatalítica para o ibuprofeno e o naproxeno na superfície do TiO2 

e sugere que a interação do grupo ácido carboxílico (ou sua base conjugada) com a superfície 

fotocatalítica é um passo chave na reação.  

Uma hipótese razoável é que tanto o ibuprofeno quanto o naproxeno estão ligados à superfície do TiO2 

e, na fotólise a descarboxilação oxidativa ocorre em paralelo com o ataque do radical hidroxilo. 

Embora a ideia destes processos ocorrem em paralelo esteja de acordo com sugestões recentemente 

reportadas por Jallouli et al. [325] na degradação fotocatalítica heterogénea de ibuprofeno em água 

usando Evonik P-25 TiO2 e um LED UV para excitação a 382 nm, existem algumas diferenças 

mecanísticas. Os passos de reação dependem da localização do substrato e da natureza das espécies 

oxidantes. Algumas das informações mais claras sobre a ligação na superfícies de TiO2 vêm da 

espectroscopia vibracional geração de soma de frequência, SFG, [358]. A ligação do ácido acético à 

anatase envolve exclusivamente quimissorção através do grupo ácido (ou sua base conjugada) na 

superfície do óxido. Na ausência de restrições estéreas, é provável que este seja um modo de ligação 

importante para os ácidos carboxílicos orgânicos. Em contraste, com o metanol, são propostos dois 

modos de adsorção, a fisissorção e a quimissorção dissociativa. O metanol e substratos similares são 

livres de se mover na superfície do semicondutor e reagir com espécies móveis. Esses dois modos de 

ligação provavelmente levam a diferentes reações na fotocatálise heterogénea.  

A natureza das espécies oxidantes no dióxido de titânio, após a absorção inicial de luz e geração de 

pares de eletrão/lacuna, tem sido uma questão de discussão, [94, 97, 289, 299, 359, 360] havendo 

consenso de que lacunas, radicais hidroxilo, radical superóxido, oxigénio singleto e possivelmente 

outras espécies reativas de oxigénio, podem estar envolvidos no processo. As espécies oxidantes 

podem estar ligadas ou livres, o que afetará o tipo de reações possíveis. O principal processo de 

oxidação envolvendo as lacunas dos semicondutores será a transferência de eletrão, enquanto, os 

radicais hidroxilo sofrem predominantemente reações bimoleculares de adição e átomo de hidrogénio, 

mas não é claro que possam induzir transferência de eletrão num único passo como seria necessário se 

estivessem envolvidos na reação de descarboxilação. Em concordância com isto nos estudos de pulso 

radiólise de Illés et al. [348] não foi reportada a formação de produtos descarboxilados. 
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Perceção sobre o que pode estar a acontecer no presente caso com ibuprofeno e naproxeno vem da 

comparação do comportamento do ácido fórmico e metanol na oxidação em elétrodos policristalinos 

de anatase [361]. 

Com o ácido fórmico, a oxidação envolve a transferência direta da lacuna da banda de valência para o 

substrato, que é equivalente à transferência de um eletrão do ácido fórmico/formado para o 

semicondutor para dar HCO2
● radicais, que então originam dióxido de carbono e átomos de hidrogénio. 

Extrapolar o comportamento para outros ácidos carboxílicos sugere as reações: 

RCO2H + h+  → RCO2
. + H+    (Eq. 6.1) 

RCO2
.  → R.  +  CO2     (Eq. 6.2) 

O passo de descarboxilação (Eq. 6.2) ocorre na escala temporal de ps. [362, 363]. Em contraste, 

estudos com metanol na superfície do TiO2 indicam que a oxidação ocorre indiretamente através de 

radicais hidroxilo ligados à superfície [361]. As diferenças no comportamento do ácido fórmico e do 

metanol correlacionam-se bem com os diferentes tipos de ligação identificados por espectroscopia 

SFG [358]. Embora a extrapolação desse comportamento para as duas vias concorrentes observadas 

com ibuprofeno e naproxeno, não seja sem risco, nós sugerimos envolver descarboxilação oxidativa 

do substrato quimissorvido e ataque de radical hidroxilo fisissorvido, mais móvel, pensamos que isso 

fornece uma explicação satisfatória do comportamento observado. A presença de mecanismos 

competitivos pode também explicar a falta de pontos isosbéstico nos espetros de absorção com o tempo 

de fotólise. Estas sugestões mecanicistas para os dois compostos são ilustradas esquematicamente no 

Esquema 6.1. 

 

 

Esquema 6.1 Propostas de vias concorrentes para a degradação fotocatalisada de ibuprofeno e naproxeno por 

TiO2. 
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De acordo com este esquema, as rotas de degradação também são provavelmente afetadas pela 

estrutura do catalisador e pelo pH da solução. Jallouli et al. [325] demonstraram claramente um pH 

ótimo (5,0-5,3) para a degradação fotocatalisada de ibuprofeno com TiO2 Degussa P25, que é devido 

ao balanço entre o ponto de carga zero do catalisador e o pKa do substrato. Também há fortes 

evidências, que a atividade fotocatalítica com TiO2 depende fortemente das fases presentes 

provavelmente influenciado pelo método de síntese, grau de calcinação e morfologia [216]. 

 

 

 

6.3 Fotodegradação do ibuprofeno e do naproxeno com outros materiais 

catalíticos 

A fim de diminuir a band gap e aumentar a eficiência da degradação na zona do espetro solar, nesta 

parte do trabalho serão apresentados resultados da degradação do ibuprofeno e do naproxeno com 

outros catalisadores sintetizados. 

 

6.3.1 TiO2/Carvão Ativado calcinado a 500ºC 

Na Figura 6.37 encontram-se representados os espectros de absorção da solução aquosa de ibuprofeno 

1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do tempo com TiO2/carvão ativado Darco. Analisando a figura, 

verifica-se que após 5 min de fotólise a intensidade da banda de absorção a 258 nm começa a aumentar 

até se atingir os 120 min de fotólise, tendo posteriormente começado a diminuir muito lentamente. 

Ao fim de 120 min de fotólise obtém-se 60% de degradação e após 240 min de fotólise, verifica-se o 

desaparecimento do ibuprofeno com uma percentagem de degradação de 68% determinada por UV-

vis. 

Analisando os espectros verifica-se que existe um ponto isosbéstico, o que indica que o ibuprofeno se 

está a converter num produto de degradação. Na Figura 6.38 encontra-se representados a absorção do 

ibuprofeno e do fotoproduto. Verifica-se que a velocidade de desaparecimento do ibuprofeno 2,0x10-

2 min-1 é menor que a velocidade de aparecimento do fotoproduto 1,1x10-1 min-1. 
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Figura 6.37 Espectros de absorção da solução aquosa de ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com TiO2/CA Darco500 1,0 g.L-1. 
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Figura 6.38 Gráfico da absorção do ibuprofeno e do produto em função do tempo. 

 

O mesmo estudo foi realizado utilizando o naproxeno. Na Figura 6.39 encontram-se representados os 

espectros de absorção da solução de naproxeno fotolisada ao longo do tempo com TiO2/carvão ativado 

Darco. 
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Da análise da Figura 6.39, verifica-se que até aos 30 min de fotólise a intensidade da banda de absorção 

a 230 nm decresce significativamente e após os 180 min, esta permanece praticamente constante. 

Ao fim de 120 min de fotólise obtemos 80% de degradação e após 360 min de fotólise, verifica-se o 

desaparecimento do naproxeno com uma percentagem de degradação de 85% determinada por UV-

vis. 
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Figura 6.39 Espectros de absorção da solução aquosa de naproxeno 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com 0,5 g.L-1 de TiO2/CA Darco 500. 

 

Os estudos cinéticos efetuados para a fotodegradação do ibuprofeno e naproxeno com o catalisador 

com carvão ativado, Figura 6.40, demonstram que as curvas de degradação fotoquímica obtidas 

ajustam-se bem a uma curva monoexponencial, o que sugere que o processo de tratamento aplicado 

conduz a reações de degradação que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem, tendo-se obtido 

uma constante cinética de 2,0x10-2 min-1 para o ibuprofeno e 3,1x10-2 min-1 para o naproxeno. 

Comparando os resultados obtidos com o TiO2 M, uma vez que se seguiu a mesma rota de síntese, 

verifica-se que se obtiveram melhores percentagens de degradação do ibuprofeno quando se utiliza o 

catalisador com carvão ativado, o que indica que o carvão ativado tem um efeito sinérgico, já no caso 

do naproxeno necessitamos de mais tempo para obter as mesmas percentagens de degradação usando 

o catalisador com carvão ativado. 
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Figura 6.40 Evolução da concentração do ibuprofeno e do naproxeno ao longo do tempo na presença do 

catalisador com carvão ativado, determinado por UV-vis. 

 

 

6.3.2 TiO2 /WO3 

Na Figura 6.41 encontram-se representados os espetros de absorção referentes à degradação do 

ibuprofeno com o catalisador TiO2/WO3. Da análise da figura pode-se verificar que a banda de 

absorção a 220 nm diminui ao longo do tempo, tendo-se obtido ao fim de 120 min 61% de degradação 

e após 240 min de fotólise uma percentagem de degradação de 78% determinada por espetroscopia de 

absorção UV-vis. Verifica-se também que a banda a 258 nm tem um aumento ao longo do tempo de 

irradiação até um máximo de 90 min, havendo um decréscimo da mesma após este período. 
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Figura 6.41 Espectros de absorção da solução aquosa de ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com TiO2/WO3 1,0 g.L-1. 

 

Na Figura 6.42 encontram-se representados os espetros de absorção referentes à degradação do 

naproxeno com o catalisador TiO2/WO3. Da análise da figura pode-se verificar que a banda de absorção 

a 230 nm diminui rapidamente ao longo do tempo, tendo-se obtido ao fim de 30 min de fotólise uma 

percentagem de degradação de 92% determinada por UV-vis.  
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Figura 6.42 Espectros de absorção da solução aquosa de naproxeno 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com 0,5 g.L-1 de TiO2/WO3 500. 
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Foram realizados estudos cinéticos às fotólises do ibuprofeno e do naproxeno com o catalisador 

TiO2/WO3 500, Figura 6.43. Os estudos demonstram que as curvas de degradação fotoquímica obtidas 

ajustam-se bem a uma curva monoexponencial, o que sugere que o processo de tratamento aplicado 

conduz a reações de degradação que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem, tendo-se obtido 

uma constante cinética de 1,1x10-2min-1 para o ibuprofeno e 6,6x10-2min-1 para o naproxeno. 

Tendo em conta os resultados obtidos para a degradação do ibuprofeno com TiO2 M e TiO2 P25, 

verifica-se que ao utilizar o catalisador com tungsténio, ao fim do mesmo tempo tem-se 

aproximadamente mais 30% de degradação do que com os catalisadores sem o WO3.  
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Figura 6.43 Evolução da concentração do ibuprofeno e do naproxeno ao longo do tempo na presença dos 

catalisadores de WO3/TiO2 500, determinado por UV-vis. 

 

 

6.3.3 TiO2/Co 

Na Figura 6.44 encontram-se representados os espetros de absorção referentes à degradação do 

ibuprofeno com o catalisador TiO2/Co. Da análise da figura pode-se verificar que a banda de absorção 

a 220 nm começa a aumentar muito lentamente e posteriormente decresce, tendo-se obtido ao fim de 

240 min de fotólise uma percentagem de degradação de 29% determinada por UV-vis. Já para a banda 

a 258 nm observa-se um aumento da mesma ao longo do tempo de irradiação, ou seja, esta banda está 

sempre a crescer.  
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Figura 6.44 Espectros de absorção da solução aquosa de ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com TiO2/Co 500 1,0 g.L-1. 

 

Na Figura 6.45 encontram-se representados os espetros de absorção referentes à degradação do 

naproxeno com o catalisador TiO2/Co onde se pode verificar que a banda de absorção a 230 nm começa 

a subir até aos 30 min e posteriormente diminui ao longo do tempo, tendo-se obtido ao fim de 120 min 

de degradação 31% e após 360 min de fotólise uma percentagem de degradação de 66% determinada 

por espetroscopia de absorção UV-vis.  
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Figura 6.45 Espectros de absorção da solução aquosa de naproxeno 1,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com 0,5 g.L-1 de TiO2/Co 500. 
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O catalisador dopado com cobalto, apresenta degradações mais baixas, comparativamente aos 

catalisadores não dopados. Verifica-se que a reação de degradação é muito lenta, este facto pode dever-

se à existência de estados localizados no cobalto que devido à transferência de grande parte da energia, 

eficiente relaxação não radiativa e recombinação e-/h+, fazem com que a eficiência fotocatalítica seja 

menor. 

 

 

6.3.4 TiO2/Fe impregnado 

O catalisador de titânio com ferro obtido conforme descrito no Capítulo 2, foi feito por impregnação. 

Este catalisador apresenta um tamanho de cristalito de 13.7 Å, uma área de superfície de 75,4 cm2.g-1 

e um diâmetro de poro 0,21 cm3.g-1. 

Na Figura 6.46 encontram-se os espectros de absorção referentes à degradação do ibuprofeno com 

TiO2/Fe. Analisando os espetros na pré-adsorção verifica-se que o composto é bastante adsorvido na 

superfície deste catalisador, tendo-se obtido uma percentagem de adsorção de 45%. 

Analisando os espetros de absorção referentes à fotólise, pode-se verificar que a banda a 220 nm 

permanece praticamente constante, ou seja, parece que o ibuprofeno não se está a degradar ao longo 

do tempo, por sua vez a banda a 258 nm tem um aumento após 5 min de irradiação até aos 15 min de 

irradiação, após este período decresce lentamente.  

A percentagem de degradação do ibuprofeno obtida ao fim de 240 min de fotólise foi de 20%, 

determinada por espetroscopia de absorção UV-vis, um valor muito baixo comparando com as 

degradações obtidas até agora com os catalisadores referidos nas secções anteriores. 

O resultado obtido com o TiO2/Fe impregnado na degradação do ibuprofeno é muito baixo 

comparativamente aos restantes catalisadores, isto pode dever-se ao facto de o ferro ter estados 

eletrónicos inferiores o que faz com que haja uma diminuição da eficiência da fotodegradação. O facto 

de termos ferro impregnado e este apenas se encontrar fundamentalmente na superfície do catalisador 

também faz com que a eficiência seja menor. 
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Figura 6.46 Espectros de absorção da solução aquosa de ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com TiO2/Fe 500 1,0 g.L-1. 

 

 

Na Tabela 6.6 encontram-se sumarizados os dados obtidos para os diferentes catalisadores sintetizados 

ao fim de 120 min de fotólise. Da análise dos resultados podemos inferir que no caso do ibuprofeno 

tanto o TiO2/CA como o TiO2/WO3 apresentam os mesmos valores de degradação. No caso do 

naproxeno o TiO2/WO3 apresenta melhores resultados uma vez que ao fim de 30 min praticamente não 

temos composto. 

Tabela 6.6 Percentagem de degradação e constante cinética do ibuprofeno e naproxeno determinadas por UV-

vis, após 120 min fotólise. * valor determinado ao fim de 30 min de fotólise. 

Catalisador 

ibuprofeno  naproxeno  

% deg k (min-1) % deg k (min-1) 

TiO2/CA 60 2,0x10-2 80 3,1x10-2 

TiO2/WO3 61 1,1x10-2 92 * 6,6x10-2 

TiO2/Co 29 - 31 - 

TiO2/Fe 20 - - - 
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6.4 Degradação Fotocatalítica do Ibuprofeno na presença de Filmes de TiO2 

A utilização de catalisadores em pó é um problema em fotocatálise para aplicações tecnológicas uma 

vez que a sua remoção implica custos e a sua reutilização 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 degradação do ibuprofeno. 

Para tal prepararam-se filmes, conforme descrito no Capítulo 2 - Materiais Catalíticos, Métodos e 

Técnicas Experimentais, e utilizaram-se 4 filmes em cada uma das experiências. 

Para saber qual a quantidade de catalisador que se utilizou, pesou-se as lamelas antes de colocar o 

filme e após a deposição e secagem, obtendo-se assim a massa de cada um. 

 

6.4.1 Fotocatálise com filmes de TiO2 P25 

Colocaram-se os filmes de TiO2 P25 em 300 mL de solução, com uma massa de 73,4 mg de catalisador 

e tendo em conta que a quantidade ótima de catalisador era de 1,0 g.L-1, assim teremos 

aproximadamente 25% da massa ótima 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 fotólise, começando posteriormente a decrescer. Ao fim 

dos 360 min de fotólise obteve-se uma percentagem de degradação de 52% determinada por 

espetroscopia de absorção UV-vis e uma percentagem de mineralização de 28.8%. 
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Figura 6.47 Espectros de absorção da solução aquosa de ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com filmes de TiO2 P25. 
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6.4.2 Fotocatálise com filmes de TiO2 B500 

Colocaram-se os filmes de TiO2 B500, com uma massa de 40,73 mg de catalisador, num volume de 

solução de 300 mL o que equivale a 13,6% da quantidade ótima. 

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 fotólise. Ao fim dos 360 min de fotólise a banda a 220 nm tem uma 

percentagem de degradação de 27% determinada por espetroscopia de absorção UV-vis e uma 

percentagem de mineralização de 15,8%. 
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Figura 6.48 Espectros de absorção da solução aquosa de ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com filmes de TiO2 B500. 

 

 

6.4.3 Fotocatálise com filmes de TiO2 M500 

Os filmes de TiO2 M500, foram colocados numa solução com 300 mL, com uma massa de 87,7 mg de 

catalisador que corresponde a 29% da quantidade ótima.  

Na Figura 6.49 encontram-se os espetros de absorção da solução de ibuprofeno fotolisada ao longo do 

tempo, destes espetros verifica-se que a banda a 220 nm decresce ao longo do tempo de irradiação, 

enquanto a banda a 258 nm cresce até se atingir os 240 min de fotólise, passando posteriormente a 

decrescer. Ao fim dos 360 min de fotólise obteve-se uma percentagem de degradação de 

aproximadamente 60% determinada por espetroscopia de absorção UV-vis e uma percentagem de 

mineralização de 32,8%. 
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Figura 6.49 Espectros de absorção da solução aquosa de ibuprofeno 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com filmes de TiO2 M500. 

 

Da análise dos resultados anteriores pode-se inferir que o fármaco tem o mesmo comportamento, 

obtido com os catalisadores em pó, 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 fotólise. 

Comparando estes catalisadores imobilizados com os catalisadores em pó verifica-se que estes 

apresentam melhor desempenho, ou seja, maior eficiência pois é necessária menor quantidade de 

catalisador para obter resultados semelhantes. 

Foram realizados estudos cinéticos às fotólises do ibuprofeno com os diferentes catalisadores em filme 

Figura 6.50. Os estudos demonstram que as curvas de degradação fotoquímica obtidas ajustam-se a 

uma reta, o que sugere que o processo de tratamento aplicado conduz a reações de degradação que 

seguem uma cinética de ordem zero, tendo-se obtido uma constante cinética de 1,9x10-3 min-1 para o 

TiO2 P25, 8,5x10-4 min-1 para o TiO2 B500 e 2,0x10-3 min-1 para TiO2 M500. 

Comparando o TiO2 P25 e o TiO2 M verifica-se que têm constantes cinéticas idênticas e percentagens 

de degradação também semelhantes atendendo às massas de catalisador. 

Os resultados de mineralização indicam que o TiO2 M é melhor com 32,8% e o TiO2 B é o pior com 

15,8%, o que era espectável uma vez que a velocidade de reação do TiO2 B é muito menor. 

As experiências de reutilização dos catalisadores suportados demonstram que estes não perdem 

eficiência durantes os 3 ciclos efetuados. 



Capítulo 6 – Degradação Fotocatalisada do Ibuprofeno e Naproxeno em Água por Nanopartículas de TiO2 

 

Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 221 

0 50 100 150 200 250 300 350 400

0,0

0,1

0,2

0,3

0,4

0,5

0,6

0,7

0,8

0,9

1,0

1,1

1,2

1,3

 TiO
2
 M 500ºC

 TiO
2
 P25

 TiO
2
 B 500ºC

A
b
s

t (min)

 

Figura 6.50 Evolução da absorvância do ibuprofeno ao longo do tempo na presença dos diferentes filmes dos 

catalisadores. 
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6.5 Conclusões 

Neste trabalho foi estudada a atividade fotocatalítica dos catalisadores de TiO2 sintetizados na 

degradação do ibuprofeno e do naproxeno.  

O ibuprofeno degrada de um modo direto com radiação de comprimento de onda igual a 254 nm, mas 

praticamente não degrada com luz a comprimento de onda igual a 365 nm, onde não absorve 

significativamente.  

O naproxeno degrada muito rapidamente, de um modo direto com radiação 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 radiação a partir de 320 nm e o fármaco absorve luz nesta 

região do espectro, no entanto a degradação é lenta. 

As quantidades ótimas de TiO2 para a degradação do ibuprofeno e naproxeno são 1,0 g.L-1 e 0,5 g.L-1, 

respetivamente. Com quantidades superiores começa a verificar-se o efeito de filtro interno e de 

dispersão de radiação provocada pela existência de uma quantidade excessiva de catalisador.  

Os desempenhos obtidos empregando os catalisadores sintetizados pelo método sol-gel na degradação 

do ibuprofeno e naproxeno foram extremamente interessantes uma vez que se obtiveram percentagens 

de degradação da entre os 29 a 100% para o ibuprofeno e 55 a 99% para o naproxeno. 

Relativamente ao ibuprofeno, tem-se percentagens de degradação de 100% quando se utilizam os 

catalisadores (TiO2 P25, TiO2 B e TiO2 M) percentagens de mineralização 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 o que apresenta piores 

resultados é o Co/TiO2 onde se obteve uma percentagem de degradação de 29%. Com estes 

catalisadores o que foi mais eficiente em termos de mineralização foi o CA Darco /TiO2 onde se obteve 

56%. 

De todos os catalisadores utilizados o que apresentou melhor eficiência foi o TiO2/WO3. 

A utilização de catalisadores sob a forma de filme é uma boa solução para a fotocatálise para aplicações 

tecnológicas uma vez que a remoção do catalisador no final da fotólise é facilitada e diminui os custos 

da aplicação deste método na remediação das águas. 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 à utilizada em pós e obteve-se percentagens de degradação de cerca de 57% para o ibuprofeno 

e percentagens de mineralização entre os 15 e os 33%. 

Relativamente ao naproxeno, tem-se percentagens de degradação entre os 98% e os 100%, quando se 

utilizam os catalisadores (TiO2 P25, TiO2 B e TiO2 M), ou seja, praticamente todo o naproxeno foi 

degradado, mas apenas uma percentagem foi mineralizada, ou seja, obteve-se percentagens de 

mineralização entre os 30 a 47%. Quando se realizou o estudo com os catalisadores dopados verificou-

se que os resultados de degradação variam entre os 55% e os 94%.  

Dos resultados obtidos podemos inferir que os materiais constituídos por nanopartículas de TiO2 

sintetizadas pelos dois métodos de sol-gel (TiO2 B e TiO2 M) são bons fotocatalisadores do ibuprofeno 

e do naproxeno, sendo a sua eficácia, pelo menos, tão boa como a do TiO2 P25. 

As cinéticas do ibuprofeno e naproxeno fotolisados com TiO2 P25, TiO2 B e TiO2 M foram seguidas 

por HPLC-DAD, e verificou-se seguir uma cinética de pseudo-primeira ordem. 

As restantes cinéticas foram seguidas por espetroscopia de absorção UV-vis em que as curvas de 

degradação fotoquímica obtidas ajustam-se a uma curva monoexponencial, o que sugere que o 

processo de tratamento aplicado conduz a reações de degradação que seguem uma cinética de pseudo-

primeira ordem, exceto no caso dos filmes em que as curvas de degradação fotoquímica obtidas 

ajustam-se bem a uma reta o que sugere que o processo de tratamento aplicado conduz a reações de 

degradação que seguem uma cinética de ordem zero. 

Foram identificados, na fotodegradação do ibuprofeno, dois fotoprodutos principal com m/z 178, 1-

(4-isobutilfenil)etanol, o m/z 176, 1-(4-isobutilfenil)etanona e três outros em menores quantidades, 4-

isobutilbenzaldeído com m/z 162, 1-isobutil-4-vinilbenzeno com m/z 160 e 1-(p-tolil)etanol com m/z 

136. 

Na fotodegradação 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 descarboxilação oxidativa direta pela lacuna é a principal via 

fotocatalítica para o ibuprofeno e o naproxeno na superfície do TiO2 e sugere que a interação do grupo 

ácido carboxílico (ou sua base conjugada) com a superfície fotocatalítica é um passo chave na reação.  
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7.1 Introdução 

A grande discussão sobre a importância da remoção dos antibióticos em sistemas de tratamento de 

efluentes deve-se ao facto de eles promoverem a resistência bacteriana. Vários trabalhos têm sido 

realizados nos Estados Unidos e na Europa, para investigar a ocorrência e o destino de bactericidas em 

estações de tratamento de resíduos e águas superficiais, incluindo bactericidas da classe das 

fluoroquinolonas, à qual pertence a ciprofloxacina, Figura 7.1. 

 

Figura 7.1 Estrutura química da molécula de ciprofloxacina. 

 

As fluoroquinolonas, Figura 7.2, são 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 terapêutico, o que se deve essencialmente ao facto de serem 

compostos sintéticos com atividade antimicrobiana que facilmente podem ser manipulados, no sentido 

de melhorar a relação estrutura/atividade, aumentando o poder global do antibiótico. Da mesma forma, 

os efeitos secundários podem ser reduzidos ou mesmo eliminados. Por estas razões as fluoroquinolonas 

constituem uma classe de agentes antimicrobianos ideais uma vez que são necessárias doses orais 

baixas, têm um amplo espectro de ação que abrange microrganismos gram-negativos, gram-positivos, 

aeróbios e anaeróbios, têm boa distribuição ao nível dos tecidos e plasma, têm estabilidade química e 

biológica e baixa incidência de efeitos secundários [364]. 

 

Figura 7.2 Estrutura genérica de uma fluoroquinolonas. 
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As estruturas das quinolonas evoluíram por dois caminhos distintos originando:  

- as naftiridonas, as quais mantêm o anel de naftiridina, do ácido nalidíxico, com átomos de azoto na 

posição 1 e na posição 8, Figura 7.3. 

- as fluoroquinolonas, com apenas um átomo de azoto na posição 1, tal como a ciprofloxacina, Figura 

7.1, [365]. 

 

Figura 7.3 Estrutura química do anel da naftiridina e do ácido nalidíxico. 

 

Todas as fluoroquinolonas têm em comum um grupo cetona na posição 4, um grupo carboxílico na 

posição 3 e um átomo de flúor na posição 6 [364, 366, 367]. 

Os grupos cetona e carboxílico são responsáveis pela ligação entre a molécula e o DNA da célula 

bacteriana; por outro lado, o flúor na posição 6 é essencial na penetração destas moléculas no interior 

das células e, portanto, está diretamente relacionado com o aumento da eficácia antibacteriana destes 

compostos.  

Na posição 1, o grupo substituinte R1 que se liga ao átomo de azoto influência também a função do 

composto. Nos primeiros compostos estudados (ácido nalidíxico, Figura 7.3 ), ácido pipemídico e 

norfloxacina, Figura 7.4, R1 é um grupo etílo, 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 posição é o ciclo propilo, o qual está 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 posição pode também ser ocupada 

por um anel 2,4-difluorofenilo como por exemplo na trovafloxacina, Figura 7.5, apresentando também 

um aumento considerável da atividade contra microrganismos gram-positivos [364, 366]. 
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Figura 7.4 Estrutura química do ácido pipemídico e da norfloxacina. 

 

 

Figura 7.5 Estrutura química da esparfloxacina, moxifloxacina, gemifloxacina e trovafloxacina. 

 

Na posição 5, o grupo substituinte R5 está essencialmente relacionado com a atividade contra 

microrganismos gram-positivos, embora, como já foi referido, esta atividade depende também de 

grupos substituintes em outras posições, nomeadamente R1. Verificou-se que grupos volumosos na 

posição 5 diminuíam a atividade do fármaco, sendo R5 normalmente um átomo de hidrogénio, um 

grupo metilo ou ainda um grupo amina [364, 366]. 

O substituinte R7 na posição 7 tem um enorme efeito na atividade, no espectro de ação e ainda nas 

propriedades farmacocinéticas das quinolonas. É normal encontrar-se nesta posição anéis 

heterocíclicos de azoto, de cinco e seis membros. O azoto presente nestes anéis é essencial para que se 
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obtenha uma boa eficácia oral dos compostos. Os grupos mais comuns são os piperazinil, presentes 

desde as primeiras quinolonas como por exemplo o ácido pipemídico 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 substituídos, apresentam uma maior eficiência 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 R7 é um anel bicíclico, 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]. 

 

 

Figura 7.6 Estruturas química da tosufloxacina, grepafloxacina e ofloxacina. 

 

Os substituintes de X8 influenciam a eficácia do composto e a atividade antibacteriana, principalmente, 

contra microrganismos anaeróbios. Nas naftiridonas X é um átomo de azoto enquanto nas 

fluoroquinolonas X é um átomo de carbono. Uma boa alternativa é utilizar um átomo de carbono ligado 

a um grupo metoxilo, aumentando a atividade contra microrganismos anaeróbios 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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Figura 7.7 Estrutura química da gatifloxacina. 

 

Apenas no início dos anos sessenta, durante a síntese da cloroquina como agente antimalárico, 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 ácido 

nalidíxico, Figura 7.3. Este composto apresentava atividades contra microrganismos gram-negativos 

e começou a ser comercializado nos Estados Unidos da América em 1963, no tratamento de infeções 

do sistema urinário [369], no entanto, a sua aplicação clínica foi muito limitada pois verificou-se que 

um elevado número de microrganismos desenvolvia, facilmente, resistência ao antibiótico [366, 369].  

Nos anos setenta, outras quinolonas foram desenvolvidas, como o ácido oxolínico e a cinoxacina, 

Figura 7.8, mas tais compostos não apresentaram uma vantagem significativa em relação ao ácido 

nalidíxico, Figura 7.3, em termos de espectro de atividade, propriedades farmacocinéticas e respetiva 

aplicação clínica [366, 370]. 

 

 

Figura 7.8 Estrutura química do ácido oxolínico e da cinoxacina. 

 

Nesse mesmo período a síntese do ácido pipemídico, Figura 7.4, com a inclusão 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 avanço nesta área [366]. Nos anos 80, através de alterações na estrutura molecular 
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do ácido pipemídico, Figura 7.4, com a introdução de um átomo de flúor, foi possível 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 ação mais amplo que as primeiras 

quinolonas, devido à introdução do átomo de flúor permitindo uma melhor penetração destes 

compostos nas células bacterianas [371, 372]. 

O desenvolvimento e estudo de novos agentes antibacterianos é uma área de investigação onde as 

grandes descobertas e evoluções foram rapidamente superadas por pequenas modificações estruturais 

que deram origem a novos compostos mais eficientes. Este foi o caso da norfloxacina, Figura 7.4, que 

veio iniciar uma nova geração de fluoroquinolonas. Nesta 2ª geração procurava-se aperfeiçoar a 

relação estrutura/atividade dos compostos desenvolvidos, de maneira a aumentar o espectro de ação e 

otimizar as suas propriedades farmacocinéticas, enquanto simultaneamente se tentava reduzir os seus 

efeitos secundários [373]. Assim, os compostos desta geração apresentam maior atividade contra 

microrganismos gram-negativos como enterobacteriacea e pseudomonas aeruginosa e ainda alguma 

atividade contra microrganismos gram-positivos coccus. As alterações estruturais associadas a esta 

geração de fluoroquinolonas promoveram a absorção oral e o aumento da distribuição sistémica no 

organismo. 

Entre os compostos da 2ª geração destacam-se a ciprofloxacina, Figura 7.1 e a ofloxacina, Figura 7.6, 

como sendo duas das fluoroquinolonas com maior eficiência global e logo com maior aplicação 

terapêutica. No entanto, e tal como já tinha acontecido com os compostos da 1ª geração, algumas 

espécies de microrganismos como por exemplo staphylococcus aureus e pseudomonas aeruginosa 

desenvolveram resistência a alguns destes compostos [366, 370, 373]. 

Na 3ª geração de fluoroquinolonas, as características favoráveis da 2ª geração foram mantidas, e a 

atividade contra microrganismos gram-positivos, como pneumococci sp., contra microrganismos 

anaeróbios e ainda contra estirpes resistentes às fluoroquinolonas anteriores, foi aumentada 

significativamente. Esta geração apresenta excelente absorção oral, tal como acontecia com a geração 

anterior. A vantagem está relacionada com os tempos de meia-vida suficientemente longos, permitindo 

apenas uma a duas doses diárias. Nesta geração destacam-se a esparfloxacina, Figura 7.5, e a 

levofloxacina, Figura 7.9, como sendo os compostos com maior aplicação terapêutica [365, 366, 370, 

372, 373]. 
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Figura 7.9 Estruturas químicas da levofloxacina. 

 

A 4ª geração de fluoroquinolonas é a que apresenta compostos com vantagens mais significativas uma 

vez que são utilizadas para infeções sistémicas graves em que as gerações anteriores não 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. 

 

 

Figura 7.10 Estruturas químicas da a) sitafloxacina e b) sarafloxacina. 

 

Na tabela 7.1, encontra-se sumarizado as gerações , as fluoroquinolonas e as principais características 

das diferentes gerações. 
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Tabela 7.1 Características das diferentes gerações das fluoroquinolonas [365]. 

Geração Fluoroquinolonas Características 

1ª 

Ácido nalidíxico 

Ácido oxolínico 

Cinoxacina 

Ácido pipemídico 

Moderada atividade contra espécies gram-negativas; 

Aplicação predominante no aparelho urinário. 

2ª 

Norfloxacina 

Ciprofloxacina 

Ofloxacina 

Enrofloxacina 

Enoxacina 

Excelente atividade contra espécies gram-negativas; 

Atividade contra espécies gram-positivas muito limitada; 

Aplicações nos aparelhos urinário, respiratório, gastrointestinal,  

sexual e em infeções da pele e ossos. 

3ª 

Orbifloxacina 

Levofloxacina 

Esparfloxacina 

Grepafloxacina 

Atividade contra espécies gram-negativas igual à 2ª geração,  

exceto contra P. aeruginosa que é inferior; 

Boa atividade contra espécies gram-positivas e espécies anaeróbias; 

Atividade contra estirpes resistentes à 2ª geração; 

Aplicações idênticas às da 2ª geração, com maior destaque 

nas infeções do aparelho respiratório. 

4ª 

Trovafloxacina 

Gatifloxcina 

Moxifloxacina 

Gemifloxacina 

Sitafloxacina 

Sarafloxacina 

Atividade contra espécies gram-negativas igual à 2ª geração; 

Excelente atividade contra espécies gram-positivas, espécies  

anaeróbias e estirpes resistentes; 

Aplicações idênticas às da 2ª geração, com excelentes resultados  

nas infeções do aparelho respiratório. 

 

Com mais de 800 milhões de doentes tratados em todo o mundo, as quinolonas são atualmente uma 

das principais classes de agentes antimicrobianos. As suas indicações terapêuticas evoluíram bastante, 

desde os anos sessenta até aos nossos dias, desde infeções urinárias até um elevado número de infeções 

nas mais diversas partes do corpo humano [373]. Esta evolução só se tornou possível tendo por base 

um sólido conhecimento da relação estrutura/atividade para esta classe de moléculas, e a sua relação 

com as propriedades farmacocinéticas [374]. 

 

 

7.2 Características físico-químicas da Ciprofloxacina 

A ciprofloxacina (CPF) (ácido 1- ciclopropil-6-fluoro-4-oxo-7-piperazinil-1-quinolina-3-carboxílico) 

pertence à família das fluoroquinolonas. É 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 aromático bicíclico, com um grupo carboxílico ácido (pKa= 6,09) e um grupo 
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piperazinil básico (pKa = 8,74) [376]. Na Tabela 7.2 encontram-se resumidas algumas das propriedades 

físico-químicas da ciprofloxacina. 

 

Tabela 7.2 Propriedades físico-químicas da ciprofloxacina [377]. 

Propriedades Físico-químicas 

Nome IUPAC 
Ácido 1- ciclopropil-6-fluoro-4-oxo-7-piperazinil-1-quinolina-3-

carboxílico 

Fórmula Química C17H18FN3O3 

Massa Molecular 331,33 g.mol-1 

Estado Físico Sólido 

Densidade 1,327 g.cm-3 

Ponto de Fusão 318-320ºC 

Ponto de Ebulição 496,64ºC a 760 mm Hg 

Solubilidade em água 1,35 g.L-1 a 25ºC (4,2x10-4 mol.dm-3) 

Log KOW 0,28 

pKa 
6,09 grupo carboxílico 

8,74 azoto no anel piperazinil 

λmáx 272 nm 

 

O surgimento de bactérias resistentes a diversos antimicrobianos caracteriza-se como um obstáculo no 

tratamento de infeções. Lopes et al. [378] indicaram que há um aumento gradual na resistência à 

ciprofloxacina entre bactérias frequentemente isoladas em uroculturas, provenientes de pacientes de 

ambulatório e hospitalizados. Segundo este autor, a quantidade de bactérias resistentes à ciprofloxacina 

foi 2,2 vezes maior no período de 1990-1994, quando comparado ao período de 1985-1989. Outros 

trabalhos mais recentes têm descrito a ocorrência de bactérias resistentes às quinolonas e/ou 

mecanismos pelo qual a resistência 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 degradação 

Muitos estudos têm sido desenvolvidos em busca de uma técnica eficiente de remoção de antibióticos 

do ambiente, uma vez que os métodos convencionais são ineficientes e em alguns casos, promovem 

apenas a transferência de fase. O comportamento recalcitrante, normalmente observado para esses 

compostos, faz com que os AOP’s sejam uma alternativa bastante promissora. Atualmente a 

ozonização e a oxidação pelo método Fenton são as metodologias mais estudadas, principalmente 

quando esta é associada à radiação UV. Do ponto de vista prático, a combinação de processos pode 

ser bastante interessante para o tratamento de efluentes contendo antibióticos, pois pode promover a 

redução drástica destes através de um pré-tratamento (AOP) o que possibilita a utilização do 

tratamento biológico seguidamente [48, 384-386]. 

Para o tratamento destes fármacos os métodos mais estudados foram a oxidação eletroquímica, 

ozonização e Fenton/foto-Fenton [384], fotólise direta e fotocatálise (Fe, ZnO e TiO2). 

Em 2012, Liu et al. [387] e Sui et al. [388], estudaram a degradação da ciprofloxacina em água através 

da ozonólise.  

Liu et al. [387] estudaram a formação de produtos de degradação da ciprofloxacina, norfloxacina e 

lomefloxacina formadas durante a ozonólise de águas residuais de efluentes secundários contendo 

estes antibióticos, durante 30 min. As vias de oxidação prevalentes foram sugeridas com base nas 

estruturas dos produtos identificados, formados na presença e na ausência do depurador do radical 

hidroxilo, o t-butanol. Os autores verificaram que o anel quinolona permaneceu intacto na presença de 

t-butanol, indicando assim que o grupo funcional só podia ser oxidado por radicais HO• enquanto o 

anel de piperazina era prontamente oxidado pelo ozono molecular. A clivagem da quinolona ocorreu 

através do ataque de radicais hidroxilo na ligação dupla carbono-carbono adjacente ao grupo ácido 

carboxílico. A formação dos produtos de degradação 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 degradação da ciprofloxacina em água por ozonólise catalítica com óxidos 

de manganês suportados em nanotubos de carbono (MnOx/MWCNT) e apenas ozonólise, a pH 7. 

Neste estudo foi avaliada a atividade catalítica do MnOx/MWCNT na ozonólise da ciprofloxacina 

comparativamente à ozonólise, verificando que a ozonólise catalítica é mais eficiente uma vez que ao 

fim de 15 min se observou 87,5% de degradação contra 26,7% da não catalitica. Usando a ozonólise 

catalítica, ao fim dos 15 min obtiveram 38,3% de mineralização. Ensaios microbiológicos com uma 

estirpe de Escherichia coli indicaram que a ozonização catalítica resulta numa inibição mais eficaz da 

atividade antibacteriana da ciprofloxacina do que na ozonização isolada. Os bons resultados foram 

atribuídos à elevada produção de radicais hidroxilo na superfície do catalisador, o que foi comprovado 

por análise de ressonância de spin eletrónico (RSE). 
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Vários são os autores que estudaram a degradação da ciprofloxacina com recurso à fotólise direta [389-

394]. Ao contrário de todos os outros autores, Batt et al. [389] referem que a utilização da radiação 

UV não é suficiente para degradar a ciprofloxacina. Vasconcelos et al. [390], Babic et al. [392] e Guo 

et al. [393] identificaram vários fotoprodutos da degradação da ciprofloxacina. Analisando os produtos 

referidos verifica-se que existem produtos que foram encontrados que são comuns. Tanto Vasconcelos 

et al.[390] como Guo et al. [393] identificaram os produtos com m/ 306 e 330, já Guo et al. [393], 

identificaram o produto com m/z 348, Figura 7.11. 

 

 

Figura 7.11 Estrutura química do ácido 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 concentração de ciprofloxacina em quatro grandes estações de 

tratamento de esgotos que diferem nas condições de projeto e operação. As ETAR’s escolhidas 

utilizaram uma variedade de processos secundários de remoção, tais como: um processo em dois 

estágios em lodo ativado com um tanque de nitrificação, arejamento prolongado, contentores 

biológicos rotativos, e lodo ativado com oxigénio puro. Algumas das ETAR’s também utilizaram um 

processo de tratamento avançado, como a cloração e desinfeção por radiação UV. A concentração de 

ciprofloxacina encontrada variou entre 0,2 µg.L-1 e 1,4 µg.L-1. Enquanto desinfeção pela radiação UV 

não parece reduzir as concentrações dos antibióticos, a degradação química via desinfeção com cloro 

pode contribuir para a remoção de vários antibióticos. Deste estudo os autores concluíram que a 

combinação de tratamento biológico seguido do físico-químico e a otimização das condições de 

operação pode conduzir a um eficaz aumento da remoção de micropoluentes persistentes em águas 

residuais. 

Vasconcelos et al. [390] verificaram que em alguns países, os efluentes dos hospitais são diretamente 

lançados em cursos de água, sem qualquer tratamento adicional ou com pouquíssima diluição. Os 

autores estudaram a foto-oxidação da ciprofloxacina a pH 9, uma vez que o pH dos resíduos 

hospitalares é 9, com uma lâmpada de mercúrio de media pressão, 150 W λ=384 nm, num reator batch. 

A eliminação da ciprofloxacina foi seguida e as estruturas de fotoprodutos foram avaliadas por LC-
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MS/MS. Cinco compostos foram identificados como prováveis produtos de foto-desfluoretação, foto-

descarboxilação e perda da porção piperazina, Figura 7.12. Estes fotoprodutos não são biodegradáveis, 

mas não afetam a Vibrio fisheri em concentrações de 0.1 mg.L-1. 

 

 

Figura 7.12 Fotoprodutos de fotólise direta da ciprofloxacina identificados por LC-MS [390]. 

 

De La Cruz et al. [391] estudaram a degradação de 32 micropoluentes (farmacêuticos dos quais a 

ciprofloxacina, inibidores de corrosão e pesticidas) encontrados em um efluente proveniente de uma 

estação de tratamento de águas residuais com UV a 254 nm, UV/ H2O2, Fenton e foto-Fenton com UV 

a 254 nm e luz solar simulada. O estudo foi feito com diferentes concentrações de ferro e H2O2 que 

também foram alteradas nas experiências de foto-Fenton para avaliar sua influência na degradação. 

Todas as experiências foram desenvolvidas ao pH natural, próximo de 7. Comparando os resultados 

obtidos para a degradação com UV e UV/H2O2 ao fim de 10 min verifica-se que o UV/H2O2 é mais 

eficiente uma vez que a percentagem de degradação dos micropoluentes é de 46% e 81%, 

respetivamente. Ao compararem a degradação 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 degradação obtidas foram de 40% e 97%, respetivamente. Um estudo comparativo 

entre a utilização de UV/H2O2 e foto-Fenton ao fim de 30 min demostra que ambos degradam 

igualmente os micropoluentes uma vez que se obtiveram as mesmas percentagens de degradação, o 

que indica que o ferro não traz nenhuma vantagem a este processo de degradação. Os resultados 

obtidos com luz solar simulada deram menos promissores uma vez que se obtiveram menores 

percentagens de remoção.  
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Babic et al. [392] estudaram a degradação fotolítica da norfloxacina, enrofloxacina e ciprofloxacina 

através de irradiação solar simulada, utilizando diferentes matrizes aquosas (água MilliQ, água do rio 

não filtrada e efluente sintético com composição similar à do efluente da industria farmacêutica). De 

acordo com os resultados obtidos, a irradiação solar contribui significativamente para a degradação 

das fluoroquinolonas 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 fotólise da 

ciprofloxacina em água Milli-Q a pH 4 e pH 8, Figura 7.13, onde se mostra que a pH 4 há a clivagem 

do anel ciclopropano e a pH 8 ocorrem reações em cadeia. Desta análise conclui-se que a distribuição 

de fotoprodutos depende do pH  

 

 

Figura 7.13 Produtos de fotólise direta da ciprofloxacina detetados a) pH 4 e b) pH 8 [392]. 

 

Guo et al. [393] estudaram a degradação fotoquímica da ciprofloxacina utilizando UV e UV/H2O2, 

verificando que o processo depende do pH, quantidade de H2O2, bem como da presença de outras 

espécies inorgânicas (SO4
2-, NO3

- e CO3
2-). O valor ótimo do pH e da concentração de H2O2 é 7,0 e 5 

mmol.dm-3, respetivamente. A existência de carbonato impede a degradação da ciprofloxacina uma 

vez que este ião é um inibidor de HO● e a de nitrato impede ligeiramente a degradação da 

ciprofloxacina uma vez que o nitrato parece ter atuado principalmente como um filtro de luz 

ultravioleta, já a existência de sulfato não influencia a degradação da ciprofloxacina. O processo 
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UV/H2O2 apresentou-se mais eficiente. Os resultados do teste de toxicidade com a bactéria V. 

qinghaiensis mostraram que o processo UV/H2O2 foi mais capaz de controlar a toxicidade dos 

intermediários na degradação da ciprofloxacina do que com a fotólise direta por UV. Os produtos de 

degradação foram identificados por HPLC-MS obtendo-se apenas 4 produtos de degradação por UV, 

enquanto que com UV/H2O2 foram identificados 16 produtos, dos quais quatro são os encontrados para 

UV. Foi proposto um mecanismo de degradação, Figura 0.2, anexo IV. 

Keen et al. [394] demonstraram o efeito da radiação UV e UV/H2O2 na degradação de antibióticos 

(clindamicina, ciprofloxacina, penicilina-G, trimetoprima, eritromicina, doxiciclina) em água pura e 

em dois efluentes diferentes. A diminuição dos poluentes foi monitorizada com HPLC-MS e as 

alterações correspondentes à atividade antibacteriana foram medidas utilizando ensaios de inibição de 

B. subtilis e com E. coli. Os autores verificaram que os produtos de degradação da ciprofloxacina não 

apresentam atividade antibacteriana. 

De La Cruz et al. [391] e Perini et al. [395] e realizaram estudos de foto-Fenton para a degradação da 

ciprofloxacina usando diferentes radiações, 254 nm e 365 nm, respetivamente.  

Perini et al. [395] avaliaram a cinética de degradação por foto-Fenton com radiação a 365 nm, 

utilizando baixas (1,0 mg.L-1) e altas (25 mg.L-1) concentrações 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 degradação 

com elevada concentração de ciprofloxacina, o processo foi muito influenciado pela fonte de ferro, 

resultando em uma menor eficiência quando foi utilizando o nitrato de ferro. Para um pH 4,5, a maior 

remoção do TOC (87%) foi obtida na presença de citrato de ferro. Para baixas concentrações de 

ciprofloxacina, também foi observada uma conversão muito maior na presença de citrato ou oxalato, 

em relação ao nitrato de ferro, com uma remoção do TOC de 96%, observada depois de 10 min, 

utilizando citrato de ferro a pH 4,5. 

Rakshit et al. [396] verificaram uma forte adsorção da ciprofloxacina a nanopartículas de magnetite 

(Fe3O4), 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 os autores esse é um processo, 

que tem potencial para a efetiva remoção da ciprofloxacina de efluentes desde que seja controlado o 

pH.  

Martin et al. [397] estudaram as interações de ciprofloxacina com dois conjuntos de partículas de 

hematite nanométricas, umas lisas (10−20 nm de diâmetro) e umas rugosas (80-90 nm de diâmetro). 

Este trabalho mostrou que com as partículas mais rugosas, se obtêm percentagens de degradação da 

ciprofloxacina menores, do que nas partículas mais lisas. Por LC-MS foram detetados três produtos, 

Figura 7.14, identificados após fotólise por Guo et al. [393] e o fotoproduto com m/z 306 também foi 

identificado por Vasconcelos et al. [390]. A existência de grupos NH3
+ durante o curso das 
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experiências, revelados por XPS criogénico, fornece a evidência adicional de que a oxidação de 

ciprofloxacina prossegue através de uma abertura do anel de piperazina via N-desalquilação. 

 

Figura 7.14 Produtos detetados durante a oxidação da ciprofloxacina [397]. 

 

Zhang et al. [398] estudaram a degradação da ciprofloxacina induzida pela luz visível usando o 

oxobrometo de bismuto (BiOBr) como fotocatalisador. As experiências e os resultados teóricos 

apontaram para um mecanismo de reação superficial e a oxidação da ciprofloxacina com BiOBr sob 

luz visível, ocorre através de uma oxidação direta através da lacuna e que a via de ataque de HO● não 

é eficaz no processo fotocatalítico. Observaram também que a mineralização da ciprofloxacina não é 

completa usando o BiOBr sob irradiação de luz visível. Com base nos fotoprodutos identificados por 

HPLC-MS os autores sugeriram um possível mecanismo de reação apresentado na Figura 7.15. Os 

produtos identificados pelos autores, já haviam sido indicados por Guo et al. [393], com exceção do 

fotoproduto com m/z 291. O produto com m/z 306 também já tinha sido identificado por Vasconcelos 

et al. [390]. 
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Figura 7.15 Mecanismo de reação sugerido por Zhang et al. [398]. 

 

El-Kemary et al. [399] sintetizaram o semicondutor ZnO nanoparticulado com ~ 2.1 nm de diâmetro 

usando um método de precipitação química e estudaram a atividade fotocatalítica das nanopartículas 

de ZnO na degradação do fármaco ciprofloxacina sob irradiação de luz UV em soluções aquosas de 

diferentes valores de pH. Os resultados mostraram que o processo de degradação fotocatalítica é eficaz 

a pH 7 e 10, mas é bastante lento a pH 4, o que contradiz com o estudo realizado por An et al. [400] 

que indica que a ciprofloxacina degrada rapidamente para pH muito ácido. A maior eficiência de 

degradação do fármaco (~ 50%) foi observada a pH 10 após 60 min. A fotodegradação do fármaco 

segue uma cinética de pseudo-primeira ordem. 

Gharaghani et al. [401] também estudaram a degradação fotocatalítica do antibiótico ciprofloxacina, 

em solução aquosa, com nanopartículas de óxido de zinco (ZnO) imobilizadas numa placa de vidro. 

Os parâmetros que influenciaram a remoção e que foram investigados foram pH, concentração de ZnO, 

concentração de ciprofloxacina e tempo de contacto. As condições ideais foram pH 11, tempo de 

reação de 90 min, concentração de ZnO na placa de 0,6 g.L-1 e concentração inicial de ciprofloxacina 

3,0 mg.L-1 (9x10-6 mol.dm-3). A remoção máxima alcançada foi de 98,36% e 90,25% para a solução 

preparada laboratorialmente e para águas residuais hospitalares, respetivamente. Os dados de 

equilíbrio foram analisados utilizando os modelos de adsorção de Langmuir e Freundlich, verificando-

se um bom ajuste ao modelo de Freundlich. Estudos termodinâmicos mostraram que a adsorção é 

exotérmica. Os autores concluíram que a fotocatálise usando ZnO imobilizado em placas de vidro 

mostrou alta eficiência na remoção de ciprofloxacina e pode ser recomendada para tais fins. 

Os vários estudos existentes utilizando como catalisador o TiO2 encontram-se descritos abaixo.  
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An et al. [400] estudaram a fotodegradação da ciprofloxacina com TiO2, 1.5g.L-1 por pulso radiólise, 

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 solução, sendo maior para pH muito ácido ou muito básico. As elevadas 

constantes de velocidade e os tempos de meia-vida curtos a vários valores de pH sugerem que a 

ciprofloxacina pode sofrer rápida degradação fotocatalítica. O ponto isoelétrico do TiO2 é 

aproximadamente 6,3. Assim, para valores de pH mais baixos, a superfície do catalisador é carregada 

positivamente, enquanto acima de pH 6,3 é carregado negativamente [402]. A segunda razão é devido 

à ciprofloxacina ziteriónica que principalmente dependem do valor do pH da solução. O valor de pK1 

da ciprofloxacina foi medido como sendo (6,15±0,07) e o segundo (pK2) foi (8,66±0,07) [403]. Assim, 

a adsorção à superfície o TiO2 depende do pH. Foram identificados sete produtos de degradação 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 

radiólise o mecanismo determinado tem duas vias, uma envolve o radical ●OH e a outra através do e-

aq confirmando-se que o mecanismo se dá pelas duas vias. Dos vários produtos identificados, o 

composto com m/z 306 já tinha sido identificado por Vasconcelos et al. [390] e formado por foto-

oxidação da ciprofloxacina. Guo et al. [393] também já tinham identificado os fotoprodutos com m/z 

263, 306, 334, 348 e 362 quando utilizaram UV e UV/H2O2, 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 eficiência na degradação de soluções de ciprofloxacina com 

nanopartículas de TiO2 irradiadas com duas fontes de luz diferentes: uma lâmpada UV e uma lâmpada 

de luz visível. Foram realizadas irradiações às soluções na ausência de TiO2, verificando-se uma 

degradação muito baixa com a luz UV e ausência de degradação com a luz visível. Em contraste, uma 

proeminente degradação da ciprofloxacina foi detetada na presença de 0,01 mg.mL-1 de TiO2. Cerca 

de 90% e 70% da sua concentração inicial foi eliminada em 120 min quando a base de irradiação 

utilizada foi uma lâmpada UV e a lâmpada de visível, respetivamente.  

Hassani et al. [405, 406] sintetizaram nanocompósitos de dióxido de titânio/montmorilonite 

(TiO2/MMT) e utilizaram-nos na degradação da ciprofloxacina. Foram estudados os principais fatores 

que influenciam a fotocatálise: quantidade de TiO2/MMT, concentração de ciprofloxacina, pH da 

solução, regiões de luz UV, reutilização do catalisador. O efeito da adição de scavengers de radicais 

(Cl-, I-, SO4
2- e HCO3

-) assim como compostos promotores da oxidação (H2O2, KIO3 e peroxidissulfato) 

foi estudado na eficiência da degradação concluindo-se que a adição dos promotores da oxidação 

melhorou a eficiência de degradação. Os radicais scavengers reduziram a eficiência de degradação, 

indicando que o mecanismo dominante de controle da degradação fotocatalítica da ciprofloxacina será 

radicalar. Os principais intermediários de degradação da ciprofloxacina, foram determinados por GC-

MS, tendo sido identificados compostos com m/z muito baixos. 



Capítulo 7 – Estudo da Fotodegradação do Ciprofloxacina 

 

 
244           Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 

Silva et al. [407] estudaram a fotodegradação de uma solução de ciprofloxacina com nanopartículas 

dióxido de titânio (TiO2 P25) e óxido de zinco (ZnO), 1,0 g.L-1, com luz ultravioleta A (UVA, λ=365 

nm). Estudos de degradação fotocatalítica demonstram que a ciprofloxacina diminui a sua 

concentração em ~63% e ~85% com o ZnO e TiO2, respetivamente, ao fim do mesmo tempo, o que 

indica que o TiO2 adsorve mais eficazmente ciprofloxacina. A toxicidade da ciprofloxacina e das 

soluções de ciprofloxacina tratadas, assim como a toxicidade das nanopartículas de TiO2 e ZnO 

irradiadas foram avaliadas com a Vibrio fischeri. Em relação às nanopartículas irradiadas, o ZnO 

apresentou maior inibição da luminescência que o TiO2, 97 e 49%, respetivamente. Devido à alta 

toxicidade do ZnO, foi apenas possível avaliar a solução de ciprofloxacina tratada por UVA/TiO2. 

Inicialmente, a toxicidade diminuiu com o tempo do processo, mas após 15 min a toxicidade aumentou 

significativamente (55%) e após 45 min de tratamento, foi de 70%. Análises de cromatografia líquida 

de alta eficiência (HPLC) e espectroscopia de infravermelho com transformada de Fourier (FTIR) 

demonstraram que a diminuição inicial da toxicidade foi causada pela adsorção de ciprofloxacina na 

superfície do catalisador, e que esta última aumentou devido à formação de subprodutos e contribuição 

de toxicidade das nanopartículas. Dez subprodutos foram identificados por LC-MS e o mecanismo de 

degradação fotocatalítica da ciprofloxacina foi proposto, Figura 7.16 e 0.3, anexo IV. 

Dos fotoprodutos identificados, o de m/z 288 e 330 já tinham sido referidos por Vasconcelos et al. 

[390] e por Guo et al. [393] e o m/z 238 por Babic et al. [392]. A descarboxilação não parece um passo 

importante a avaliar pelos fotoprodutos. 
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Figura 7.16 Mecanismo de degradação fotocatalítica da ciprofloxacina após 45 min com nanopartículas de 

TiO2 [407]. 
 

Dos estudos realizados verifica-se que existem muitos produtos de degradação, Tabela 0.7 anexo IV, 

algum desses produtos identificados são comuns aos vários autores. Em termos de mineralização, há 

diferenças uma vez que em alguns autores referem ter quase mineralização completa e outros baixa 

mineralização.  
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7.4 Resultados e Discussão 

7.4.1 Determinação do Coeficiente de Absorção Molar 

Foi obtido por espectroscopia de absorção UV-vis, o espectro de absorção da ciprofloxacina, 

representado na Figura 7.17 que mostra absorção máxima 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 ausência de absorção 

a partir de 400 nm.  
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Figura 7.17 Espetro de absorção UV-vis da solução aquosa de ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3, pH=7,5. 

 

Para a determinação do coeficiente de absorção molar foi preparada uma solução stock de 

concentração 4,5x10-5 mol.dm-3. A partir desta obteve-se por diluição seis soluções aquosas de 

concentrações diferentes. As absorvâncias foram registadas ao comprimento de onda máximo da 

ciprofloxacina (λ=272 nm) em função da concentração, (Tabela 0.5, anexo III) e foi traçado o gráfico 

correspondente, representado na Figura 7.18. 
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Figura 7.18 Representação gráfica da absorvância em função da concentração da ciprofloxacina, λ=272 nm. 

 

Analisando o gráfico representado na Figura 7.18, pode-se verificar que existe uma boa linearidade 

entre a absorvância e a concentração da ciprofloxacina. Dos resultados obtidos ao comprimento de 

onda de 272 nm a ciprofloxacina tem um coeficiente de absorção molar de ɛ=105000±980 dm3.cm-

1.mol-1.  

 

7.4.2 Fotodegradação direta da ciprofloxacina 

A degradação da ciprofloxacina em solução aquosa foi estudada por fotólise direta na presença de 

radiação ultravioleta a λmáx=254 nm e radiação policromática a λmáx=365 nm, de forma a ser possível 

obter informação sobre a sua degradação. 

 

7.4.2.1 Fotólise a 254 nm 

Um volume de 300 mL de uma solução de ciprofloxacina de concentração 4,5x10-5 mol.dm-3 foi sujeita 

a radiação de comprimento de onda de 254 nm durante 90 min.  

A degradação do fármaco é confirmada pela observação dos espectros de absorção UV-vis obtidos 

para vários tempos de irradiação, os quais se encontram ilustrados na Figura 7.19. Analisando os 

espectros de absorção verifica-se o desaparecimento das bandas características da ciprofloxacina 
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(197,5 nm, 322,5 nm e 333 nm), e a diminuição 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 fotólise. 
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Figura 7.19 Espetros de absorção da solução aquosa de ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada a 254 nm, 

pH 7,5. 

 

Após 90 min de irradiação com luz a 254 nm, a percentagem de degradação da ciprofloxacina 

determinada por espetroscopia de absorção UV-vis por diminuição da banda a 272 nm, foi de 97%, e 

por diminuição da banda a 322,5 nm foi de 96%, verificando-se também que há o desaparecimento 

praticamente total de todas as bandas de absorção. Verifica-se ao longo da fotólise que há uma 

diminuição do pH, de pH 7,5 para pH 5. 

A cinética de degradação 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 reação de aproximadamente 7,4x10-2 min-1 e 6,6x10-2 min-1, 7,9 x10-2 min-1 e 9,4 x10-2 

min-1, respetivamente. A razão de alguma diferença entre os valores é devido à sobreposição de bandas, 

existência de fotoprodutos que absorvem na mesma zona ciprofloxacina, podendo considerar-se um 

valor médio de 7,8 x10-2 min-1. As curvas ajustam-se a uma cinética de pseudo-primeira ordem o que 

está concordante com o que já foi referido por Babic et al. [392]. 
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Figura 7.20 Cinética da degradação da solução aquosa de ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada a 254 

nm. 

 

 

7.4.2.2 Fotólise a 365 nm 

O estudo da degradação de uma solução de ciprofloxacina de concentração 4,5x10-5 mol.dm-3, pH 7,5, 

com radiação UV a 365 nm mostra um comportamento idêntico ao observado para a irradiação a 254 

nm embora com uma velocidade de degradação muito menor, Figura 7.21.  

Como se pode verificar pelos espectros apresentados na Figura 7.21 ao fim de 360 min de irradiação 

observa-se a degradação 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 degradação de 67%, determinado por UV-vis, para λ=272 

nm e uma percentagem de 72% para λ=322,5 nm.  
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Figura 7.21 Espetros de absorção da solução aquosa de ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada a 365 nm, 

pH 7,5. 

 

A cinética de degradação 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 1,5x10-2 min-1, 1,1x10-2 min-1, 2,7 x10-2 min-1 e 3,6 x10-2 min-1, respetivamente. 

Pode-se considerar um valor médio de 2,3 x10-2 min-1. 
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Figura 7.22 Cinética da degradação da solução aquosa de ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada a 365 nm. 
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Comparando a cinética das reações com luz a 254 nm e 365 nm verifica-se que com a luz a 254 nm 

são mais rápidas, o que era de esperar uma vez que a molécula absorve mais nesta zona do espetro. 

 

 

7.4.3 Degradação fotocatalítica da ciprofloxacina na presença de catalisadores de 

TiO2 

Para o estudo da degradação fotocatalítica da ciprofloxacina foram testados os catalisadores TiO2 

B500, TiO2 M500, TiO2/WO3 e o catalisador comercial TiO2 P25 para comparação. 

Para todas as experiências de fotocatálise realizadas, a pré-adsorção do catalisador TiO2 na ausência 

de luz UV foi seguida por UV-vis durante 90 min, o tempo necessário para se atingir o equilíbrio. 

Para a obtenção de resultados otimizados torna-se necessário determinar a quantidade de catalisador 

adequado. Assim foi avaliado o efeito da quantidade de TiO2 ótimo. 

 

7.4.3.1 Efeito da quantidade de TiO2 

Foi realizado um estudo do efeito da quantidade de catalisador na eficiência de degradação, variando 

a quantidade de catalisador numa gama de 0,25 g.L-1 a 1,0 g.L-1, a fim de determinar qual a quantidade 

ótima de catalisador a utilizar. A concentração inicial de ciprofloxacina foi mantida constante durante 

estes ensaios (4,5x10-5 mol.dm-3).  

A Figura 7.23 mostra a influência da quantidade de TiO2 M500 sobre a percentagem de degradação da 

ciprofloxacina, determinada ao comprimento de onda máximo, λ=272 nm. Em todos os casos pode-se 

observar um aumento na percentagem de degradação com o aumento da quantidade de catalisador. 

Deste modo, a quantidade ótima de TiO2 para a degradação da ciprofloxacina foi considerada de 1,0 

g.L-1, embora a partir de 0,5 g.L-1 os resultados não sejam muito diferentes.  
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Figura 7.23 Fotodegradação da ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3 com diferentes quantidades de TiO2 M 500. 

 

 

7.4.3.2 Fotodegradação da ciprofloxacina com nanopartículas de TiO2 P25 

O dióxido de titânio comercial P25 foi utilizado como catalisador em um ensaio comparativo de 

atividade na fotocatálise da ciprofloxacina. A fotodegradação do fármaco com este catalisador foi 

realizada nas condições ótimas descritas anteriormente.  

A Figura 7.24 mostra os espectros da ciprofloxacina de concentração 4,5x10-5 mol.dm-3 na presença 

de 1,0 g.L-1 de TiO2 P25, ao longo do tempo de irradiação. Pode verificar-se que logo após 5 min de 

irradiação com luz 365 nm há um decréscimo significativo da banda de absorção ao comprimento de 

onda máximo, com uma percentagem de degradação de 66% e verifica-se que a banda de absorção 

máxima sofre um deslocamento de 3 nm para comprimentos de onda maiores, ou seja, a banda máxima 

passa a ser a 275 nm e não a 272 nm. Ao fim de 60 min de fotólise praticamente não existe 

ciprofloxacina uma vez que 96% foi degradado sendo este valor determinado por espetroscopia de 

absorção UV-vis. Quando se faz esta determinação por HPLC-DAD obtém-se aproximadamente 98% 

de degradação ao fim de 30 min.  
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Figura 7.24 Espectros de absorção da solução aquosa de ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada com luz a 

365 nm ao longo do tempo com TiO2 P25 1,0 g.L-1. 

 

 

7.4.3.3 Fotodegradação da ciprofloxacina com nanopartículas de TiO2 B500 

A Figura 7.25 representa os espectros de absorção da ciprofloxacina ao longo do tempo de irradiação, 

com luz a 365 nm, na presença de TiO2 B 500. Ao analisar a figura, verifica-se que as bandas de 

absorção da ciprofloxacina decrescem ao longo do tempo e que a banda de absorção máxima se desloca 

para comprimentos de onda maiores. A ciprofloxacina é degradada ao longo do tempo, obtendo-se 

84% e 94% de degradação ao fim de 60 min e 120 min, respetivamente, determinados por 

espetroscopia de absorção UV-vis. Como se pode verificar com este catalisador a fotodegradação é 

mais lenta do que quando se utiliza o TiO2 P25, uma vez que para o mesmo tempo de fotólise se obtêm 

percentagens de degradação menores. 

Quando se faz o estudo da degradação por HPLC-DAD o valor obtido é de 99% ao fim de 120 min.  
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Figura 7.25 Espectros de absorção da solução aquosa de ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada com luz a 

365 nm ao longo do tempo com 1,0 g.L-1 de TiO2 B500. 

 

 

7.4.3.4 Fotodegradação da ciprofloxacina com nanopartículas de TiO2 M500 

Analisando os espetros da Figura 7.26, verifica-se que após 5 min de fotólise, com luz a 365 nm, da 

ciprofloxacina com o catalisador TiO2 M500 a intensidade das bandas de absorção a 272 nm diminui 

significativamente tendo-se degradado aproximadamente 48% do composto. Ao mesmo tempo que 

diminui, há um deslocamento da banda para maiores comprimentos de onda. Todas as bandas 

caraterísticas da ciprofloxacina diminuem ao longo do tempo de irradiação. Não se verifica o 

aparecimento de nenhuma nova banda, tal como com o TiO2 P25. 

Ao fim de 60 min de fotólise, verifica-se o desaparecimento da ciprofloxacina com uma percentagem 

de degradação de 96% determinada por espetroscopia de absorção UV-vis, quando determinado por 

HPLC-DAD obtém-se uma percentagem de degradação de 98%. A proximidade de valores indica que 

os fotoprodutos a existirem, têm coeficientes de absorção baixos a partir de 250 nm, ou então 

concentrações muito baixas. 
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Figura 7.26 Espectros de absorção da solução aquosa de ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada com luz a 

365 nm ao longo do tempo com 1,0 g.L-1 de TiO2 M500. 

 

 

7.4.3.5 Fotodegradação da ciprofloxacina com nanopartículas de TiO2 /WO3  

Analisando os espetros da Figura 7.27, verifica-se que após 5 min de fotólise, com luz a 365 nm, da 

ciprofloxacina com o catalisador TiO2 /WO3 a intensidade das bandas de absorção a 272 nm diminui. 

Verifica-se que a banda a 272 nm quase não sofre deslocamento ao contrário do que era observado 

com os outros catalisadores e apenas com luz. Todas as bandas caraterísticas da ciprofloxacina 

diminuem ao longo do tempo de irradiação. Não se verifica o aparecimento de nenhuma nova banda, 

como com o TiO2 P25 e o TiO2 M500. 

Ao fim de 60 min de fotólise, verifica-se o desaparecimento da ciprofloxacina com uma percentagem 

de degradação de 89% determinada por espetroscopia de absorção UV-vis. 
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Figura 7.27 Espectros de absorção da solução aquosa de ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3 fotolisada com 

luz a 365 nm ao longo do tempo com 1,0 g.L-1 de TiO2 /WO3. 

 

 

7.4.4 Estudo da Cinética da Reação 

Neste trabalho a cinética da degradação da ciprofloxacina foi seguida por espectroscopia de absorção 

UV-vis e HPLC-DAD, procurando-se avaliar a eficiência do processo fotocatalítico. 

Para todos os ensaios experimentais da ciprofloxacina, obtiveram-se curvas de degradação fotoquímica 

que se ajustam bem a uma curva monoexponencial, o que sugere que o processo de tratamento aplicado 

conduz a reações de degradação que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem. 

Seguiu-se por HPLC-DAD e UV-vis a diminuição da intensidade do sinal da ciprofloxacina e registou-

se o gráfico que relaciona a diminuição da área do sinal ao longo do tempo e a diminuição da 

concentração da ciprofloxacina ao longo do tempo, Figura 7.28 e Figura 7.29, respetivamente. 

Da análise dos gráficos representados nas Figura 7.28 e Figura 7.29 pode-se inferir que a 

fotodegradação da ciprofloxacina com os diferentes catalisadores segue uma cinética de pseudo-

primeira ordem. 
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Figura 7.28 Diminuição da concentração da ciprofloxacina ao longo do tempo na presença dos diferentes 

catalisadores, obtida por HPLC-DAD. 
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Figura 7.29 Diminuição da concentração da ciprofloxacina ao longo do tempo na presença do catalisador 

TiO2 /WO3, obtida por UV-vis. 

 

Dos dados sumarizados na Tabela 7.3 pode-se concluir que os resultados obtidos com o TiO2 P25 e o 

TiO2 M500 são muito semelhantes, embora com o TiO2 M a velocidade de degradação seja maior. Os 

resultados obtidos com o TiO2 B500 e com o TiO2 /WO3 indicam boa eficiência, mas após maior tempo 

de irradiação, o que é traduzido pela constante de velocidade. 
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Tabela 7.3 Percentagem de degradação, constantes cinéticas resultantes da fotodegradação da ciprofloxacina 

com os diferentes catalisadores determinados por UV-vis e HPLC-DAD. 

Catalisador 
λ (nm) 

Tempo  

(min) 

UV-vis HPLC-DAD 

(%) Degradação k (min-1) (%) Degradação k (min-1) 

- 254 
30 82 

7,8x10-2 - - 
60 92 

- 366 
30 29 

2,3 x10-2 - - 
60 41 

TiO2 P25 366 
30 91 

2,5x10-1 
98 

3,2x10-1 
60 96 99 

TiO2 B 500 366 
30 66 

4,2x10-2 
95 

1,1x10-1 
60 84 98 

TiO2 M 500 366 
30 94 

1,60x10-1 
98 

3,3x10-1 
60 96 98 

TiO2 /WO3 366 
30 76 

5,8 x10-2 - - 
60 89 

 

 

7.4.5 Determinação do Carbono Orgânico Total – TOC  

Avaliou-se o grau de mineralização da substância alvo, por determinação do carbono orgânico total.  

A quantidade teórica máxima de carbono resultante de uma solução de ciprofloxacina de concentração 

de 4,5x10-5 mol.dm-3 é de 9,22 mgC.L-1. A análise de TOC foi efetuada pelo método analítico cujo 

limite de quantificação é 0,5 mgC.L-1.  

Para a determinação do TOC, uma solução de ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3 foi utilizada e soluções 

de ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3 fotolisadas com 1,0 g.L-1 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 solução de ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3 é similar ao valor teórico calculado.  

Analisando os dados obtidos para as amostras estudadas verifica-se uma redução 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 TiO2 P25, tendo-se obtido aproximadamente 80% 
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de mineralização, seguindo-se o TiO2 M500 que mineralizou a ciprofloxacina em 75%. A solução 

fotocatalisada com TiO2 B500 foi a que menos mineralizou (60%). 

 

Tabela 7.4 Resultados de TOC obtidos para a ciprofloxacina 4,5x10-5 mol.dm-3 com os diferentes catalisadores 

ao fim de 60 min de fotodegradação. 

Amostras 
TOC (mg C L-1) % mineralização 

ciprofloxacina 9,3 - 

ciprofloxacina/TiO2 P25 1,9 80 

ciprofloxacina/TiO2 B 500 3,7 60 

ciprofloxacina/TiO2 M 500 2,4 75 

ciprofloxacina/TiO2 /WO3 3,0 68 

 

 

7.4.6 Identificação dos fotoprodutos por LC-MS 

Nos nossos estudos os produtos de fotodegradação da ciprofloxacina foram identificados por LC-TOF-

MS/MS no modo electrospray positivo. As amostras estudadas foram sujeitas a irradiação durante 10 

min na presença dos diferentes catalisadores e na ausência dos mesmos. 

Na figura 7.30 encontram-se os cromatogramas sigle ion obtidos para m/z 288 para os diferentes 

catalisadores com tr~13,3 min. 

Verifica-se que as amostras irradiadas com luz a 365 nm na ausência de catalisador são as que 

apresentam maior intensidade do sinal seguindo-se as irradiadas a 254 nm, também na ausência de 

catalisador. Em relação às amostras que foram degradadas com luz a 365 nm na presença de 

catalisador, verifica-se que o que apresenta menor intensidade é o TiO2 P25 e com maior intensidade 

é o TiO2/WO3. Este composto resulta da descarboxilação da ciprofloxacina, ou seja, perda de um grupo 

COO. Ao final de 10 min, com os catalisadores com maior velocidade de reação já existe 

fotodegradação do composto descarboxilado, o que leva à diminuição do sinal. Este composto também 

já foi identificado por Vasconcelos et al. em estudos de fotólise direta com uma lâmpada de mercúrio 

de média pressão [390], Guo et al. em estudos utilizando UV e UV/H2O2 [393], e Silva et al. utilizando 

o ZnO com λ=365 nm [407]. 
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Figura 7.30 Cromatogramas single ion m/z a 288, com os diferentes catalisadores e radiações, tr~13,32 min. 

 

Foi ainda pesquisado o sinal com m/z 263, correspondente à degradação do fotoproduto a m/z 288, 

analisando as áreas obtidas de um modo qualitativo, quando a área 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 radiações, tr~11,1 min. 

 

Na Figura 7.32 encontram-se os cromatogramas single ion obtidos para m/z 306 para os diferentes 

catalisadores com tr~9,74 min, que corresponde à abertura do anel piperazínico e perda de C2H2. 

Observando a figura verifica-se que este composto tem um pico máximo quando se utiliza o catalisador 

TiO2/WO3 e não aparece quando se utiliza a radiação a 365 nm na ausência de catalisadores, embora 

com radiação a 254 nm já exista, o que indica que a energia  necessária para romper o anel piperazínico 

corresponde a energia maior que 320 nm. Este fotoproduto já foi identificado por vários autores Lui et 

al. ao estudarem de águas residuais com ozonólise [387], Sui et al. por ozonólise catalítica [388], Guo 

et al. em estudos utilizando UV e UV/H2O2 [393], Martin et al. com partículas de hematite [397], 

Zhang et al. induzida pela luz visível com BiOBr [398] e An et al. por fotodegradação com TiO2 

usando pulso radiólise [400]. 
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Figura 7.32 Cromatogramas single ion m/z a 306, com os diferentes catalisadores e radiações, tr~9,74 min. 

 

Um outro composto encontrado apresenta m/z 313 e tr~13,3 min, Figura 7.33, que corresponde à perda 

do ião fluor. Observando a figura verifica-se que este composto tem um pico máximo quando se utiliza 

radiação a 365 nm na ausência de catalisador e quase não aparece quando se utilizam os catalisadores. 

Isto pode dever-se ao facto de a velocidade da reação na presença dos catalisadores ser muito maior, 

o que faz com que este fotoproduto possivelmente se esteja a converter num produto hidroxilado (m/z 

330). O fotoproduto já foi identificado por Silva et al. utilizando TiO2 e ZnO para a degradação da 

ciprofloxacina [407]. 
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Figura 7.33 Cromatogramas para os diferentes catalisadores e radiações, tr~13,32 min correspondente ao 

composto com m/z a 313. 

 

 

Na Tabela 7.5, encontram-se sumarizadas as estruturas dos fotoprodutos que identificámos, tempos de 

retenção e valores de m/z. 

 

 

 

 



Capítulo 7 – Estudo da Fotodegradação do Ciprofloxacina 

 

 
264           Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 

Tabela 7.5 Dados dos fotoprodutos obtidos por LC-TOF-MS/MS. 

 

Os fotoprodutos identificados, vêm corroborar os resultados obtidos para os fármacos 

ibuprofeno/naproxeno, em que no mecanismo de reação estão envolvidas reações em paralelo com o 

radical hidroxilo e a de descarboxilação oxidativa por transferência de eletrão da ciprofloxacina para 

a lacuna, via descarboxilação. 

Dos resultados obtidos, verifica-se que o fotoproduto com m/z 288 foi identificado na fotólise direta e 

na fotocatálise com os catalisadores utilizados, mas o fotoproduto com m/z 263 apenas foi identificado 

na fotocatálise.  

Nome 
Estrutura 

Ião positivo, 

 [M+H]+, 

correspondente. 

tr (min) 

6 - ((2-aminoetil) amino) -1-ciclopropil-5-

fluoroindolino-2,3-diona 
 

263 11.1 

N- (2-aminoetil) -N- (6-fluoro-1-metil-4-oxo- 

1,4-di- hidroquinolin-7-ilo)formamida 

 

263 11.1 

1-ciclopropil-6-fluoro-7-(piperazin-1-ilo) 

quinolin-4 (1H) -ona 

 

288 13.32 

7 - ((2-aminoetil) amino) -1-ciclopropil-6- 

fluoro-4-oxo-1,4-di- hidroquinolina-3- 

 ácido carboxílico 
 

306 9.74 

1-ciclopropil-4-oxo-7-(piperazin-1-il) -1,4-di-

hidroquinolino-3-ácido carboxílico 

 

313 13.32 

ácido 1-ciclopropil-6-hidroxi-4-oxo-7-  

(piperazin-1-il) -1,4-di- hidroquinolino-3- 

carboxílico 
 

330 13.32 
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O fotoproduto com m/z 306 foi identificado quando se usa luz a 254 nm e na fotocatálise, já o 

fotoproduto com m/z 313 foi identificado na fotólise direta e na fotocatálise com os catalisadores 

utilizados. 

Na Figura 7.34, encontra-se representado o mecanismo proposto tendo em conta os fotoprodutos 

identificados. 

 

Figura 7.34 Mecanismo proposto tendo em conta os fotoprodutos identificados por LC-TOF-MS/MS. 
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7.5 Conclusão 

Neste trabalho foi realizado um estudo preliminar da atividade fotocatalítica dos catalisadores de TiO2
 

sintetizados na fotodegradação da ciprofloxacina. 

Realizou-se o estudo da influência da quantidade de catalisador concluindo-se que a concentração 

ótima de TiO2 é de 1,0 g.L-1.  

Os resultados obtidos para o modo de degradação direta demonstram que a ciprofloxacina degrada 

muito rapidamente, de um modo direto com radiação de comprimento de onda igual a 254 nm. Com 

luz a 365 nm obtém-se degradação, mas esta é mais lenta e menor, sendo a percentagem de 67% ao 

fim de 360 min, isto deve-se ao facto do fármaco absorver alguma luz nesta região do espectro.  

O desempenho obtido empregando o catalisador sintetizado pelo método sol-gel e o comercial na 

degradação da ciprofloxacina foi interessante uma vez que se obtiveram resultados excelentes, na 

medida em que se verificou uma percentagem de degradação entre 98% a 99% quando determinada 

por HPLC-DAD. Não foram visíveis sinais em HPLC para além do correspondente à ciprofloxacina, 

embora a mineralização seja de 75% e 80%, respetivamente. 

Foi possível observar que o TiO2 B 500 é menos eficiente que os restantes catalisadores na 

fotodegradação da ciprofloxacina, uma vez que demora o dobro do tempo a atingir a mesma 

percentagem de degradação. 

Dos catalisadores sintetizados o que apresenta maior percentagem de degradação é o TiO2 M 500, com 

eficiência de degradação semelhante ao catalisador TiO2 P25. 

A fotodegradação da ciprofloxacina com os catalisadores segue uma cinética de pseudo-primeira 

ordem, obtendo-se constantes de velocidade para o TiO2 P25, TiO2 B 500 e TiO2 M 500 de 3,1x10-1 

min-1, 1,1x10-2 min-1 e 3,2x10-1 min-1, respetivamente.  

As análises de TOC demonstram que a ciprofloxacina fotodegradada com o TiO2 M e o TiO2 P25 

apresenta mineralização próxima dos 75% e 80%, respetivamente. O TiO2 B 500 que é o que apresenta 

menor percentagem de mineralização, o que está de acordo com os dados obtidos durante a 

fotodegradação 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 reação estão envolvidas reações em paralelo do radical 

hidroxilo e da descarboxilação oxidativa. 
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8.1 Introdução  

O uso de analgésicos naturais, para alívio das dores remonta acerca de 3000 a.C. onde se recorria ao 

uso de plantas. Posteriormente, o rápido avanço do conhecimento levou à descoberta e ao 

desenvolvimento dos analgésicos. 

O paracetamol (acetaminofeno), Figura 8.1, atualmente é um dos fármacos mais utilizado a nível 

global para o alívio das dores crónicas e é um dos melhores analgésicos disponíveis no mercado. 

Encontra-se em diversas formas farmacêuticas com eficácia clínica aprovada, como é o caso de 

comprimidos, supositórios e xaropes. 

 

 

Figura 8.1 Estrutura química 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 que a fenacetina possuía propriedades menos tóxicas [408]. 

O total de vendas de fenacetina tornaram este fármaco 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 responsável pela ação analgésica da 

fenacetina e da acetanilida, Figura 8.2, era o paracetamol e que os efeitos tóxicos eram produzidos por 

outro metabolito, a fenilhidroxilamina [408]. 

Após esta “redescoberta”, o paracetamol foi comercializado em diversos países, entre os quais os 

Estados Unidos, com o nome de Tylenol pelos laboratórios McNeil em 1955, e no Reino Unido com 

o nome de Panadol comercializado pela Frederick Stearns & Co em 1956 [408, 410]. A partir de então 

o paracetamol ganhou uma grande popularidade excedendo as vendas de aspirina a partir de 1980. 
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Em Portugal encontra-se disponível com o nome comercial Ben-U-Ron®, Panadol® e Supofen® entre 

outros e segundo o Infarmed (Autoridade Nacional do Medicamento) o paracetamol, é o medicamento 

não sujeito a receita médica mais vendido em Portugal. 

Na Figura 8.2 são apresentadas as moléculas associadas à descoberta do paracetamol. A atividade 

antipirética destes compostos depende da sua estrutura aminobenzénica. A introdução de outros 

substituintes no grupo hidroxílico do para-aminofenol e no grupo amina livre da anilina reduz a 

toxicidade, sem perda da ação antipirética. Os melhores resultados são conseguidos com os éteres 

alquilfenólicos (e.g., fenetidina) e com as amidas (e.g., acetaminofeno, fenacetina) [411]. 

 

 

Figura 8.2 Estruturas químicas e vias envolvidas na descoberta do paracetamol [411]. 

 

O paracetamol pode ser sintetizado a partir da reação do p-aminofenol com o anidrido acético, Figura 

8.3. Desta reação resulta a acetilação do p-aminofenol, obtendo-se paracetamol e ácido acético [409, 

412]. 
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Figura 8.3 Representação da síntese do paracetamol por acetilação do p-aminofenol com anidrido acético 

[409, 412]. 

 

A origem das palavras acetaminofeno e paracetamol deriva da nomenclatura usada em química 

orgânica N-acetil-para-aminofenol e para-acetilaminofenol, respetivamente. A IUPAC recomenda, o 

nome sistemático N-(4-hidroxifenil) acetamida. 

 

 

8.2 Características físico-químicas do paracetamol 

O paracetamol é quimicamente designado por N-(4-hidroxifenil) acetamida, tem como fórmula 

molecular C8H9NO2 e massa molar correspondente 151,2 g.mol-1. 

Apresenta-se como um pó cristalino branco, com um ligeiro sabor amargo e inodoro com ponto de 

fusão entre 169 – 170,5ºC e ponto de ebulição >500ºC, a solubilidade aquosa a pH natural do 

paracetamol é de 12,8 g.L-1 a 20ºC (8,5x10-2 mol.dm-3), 14,0 g.L-1 a 25ºC (9,3x10-2 mol.dm-3 ) e 23,7 

g.L-1 a 37ºC (1,6x10-1 mol.dm-3) [413-416]. É solúvel em etanol, metanol, dimetilformamida, 

dicloroetano, acetato de etilo e acetona. É ligeiramente solúvel em diclorometano e éter e praticamente 

insolúvel 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 25ºC e um coeficiente de partilha Log P (octanol/água) 

de 0,5 [377]. 

Foram isoladas e caracterizadas 2 formas sólidas metastáveis de paracetamol. A única forma 

comercialmente disponível é o acetaminofeno monoclínico, caracterizado por ser a forma 

termodinamicamente mais estável [377, 414]. 
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Numa solução aquosa saturada o pH do paracetamol encontra-se entre 5,5 e 6,5. A solução aquosa 

saturada é estável, durante alguns anos, embora a sua estabilidade vá diminuindo em condições ácidas 

ou alcalinas, uma vez que o paracetamol vai sendo lentamente transformado em ácido acético e p-

aminofenol [409]. Sob condições de altas temperaturas e pH, o paracetamol sofre hidrólise originando 

também o p-aminofenol e ácido acético como produtos de degradação [417]. 

No que respeita à 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 determinação do paracetamol em produtos farmacêuticos, quer isolado ou em combinações, é de 

grande importância sendo, para tal, propostos diversos métodos analíticos para a sua quantificação, 

como, espectroscopia de fluorescência, colorimetria, absorção ultravioleta-visível (UV-vis), 

voltametria, espectroscopia de infravermelho com transformada de Fourier, análise eletroquímica, 

espectrometria de massa, cromatografia gasosa, eletroforese capilar, cromatografia líquida de alta 

eficiência (HPLC) entre outros [417-420]. 

 

 

8.3 Paracetamol no meio ambiente e a sua remoção 

Na Europa, Canadá e Estados Unidos foram realizados estudos onde um dos fármacos mais 

encontrados em amostras de águas de consumo, residuais e rios foi o paracetamol. Ao analisar amostras 

de águas residuais nos Estados Unidos o máximo de concentração de paracetamol encontrada em águas 

foi de 0,12 μg.L-1 [14, 419-422].  

Heberer [21], verificou que em investigações realizadas na Áustria, Brasil, Canadá, Croácia, Inglaterra, 

Alemanha, Grécia, Itália, Espanha, Suíça, Holanda e EUA, foram detetados no meio aquático mais de 

80 compostos, fármacos e vários metabolitos de fármacos. Comprovou que o paracetamol é degradado 

e removido nas estações de tratamento de águas, no entanto, algumas vezes encontra-se amplamente 

disperso no ambiente aquático. Ao analisar efluentes de esgotos e águas de rios na Alemanha, apenas 

detetou paracetamol em efluentes de esgotos sendo a concentração máxima de 10 μg.L-1. 

Em 2002, Vogna et al. [423] estudaram a oxidação do fármaco antipirético paracetamol com o sistema 

UV/H2O2 usando uma combinação de técnicas analíticas (GC-MS, HPLC-MS e RMN). Concluíram 

que as principais vias de degradação derivam de três etapas de hidroxilação, levando à 1,4-

hidroquinona, 1,4-benzoquinona, 4-acetilaminocatecol e, em muito menor grau, 4-

acetilaminoresorcinol. A oxidação dos intermediários aromáticos primários, resultaram em uma série 

de produtos de degradação nitrogenados e não-nitrogenados. 
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Dos resultados obtidos, os autores propuseram o primeiro mecanismo para a degradação do 

paracetamol, Figura 8.4. 

 

 

Figura 8.4 Mecanismo de oxidação do paracetamol proposto por Vogna et al. [423]. 

 

Uma investigação subsequente, em 2003, foi efetuada por Andreozzi et al. [424] sobre a oxidação do 

paracetamol promovida pela ozonização e UV/H2O2. Ambas as condições oxidativas destruíram o anel 

aromático do paracetamol. Foi avaliado o grau de mineralização para a ozonização e UV/H2O2 tendo 

obtido apenas 30 e 40%, respetivamente. Neste estudo também foram identificados os intermediários 

e produtos da reação por HPLC e GC-MS sendo os mesmos referidos por Vogna et al. [423], tendo 

sido confirmado que o mecanismo de degradação ocorre por oxidação.  

Dalmázio et al. [425] investigaram a oxidação do paracetamol (1,0x10-4 mol.dm-3) promovida pelo 

sistema TiO2 P25/UV com uma lâmpada monocromática 254 nm, 15 W em meio aquoso. A 

monitorização foi feita por várias técnicas, tais como espectroscopia UV-vis, HPLC-UV, TOC, LC-

ESI-MS e GC-MS, mostrando que a remoção do paracetamol foi altamente eficiente obtendo-se 

percentagens de 90%, mas com um grau de mineralização reduzido, pois apenas 35% do composto 

mineralizou ao fim de 160 min. As análises por GC-MS indicaram que a hidroquinona (3), os ácidos 

carboxílicos alifáticos: fumárico (2) e málico (4), paracetamol monohidroxilado (5) e dihidroxilado 

(6) são os principais produtos formados neste processo de degradação. Estes compostos foram 

sugeridos como resultado de sucessivas hidroxilações na porção do anel benzeno do paracetamol que 

no final provocou a sua rutura. De acordo com estes resultados, foi proposto o mecanismo de 

degradação do paracetamol induzida pelo sistema TiO2/UV, Figura 8.5, onde envolve a formação de 
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radicais hidroxilo, espécies altamente reativas, como resultado de uma interação inicial entre a luz UV 

e o composto de TiO2. 

 

Figura 8.5 Rota para degradação do paracetamol induzida pelo sistema TiO2/UV [425]. 

 

Yang et al. [138], testaram a fotocatálise heterogénea do paracetamol 4.0x10-3mol.dm-3, na presença 

de TiO2 Degussa e luz (λmáx=254 nm e λmáx=366 nm), verificando uma maior rapidez e eficácia na 

degradação do paracetamol, comparativamente à fotólise direta. Com fotólise direta a 366 nm verificou 

que não ocorre degradação do paracetamol ao fim de 300 min, mas com fotólise direta a 254 nm obteve 

uma degradação substancial, 50% ao fim do mesmo tempo, tendo, porém, obtido baixa mineralização. 

Ao adicionar TiO2 Degussa (0,4 g.L-1) com radiação a 254 nm obteve-se uma percentagem de 

degradação de 100% ao fim de 300 min e 60% de mineralização. Os autores verificaram que a 

percentagem de degradação diminuía com o aumento da concentração inicial de paracetamol e 

aumentava com o aumento da intensidade da luz irradiada, com o aumento da concentração de 

oxigénio e com a adição de TiO2 até 0,8 g.L-1 de solução. Estudaram o efeito do pH, verificando um 

aumento da degradação à medida que o pH da solução aumenta desde os 3,5 até aos 9,5. o que 

atribuíram ao aumento da formação de HO●. Com um pH superior a 9.5 a percentagem de degradação 

começa a diminuir atribuindo-se ao facto de aumentar gradualmente a repulsão eletrostática entre 

superfície de TiO2 e paracetamol uma vez que este é carregado negativamente a pH acima de 9,5 

reduzindo ainda mais a baixa adsorção de paracetamol. 

Yang et al. [138] estudaram ainda os produtos de degradação do paracetamol, tendo identificado por 

HPLC-MS e GC-MS onze intermediários de fotodegradação incluindo três compostos aromáticos 
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(hidroquinona e dois hidoxifenilacetamida) sete ácidos carboxílicos (malónico, fórmico, oxâmico, 

acético, butanodioico, sucínico e málico) e acetamida. Os compostos identificados por Yang et al., 

também já haviam sido referidos por Vogna et al. [423] e por Dalmázio et al. [425]. 

Moctezuma et al. [426] estudaram a oxidação avançada do paracetamol (~3x10-4 mol.dm-3) promovida 

pelo sistema TiO2/UV (λmáx=365 nm) em meio aquoso. Esta reação foi monitorizada por HPLC-MS e 

TOC demonstrado que, enquanto a oxidação do paracetamol é bastante eficiente (~85% em 120 min), 

com fluxo de oxigénio, a sua mineralização não é completa (70%) após 300 min. Análises de HPLC-

MS indicaram a formação de hidroquinona, benzoquinona, p-aminofenol e p-nitrofenol nas misturas 

reacionais. 

A monitorização contínua, por espectroscopia de IV, demonstrou a quebra da ligação da amida 

aromática presente no paracetamol e subsequente formação de vários compostos intermediários 

aromáticos, tais como p-aminofenol e p-nitrofenol, tendo estes compostos aromáticos sido 

eventualmente convertidos em ácidos carboxílicos.  

Com base nesses resultados experimentais e os mecanismos propostos por Vogna et al.[423], 

Andreozzi et al. [424] e Dalmázio et al. [425], Moctezuma et al. [426] propuseram um mecanismo 

alternativo, Figura 8.6. 

 

 
 

Figura 8.6 Mecanismo proposto por Moctezuma et al. [426]. 
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Zhang et al. [427] avaliaram a degradação do analgésico paracetamol por meio aeróbio com a presença 

de três espécies microbianas do género stenotrophomas e pseudomonas. Com as três espécies 

microbianas a degradação do paracetamol com concentrações de 4,0, 2,5 e 2,0 mg.L-1 foi completa. 

Avaliou-se o grau de mineralização para a concentração de 2,0 mg.L-1 tendo-se obtido 87,1%. Foram 

detetados dois metabolitos a partir da biodegradação do paracetamol, o 4-aminofenol e a hidroquinona. 

O paracetamol foi degradado predominantemente via 4-aminofenol a hidroquinona com posterior 

fissão do anel. 

Jallouli et al. [428] estudaram, a degradação fotocatalítica do acetaminofeno usando TiO2 P25 como 

fotocatalisador, sob luz UV (λmáx=254 nm) com uma lâmpada de mercúrio de baixa pressão e luz solar, 

conduzindo a uma fotodegradação do paracetamol rápida e a uma  mineralização efetiva, mais de 90% 

no primeiro caso. Mudanças nos valores de pH afetaram a adsorção e a fotodegradação do paracetamol. 

O pH ótimo encontrado é 9.0 para a fotodegradação de paracetamol. Por HPLC-MS detetaram como 

intermediários na degradação a hidroquinona, a benzoquinona, o p-nitrofenol e 1,2,4-

trihidroxibenzeno. Estes intermediários aromáticos também foram determinados por Moctezuma et al. 

[367]. 

Dos estudos realizados verifica-se que em todos eles existem basicamente os mesmos fotoprodutos de 

degradação, Tabela 8.1. 

 

Tabela 8.1 Produtos de degradação do paracetamol indicados pelos vários autores. 

Nome do composto 
Estrutura química Referências 

hidroquinona 

 

[138, 423, 425-428] 

benzoquinona 

 

[423, 426, 428] 

4-acetilaminocatecol 

 

[423] 

1, 2, 4-benzenotriol 

 

[423] 
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Nome do composto Estrutura química Referências 

Ácido Fumárico 

 

[425] 

Ácido málico 

 

[138, 425] 

Paracetamol 

monohidroxilado 

 

[425] 

Paracetamol 

dihidroxilado 

 

[425] 

Acetamida 

 

[138] 

Ácido malónico 

 

[138] 

Ácido fórmico 
 

[138] 

Ácido oxâmico 

 

[138] 

Ácido acético 

 

[138] 

Ácido butanodioico 

 

[138] 

p-aminofenol 

 

[426, 427] 

p-nitrofenol 

 

[426, 428] 

1, 2, 4-trihidroxibenzeno 

 

[428] 
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Neste trabalho temos como objetivo utilizar os materiais catalíticos que sintetizámos e verificar a 

eficiência na degradação/mineralização do paracetamol, uma vez que a mineralização é o objetivo 

principal em qualquer degradação de poluentes e em relação a este ponto parece não haver 

concordância. Apenas dois estudos com dióxido de titânio P25 foram efetuados com paracetamol [425, 

426]. 
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8.4 Resultados e Discussão 

8.4.1 Determinação do coeficiente de absorção molar 

O comportamento de paracetamol em solução aquosa foi estudado por espectroscopia de absorção UV-

vis, cujo espectro representado na Figura 8.7 mostra absorção máxima a um comprimento de onda de 

243 nm. 
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Figura 8.7 Espetro de absorção UV-vis da solução aquosa do paracetamol 1,5x10-4 mol.dm-3. 

 

Para a determinação do coeficiente de absorção molar foi preparada uma solução mãe de concentração 

1,5x10-4 mol.dm-3. A partir desta obteve-se por diluição seis soluções aquosas de concentrações 

diferentes. As absorvâncias foram registadas ao comprimento de onda máximo do paracetamol (λ=243 

nm) em função da concentração (Tabela 0.6, anexo III) e foi traçado o gráfico representado na Figura 

8.8. 
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R-Square(COD) 0,99995

Adj. R-Square 0,99994

 

Figura 8.8 Representação gráfica da absorvância em função da concentração do paracetamol, λ=243 nm. 

 

Analisando o gráfico representado na Figura 8.8, pode-se verificar que existe uma boa linearidade 

entre a absorção e a concentração do paracetamol, uma vez que o coeficiente de correlação é superior 

a 0.999. Dos resultados obtidos através do traçado do gráfico retirou-se o valor do ε (λ=243 nm). Assim 

o paracetamol ao comprimento de onda de 243 nm tem um coeficiente de absorção molar de 

ɛ=9920±30 dm3.cm-1.mol-1, que está em concordância com o valor encontrado na literatura, 9626 

dm3.cm-1.mol-1 [429]. 

 

 

8.4.2 Fotodegradação direta do paracetamol 

Embora a radiação ultravioleta possa ser um agente oxidante poderoso, que normalmente é suficiente 

para interagir com a estrutura eletrónica da matéria, tem geralmente uma eficiência mais baixa na 

degradação de poluentes orgânicos em comparação com processos de oxidação de forma conjunta, por 

exemplo UV/TiO2. 

A degradação de paracetamol foi estudada por fotólise direta na presença de radiação ultravioleta a 

λmáx=254 nm e radiação policromática UV-A, λmáx=365 nm, de forma a ser possível obter informação 

sobre a degradação do paracetamol em condições que simulam o ambiente natural. 



Capítulo 8 – Estudo da Fotodegradação do Paracetamol 

 

Fotocatálise com óxidos metálicos semicondutores na degradação de fármacos e pesticidas em água 281 

8.4.2.1 Fotólise a λmáx=254 nm 

Um volume de 300 mL de uma solução de paracetamol de concentração 1,5x10-4 mol.dm-3 foi sujeita 

a radiação de comprimento de onda de 254 nm durante 240 min.  

A degradação do fármaco é confirmada pela observação dos espectros de absorção UV-vis obtidos 

para vários tempos de irradiação, os quais se encontram ilustrados na Figura 8.9. Analisando os 

espectros de absorção verifica-se o desaparecimento das bandas características do paracetamol (195 

nm e 243 nm), no final do período de irradiação. Após 240 min de irradiação a percentagem de 

degradação do paracetamol determinada por espetroscopia de absorção UV-vis foi de 98%, embora ao 

fim de 60 min aproximadamente 50% do paracetamol já tenha sido degradado. No entanto, há o 

aparecimento de uma banda com um máximo a 320 nm, banda essa característica de p-nitrofenol que 

cresce até aos 60 min de irradiação 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 concentrações 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 absorção da solução aquosa do paracetamol 1,5x10-4 mol dm-3 fotolisada a 254 nm. 
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8.4.2.2 Fotólise a λmáx=365 nm 

O estudo da degradação de uma solução de paracetamol de concentração 1,5x10-4 mol.dm-3 com 

λmáx=365 nm mostra a ausência de degradação do fármaco como referido por Yang et al. [138]. 

Como se pode verificar pelos espectros apresentados na Figura 8.10 ao fim de 180 min de irradiação 

não se observa qualquer alteração da intensidade da banda característica do paracetamol.  
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Figura 8.10 Espetros de absorção da solução aquosa de paracetamol 1,5x10-4 mol dm-3 fotolisada a 365 nm. 

 

 

8.4.3 Degradação fotocatalítica do paracetamol na presença de catalisadores de 

TiO2 

Para este estudo foi utilizado o catalisador TiO2 M 500 (uma vez que se revelou ser um dos melhores 

catalisadores sintetizados) e o catalisador comercial TiO2 P25 para efeito comparativo utilizando 

radiação a 254 nm e a 365 nm. 

Em todas as experiências de fotocatálise realizadas, a pré-adsorção do catalisador TiO2 na ausência de 

luz UV foi seguida por espetroscopia de absorção UV-vis durante 90 min. 
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8.4.3.1 Degradação com nanopartículas de TiO2 P25 usando luz com λmáx=254 nm 

A Figura 8.11 representa os espectros da solução do paracetamol de concentração 1,5x10-4 mol.dm-3 

irradiada a λmáx=254 nm, na presença de 1,0 g.L-1 de TiO2 P25. Pode-se verificar que logo após 5 min 

de irradiação há um decréscimo significativo das bandas de absorção e após 120 min de fotólise 

praticamente não existe paracetamol uma vez que 96% foi degradado sendo este valor determinado 

por espetroscopia de absorção UV-vis. Ao fim de 90 min a percentagem de degradação é de 93%. 
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Figura 8.11 Espectros de absorção da solução aquosa de paracetamol 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com TiO2 P25 1,0 g.L-1 com luz a 254 nm. 

 

 

8.4.3.2 Degradação com nanopartículas de TiO2 P25 usando luz com λmáx=365 nm 

Neste estudo utilizou-se o catalisador associado a uma radiação de comprimento de onda máximo a 

365 nm. 

Na Figura 8.12 mostram-se os espectros da solução de paracetamol na presença de 1,0 g.L-1 de TiO2 

P25 irradiados a 365 nm. Pode-se verificar que durante a fotólise há um decréscimo das bandas de 

absorção, mas entre os 30 min e os 60 min de fotólise verifica-se uma elevada diminuição. Pode 

também verificar-se que após os 90 min de fotólise não se observa alteração das bandas e praticamente 

não existe paracetamol, tendo-se determinado 95% de degradação, por espetroscopia de absorção UV-

vis.  
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Figura 8.12 Espectros de absorção da solução aquosa de paracetamol 1.5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com TiO2 P25 1,0 g.L-1 com luz a 365 nm. 

 

Comparando as degradações do paracetamol fotocatalisado com TiO2 P25 com a radiação a 254 nm e 

com a radiação a 365 nm, verifica-se que para o mesmo tempo de fotólise obtém-se maior percentagem 

de degradação com o TiO2 P25 com a radiação a 365 nm. 

 

 

8.4.3.3 Degradação com nanopartículas de TiO2 M500 e luz com λmáx=254 nm 

O catalisador TiO2 sintetizado pelo método sol-gel não acidificado calcinado a 500ºC foi testado na 

degradação do paracetamol.  

Neste estudo utilizou-se o catalisador associado a uma radiação de comprimento de onda a 254 nm. 

A Figura 8.13 mostra os espectros da solução de paracetamol irradiada de concentração 1,5x10-4 

mol.dm-3 na presença de 1,0 g.L-1 de TiO2 M500. Pode-se verificar que ao longo do tempo há sempre 

decréscimo das bandas de absorção. Calcularam-se as percentagens de degradação do composto aos 

90 min e 240 min de fotólise tendo-se obtido 76% e 98%, respetivamente, o que demostra que ao fim 

de quatro horas praticamente não existe paracetamol. 
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Figura 8.13 Espectros de absorção da solução aquosa de paracetamol 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com TiO2 M500 1,0 g.L-1 com luz a 254 nm. 

 

Dos resultados obtidos na degradação do paracetamol com os dois catalisadores verifica-se que 

utilizando o TiO2 M500 a 254 nm a degradação é mais lenta, o que faz com que este catalisador não 

seja tão eficiente em comparação com o TiO2 P25. 

 

 

8.4.3.4 Degradação com nanopartículas de TiO2 M500 e luz com λmáx=365 nm 

A Figura 8.14 mostra os espectros do paracetamol na presença de 1,0 g.L-1 de TiO2 M500. Entre os 15 

min e os 30 min, os 120 min e os 180 min de fotólise observou-se uma diminuição mais acentuada das 

bandas. Aos 90 min de fotólise 64% do paracetamol já se encontra degradado, e ao fim de 240 min de 

fotólise praticamente não existe paracetamol uma vez que foi obtido 98% de degradação. 

Ao contrário do que acontece com o TiO2 P25 em que as percentagens de degradação são bastante 

diferentes consoante se usa radiação a 254 nm e 365 nm, tendo-se melhores resultados com a radiação 

a 365 nm, com o TiO2 M a percentagem de degradação ao fim de 90 min de fotólise são muito 

próximas, tendo-se um ligeiro aumento com a radiação a 254 nm.  
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Figura 8.14 Espectros de absorção da solução aquosa de paracetamol 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada ao longo do 

tempo com TiO2 M 1,0 g.L-1 com luz a 365 nm. 

 

Comparando os resultados obtidos com o TiO2 P25 e com o TiO2 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 eficiência. Podemos então concluir que o TiO2 P25 é mais eficiente, tanto 

usando luz a 254 nm como a 365 nm. 

 

 

8.4.4 Estudo da cinética da reação 

Neste trabalho a cinética da degradação do paracetamol foi seguida por espectroscopia de absorção 

UV-vis. 

Para todos os ensaios experimentais do paracetamol, obtiveram-se curvas de fotodegradação que se 

ajustam bem a uma curva monoexponencial, o que sugere que o processo de tratamento aplicado 

conduz a reações de degradação que seguem uma cinética de pseudo-primeira ordem. 

Seguindo a diminuição da absorvância a λ=243 nm registou-se o gráfico que relaciona a absorvância 

em função do tempo tanto na fotólise direta como na fotocatálise, 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 solução 

de paracetamol existe uma reação inicial rápida, seguindo-se uma fase de degradação mais lenta, 

tendo-se obtido o valor de 1,2x10-2 min-1 para a constante cinética.  

Quando se utiliza o catalisador TiO2 P25, ao fim de 90 min praticamente não há paracetamol, enquanto 

que só com luz a 254 nm ainda se tem 34% do composto por degradar e com o catalisador TiO2 M 

tem-se 24%. Verifica-se também que a constante cinética é maior quando se utiliza o catalisador 

associado à luz do que apenas quando se tem luz. O valor obtido para a constante cinética foi 4,2x10-

2 min-1 com TiO2 P25 e 4,0x10-2 min-1 com TiO2 M. 
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Figura 8.15 Evolução da absorvância do paracetamol ao longo do tempo na presença 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 

não há alteração da absorvância do paracetamol, ou seja, com este comprimento de onda não há reação, 

como seria de esperar uma vez que o paracetamol não absorve diretamente neste comprimento de onda. 

Quando se coloca o catalisador e luz verifica-se que há uma diminuição da absorvância do fármaco, 

logo uma degradação, o que corrobora com os resultados obtidos por Yang et al. [138]. Dos resultados 

obtidos podemos verificar que o catalisador que apresenta melhor desempenho é o TiO2 P25 quer seja 

com λ=254 nm ou a λ=365 nm. 

O valor obtido para a constante cinética foi 3.9x10-2 min-1 com TiO2 P25 e 1,9x10-2 min-1com TiO2 M. 
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Figura 8.16 Evolução da concentração do paracetamol ao longo do tempo na presença e ausência dos 

diferentes catalisadores com radiação a 365 nm. 

 

Da análise das Figuras 8.15 e 8.16 pode-se inferir que a fotodegradação de paracetamol com os 

diferentes catalisadores e na ausência destes, com radiação a 254 nm e 366 nm, segue uma cinética de 

pseudo-primeira. 

Na Tabela 8.2 encontram-se sumarizados os resultados obtidos na fotodegradação do paracetamol. 

 

Tabela 8.2 Percentagem de degradação e constante cinética resultantes da fotodegradação do paracetamol com 

os diferentes catalisadores. 

Radiação 
Catalisador 

Degradação (%) k (min-1) 

t=90 min t=120 min t=120 min 

254 nm 

- 66 77 1,2x10-2 

TiO2 P25 93 96 4,2x10-2 

TiO2 M 500ºC 76 79 4,0x10-2 

365 nm 
TiO2 P25 95 95 3,9x10-2 

TiO2 M 500ºC 64 71 1,8x10-2 

 

Dos resultados sumarizados na tabela 8.2, podemos inferir que a adição do catalisador traz vantagem 

em relação ao sistema sem catalisador quando se utiliza radiação a 254 nm uma vez que a percentagem 
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de degradação 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 ausência deste não se 

observa qualquer degradação do paracetamol. 

 

 

8.4.5 Determinação do Carbono Orgânico Total – TOC  

Avaliou-se o grau de mineralização da substância alvo. A quantidade teórica máxima de carbono 

resultante de uma solução de paracetamol de concentração de 1,5x10-4 mol.dm-3 é de 14,4 mgC.L-1.  

Na Tabela 8.3, encontram-se sumarizados os resultados de TOC. Verifica-se que o valor obtido para 

uma solução de paracetamol 1,5x10-4 mol.dm-3 é similar ao valor teórico calculado, o que nos mostra 

a fiabilidade da técnica.  

Analisando os dados obtidos para as amostras estudadas verifica-se uma redução da concentração 

inicial de TOC, o que indica que o paracetamol foi parcialmente mineralizado. Verifica-se que com o 

catalisador TiO2 P25, quer utilizando radiação a 254 nm quer a 365 nm, obtém-se aproximadamente 

84% e 83% de mineralização, já com o catalisador TiO2 M temos de 70% e 61%, respetivamente. 

 

Tabela 8.3 Resultados de TOC obtidos para o paracetamol 1,5x10-4 mol.dm-3 com os diferentes catalisadores e 

radiações ao fim de 90 min de fotodegradação. 

Amostras TOC (mgC.L-1) % mineralização Radiação 

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 5,7 61 
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8.4.6 Tentativa de identificação dos fotoprodutos por HPLC-DAD e GC-MS 

Recorreu-se à técnica de HPLC-DAD para verificar se existiam fotoprodutos das nossas reações e 

determinar qual a sua quantidade. 

Na Figura 8.17 a 8.19, encontram-se, respetivamente, os cromatogramas obtidos para os diferentes 

tempos (0 min e 10 min, 30 min e 90 min) de degradação do paracetamol com TiO2 P25 fotolisado 

com luz a 366nm.  

Na Figura 8.17 a), podemos observar que apenas aparece um pico com um tr=8,5 min, que corresponde 

ao paracetamol. 

A solução irradiada durante 10 min, Figura 8.17 b), apenas apresenta o pico referente ao paracetamol, 

mas com uma intensidade menor, ou seja, o paracetamol degradou, mas ainda não são detetados novos 

sinais. 

 

 

Figura 8.17 Cromatograma HPLC-DAD do paracetamol fotolisado, detetados a 243 nm a) t=0 min e b) 

t=10 min. 

 

Após 30 min de fotólise, Figura 8.18, pode-se verificar que para além do pico do paracetamol, 

aparecem outros picos para tempos de retenção menores (tr=6,48 min, tr=5,15 min, tr=3,98 min) que 

corresponderão a fotoprodutos, o mesmo é observado no artigo de Dalmázio et al. [425] embora 

usando radiação a λ=254 nm o que indica mecanismos idêntico com os dois tipos de radiação. 
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Figura 8.18 Cromatograma HPLC-DAD do paracetamol fotolisado com TiO2 P25 com luz a 365 nm, após 30 

min irradiação, detetados a 243 nm. 

 

Analisando a Figura 8.19, cromatograma correspondente ao tempo de fotólise de 90 min, verifica-se a 

diminuição do sinal do paracetamol e tendo o sinal a tr=6,48 min aumentado a sua intensidade. 

 

Figura 8.19 Cromatograma HPLC-DAD do paracetamol fotolisado com TiO2 P25 com luz a 365 nm, após 90 

min irradiação, detetados a 243 nm. 
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Na Figura 8.20, encontra-se representado o gráfico do desaparecimento do paracetamol fotolisado com 

TiO2 P25 e aparecimento do fotoproduto com tr=6,48 min, determinado por HPLC-DAD, λ=243 nm. 

Da análise do gráfico 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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Figura 8.20 Gráfico do desaparecimento do paracetamol fotolisado com TiO2 P25 e aparecimento do 

fotoproduto com tr=6,48 min, determinado por HPLC-DAD, λ=243 nm. 

 

Recorreu-se à técnica analítica de GC-MS com o objetivo de tentar identificar algum fotoproduto pois 

uma vez não derivatizadas as soluções injetadas, não se identificaram os produtos de pontos de 

ebulição elevados e pressão de vapor baixa. 

Analisando o cromatograma, Figura 8.21, obtido por GC-MS correspondente a uma solução aquosa 

de paracetamol 1,5x10-4 mol.dm-3, verifica-se que o cromatograma não tem boa qualidade. O pico com 

um tr=7,3884 min, corresponde ao paracetamol, sendo comprovado através do espectro de massa, 

Figura 8.22. Os restantes picos que aparecem no cromatograma são siloxanos e indicam a degradação 

da coluna provavelmente devido à injeção de água. 
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Figura 8.21 Cromatograma obtido por GC-MS, para a amostra de paracetamol 1,5x10-4 mol.dm-3 (branco), 

inserido expansão do cromatograma. 
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Figura 8.22 Espetro de massa da amostra de paracetamol 1,5x10-4 mol.dm-3obtido para o tr=7,3884 min. 

 

Analisando o cromatograma correspondente à degradação do paracetamol com TiO2 P25 a λ=365 nm 

fotolisado durante 30 min, Figura 8.23, verifica-se que há o aparecimento de um novo pico com um 

tr=4,596 min. Pela análise do espetro de massa a este tempo de retenção, 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 

não foi referido em estudos anteriores. 
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Figura 8.23 Cromatograma obtido para a amostra de paracetamol 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada durante 30 min, 

inserido expansão dos primeiros minutos do cromatograma. 
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Figura 8.24 Espetro de massa do sinal a tr=4,596 min. 
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Analisando o cromatograma da Figura 8.25, que corresponde ao paracetamol fotolisado com λ=365 

nm durante 90 min com TiO2 P25 verifica-se que já não existe o pico correspondente ao paracetamol, 

o que indica que todo o paracetamol foi degradado. O sinal a tr=4,596 min, mantem-se. 
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Figura 8.25 Cromatograma obtido para a amostra de paracetamol 1,5x10-4 mol.dm-3 fotolisada durante 90 min, 

inserido a expansão dos primeiros minutos do cromatograma. 

 

Da análise de GC-MS efetuada apenas se conseguiu identificar um fotoproduto, que foi o nitrobenzeno, 

composto que até agora ainda não foi referido pelos autores que estudaram a degradação do 

paracetamol.  
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8.5 Conclusões 

Neste trabalho foram estudados os efeitos da fotólise direta a 254 nm e 365 nm na degradação do 

paracetamol. Obtiveram-se melhores resultados de degradação ao incidir radiação a 254 nm, região do 

UV-C, do que a 365 nm onde praticamente não se observa a degradação do fármaco, o que já era de 

esperar uma vez que o fármaco em estudo não apresenta absorção na região do UV-A. 

Efetuou-se o estudo da fotodegradação do paracetamol usando dois catalisadores de titânio diferentes: 

o TiO2 P25, obtido comercialmente e o TiO2 M sintetizado pelo método sol gel não ácido. 

Verificou-se que ambos os catalisadores melhoram a degradação do paracetamol em relação à fotólise 

direta, sendo mais evidente quando se utiliza radiação de comprimento de onda máximo a 365 nm. Da 

análise dos resultados pode-se inferir que a degradação deste fármaco é mais eficiente quando se utiliza 

o catalisador TiO2 P25.  

Análise por HPLC-DAD foi possível determinar que o paracetamol fotolisado apresenta a formação 

de vários sinais que corresponderão a fotoprodutos. 

Através da análise por GC-MS apenas foi possível identificar a existência de um fotoproduto da 

degradação do paracetamol. O metabolito gerado foi o nitrobenzeno.  
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9.1 Conclusões Gerais 

Nesta tese concentramo-nos na fotodegradação direta e fotocatalítica de dois tipos de poluentes em 

águas, pesticidas e fármacos. 

Na fotólise direta usamos radiação a 254 nm e 365 nm e no processo fotocatalítico usamos o 

semicondutor TiO2. 

Foram utilizados diferentes métodos de síntese dos fotocatalisadores, e os resultados foram 

comparados com o composto comercial TiO2 P25, como padrão. 

Foi estudado ainda o efeito da modificação do fotocatalisador pela incorporação de carvão ativado, 

tungsténio (VI), ferro (III) e cobalto (II).  

Nos sistemas com carvão ativado obtém-se um aumento na eficiência indicando que há um efeito 

sinérgico.  

Nos sistemas com tungsténio verifica-se a existência de duas fases distintas, a do óxido de tungsténio 

e a do TiO2. Verifica-se um aumento da eficiência deste catalisador que possivelmente pode ser 

atribuído a um aumento da separação do par eletrão-lacuna na interface das fases WO3-anatase. 

O método da impregnação, nomeadamente de ferro, não aumenta a eficiência uma vez que o ferro se 

encontra adsorvido na superfície e não na rede do TiO2. 

Espetros de refletância difusa mostram bandas das transições dos eletrões d dentro do cobalto, de 

energia inferior à da band gap do TiO2. A eficiência deste catalisador é muito reduzida em relação à 

do TiO2 o que pode ser devido à transferência de grande parte da energia para as orbitais d-d e eficiente 

relaxação não radiativa e recombinação e-/h+. 

A análise dos materiais catalíticos que foram sintetizados demonstra-nos que estes apresentam 

elevadas áreas de superfície e alta estabilidade. 

Pelas análises de difração de raios-X verifica-se que há medida que se aumentou a temperatura de 

calcinação se obtiveram materiais mais cristalinos.  

Numa das amostras sintetizadas (TiO2 B 500) conseguiu-se que este tenha uma absorção espetral mais 

perto do visível, uma vez que o valor da energia de band gap é menor. 
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Os compostos estudados nesta tese, sujeitos a fotólise direta com luz a 254 nm foram praticamente 

todos degradados, enquanto que quando sujeitos a fotólise direta com luz a 365 nm pouca foi a sua 

degradação, devida poucas transições espetroscópicas nesta zona. 

Testamos os sistemas catalíticos com os fármacos e o pesticida.  

No caso da bentazona, foi observada a degradação efetiva comparada com a fotólise na ausência de 

catalisador. Os principais produtos de degradação foram com m/z 255, que correspondem há 

hidroxilação da bentazona, que sugere que o mecanismo mais importante envolve reações do radical 

hidroxilo. 

As análises de TOC do fármaco alprazolam indicaram que este foi quase completamente mineralizado 

com o TiO2 M e o TiO2. Por espectroscopia de fluorescência foram identificados dois fotoprodutos 

luminescentes (triazoloaminoquinoleína e 8H-alprazolam), na presença de TiO2 B500 e com TiO2 

M500 apenas foi detetada a triazoloaminoquinoleína. 

Através da técnica LC-MS foi possível identificar três produtos resultante da degradação do fármaco 

que correspondem aos valores de m/z 327, 297 e 325. Estes produtos indicam que o mecanismo de 

reação envolve o radical hidroxilo.  

No caso do ibuprofeno e do naproxeno, verifica-se que ambos têm um grupo ácido carboxílico e 

observou-se um resultado importante em termos da fotodegradação, uma vez que nesta são envolvidas 

reações em paralelo do radical hidroxilo e da descarboxilação oxidativa. Este resultado pode ter 

repercussões importantes para outros poluentes que tenham ácido carboxílico na sua constituição. O 

mecanismo mais provável de descarboxilação oxidativa envolve transferência de eletrão do fármaco 

para uma lacuna do catalisador.  

O fármaco faz quimissorção do carboxilato ao TiO2 e segue-se uma transferência de eletrão do fármaco 

para a lacuna do catalisador. A oxidação do ácido carboxílico pelo radical hidroxilo é menos provável. 

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 reação estão envolvidas reações em paralelo do radical 

hidroxilo e da descarboxilação oxidativa. 

Com o paracetamol verificou-se que os catalisadores melhoram a degradação em relação à fotólise 

direta. Por GC-MS foi possível identificar o nitrobenzeno como produto de degradação. 

Todos os compostos apresentaram boas percentagens de mineralização, mas para cada composto existe 

um material catalítico que consegue maior percentagem de mineralização. 
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Foram preparados filmes dos catalisadores de TiO2 sintetizados e utilizados em estudos fotocatalíticos 

do ibuprofeno. Verificou-se que estes foram mais eficientes que as nanopartículas dos catalisadores 

em pó. Este parece um método razoável de desenvolvimento para aplicações em remoção de poluentes 

persistentes no ambiente. 

 

 

 

9.2 Perspetivas Futuras 

Esta tese apresenta estudos de fotodegradação de compostos farmacêuticos e pesticidas. Tanto uns 

como os outros são problemáticos para o ambiente e há que arranjar formas de os podere mitigar da 

natureza. 

Nesta tese foi possível verificar que é possível com os materiais sintetizados mineralizar parte destes 

compostos o que é um passo importante para o controlo dos mesmos no meio ambiente, mas existem 

vários estudos que serão necessários 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 

eficiências obtidas e assim aplicar este método por exemplo numa ETAR ou ETA. 

Uma vez que se obtiveram fotoprodutos será importante avaliar a sua toxicidade. 

No caso dos compostos paracetamol seria importante continuar o seu estudo fazendo a avaliação da 

existência ou não de fotoprodutos e em caso da sua existência verificar a sua toxicidade. 

Uma vez que o estudo utilizando filmes foi apenas com um dos poluentes seria interessante efetuá-lo 

com os outros poluentes para verificar a sua eficácia. 
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Anexo I – Imagens de SEM dos diferentes catalisadores 
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TiO2 B 
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Anexo II - Curvas de TG/DTA obtidas para os diferentes 
catalisadores. 
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Anexo III – Tabelas de dados das concentrações e absorvância 
das soluções aquosas 

 

 
Tabela 0.1 Dados da concentração e da absorvância das soluções aquosas de bentazona. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Tabela 0.2 Dados da concentração e da absorvância das soluções aquosas de alprazolam. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Concentração 

(mol.dm-3) 

Abs (224.5 nm) 

Ensaio 1 Ensaio 2 

5.0x10-6 0.188 0.179 

1.25x10-5 0.438 0.437 

1.50x10-5  0.494 

2.00x10-5 0.676  

2.51x10-5 0.862 0.844 

3.01x10-5 1.018 1.010 

4.01x10-5  1.380 

5.0x10-5 1.643 1.641 

Concentração 

(moldm-3) 

Abs 

Ensaio 1 Ensaio 2 Ensaio 3 

0.30x10-5 0.136 0.146 0.206 

0.45x10-5 0.235 0.206 0.270 

0.75x10-5 0.358 0.422 0.375 

1.20x10-5 0.484 0.511 0.575 

1.50x10-5 0.590 0.628 0.693 

1.80x10-5 0.853 0.746 0.845 

2.25x10-5 1.050 0.935 1.045 

3.00x10-5 1.260 1.324 1.304 

3.75x10-5 1.570 1.628 1.647 
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Tabela 0.3 Dados da concentração e da absorvância das soluções aquosas de ibuprofeno. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tabela 0.4 Dados da concentração e da absorvância das soluções aquosas do naproxeno. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Concentração (mol.dm-3) Abs (Ensaio 1) Abs (Ensaio 2) Abs (Ensaio 3) 

5.5x10-6 0.034 0.034  

1.1x10-5 0.076 0.076  

1.5x10-5 0.135   

2.2x10-5 0.189 0.189  

2.75x10-5 0.231 0.231  

3.0x10-5 0.278 0.287 0.301 

3.3x10-5 0.289 0.289  

3.8x10-5 0.337 0.337  

4.4x10-5 0.388 0.388  

4.95x10-5 0.433 0.433  

5.5x10-5 0.481 0.481  

6x10-5 0.555 0.560 0.550 

7.5x10-5 0.713 0.681 0.703 

9x10-5 0.822 0.808 0.819 

1.05x10-4 0.953 0.943 0.950 

1.2x10-4 1.124 1.084 1.119 

1.35x10-4 1.234 1.185 1.231 

1.5x10-4 1.350 1.320 1.351 

Concentração (mol.dm-3) Abs (Ensaio 1) Abs (Ensaio 2) Abs (Ensaio 3) 

1.5x10-6 0.161 0.148 0.157 

3x10-6 0.259 0.266 0.253 

4.5x10-6 0.381 0.366 0.380 

6x10-6 0.517 0.494 0.495 

7.5x10-6 0.602 0.602 0.585 

9x10-6 0.712 0.712 0.722 

1.05x10-5 0.838 0.838 0.824 

1.2x10-5 0.954 0.954 0.944 

1.35x10-5 1.048 1.048 1.046 

1.5x10-5 1.164 1.164 1.153 
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Tabela 0.5 Dados da concentração e da absorvância das soluções aquosas de ciprofloxacina 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Tabela 0.6 Dados da concentração e da absorvância das soluções aquosas de paracetamol. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Concentração (mol.dm-3) 
Abs 

1.52x10-6 0.168 

3.04x10-6 0.312 

6.08x10-6 0.598 

7.60x10-6 0.810 

9.12x10-5 0.935 

1.22x10-5 1.274 

1.52x10-5 1.624 

Concentração (mol.dm-3) 
Abs 

4.50x10-05 0.443 

6.00x10-05 0.584 

7.50x10-05 0.751 

9.00x10-05 0.886 

1.05x10-04 1.033 

1.35x10-04 1.348 

1.50x10-04 1.490 
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Anexo IV – Mecanismos da degradação da Ciprofloxacina 
 

 

 

Figura 0.1 Mecanismo sugerido por Liu et al.[387] para a degradação da ciprofloxacina por ozonólise. 
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Figura 0.2 Proposta de mecanismo de degradação da ciprofloxacina com UV/H2O2 [393]. 
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Figura 0.3 Mecanismo de degradação fotocatalítica da ciprofloxacina após 45 min com ZnO [407] 
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Tabela 0.7 Produtos de degradação da ciprofloxacina identificados pelos diversos autores. 

 

Estrutura química 
m/z Referências 

 

185 [407] 

 

204 [407] 

 

216 [407] 

 

222 [407] 

 

223 [392] 

 

231 [407] 

 

238 [407] 

 

244 [392] 

 

244 [407] 
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Estrutura química m/z Referências 

 

262 
[387, 392, 393, 397, 

398, 400] 

 

263 [387, 393] 

 

263 [393] 

 

278 [407] 

 

281 [387] 

 

287 [390, 393, 407] 

 

287 [390] 

 

289 [387] 

 

290 [387, 398] 

 

304 [393] 
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Estrutura química m/z Referências 

 

305 
[387, 390, 393, 397, 

398, 400] 

 

307 [387] 

 

307 [393] 

 

309 [387] 

 

313 [407] 

 

319 [387] 

 

319 [392] 

 

329 [390, 393, 407] 

 

329 [390] 

 

333 [387, 398] 
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Estrutura química m/z Referências 

 

335 [387] 

 

335 [387] 

 

335 [393] 

 

335 [398] 

 

337 [387] 

 

345 [387] 

 

347 [387] 

 

347 [393, 397, 400] 

 

349 [387] 

 

349 [392] 
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Estrutura química m/z Referências 

 

349 [400] 

 

359 [387] 

 

359 [393] 

 

359 [393] 

 

361 [387] 

 

361 [393] 

 

361 [393] 

 

363 [387] 

 

363 [387] 

 

363 [398] 
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Estrutura química m/z Referências 

 

365 [393] 

 

372 [400] 

 

395 [393] 

 




