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RESUMO 

 A ocorrência de contaminantes orgânicos no ambiente tem se tornado um 

assunto de interesse nos últimos anos. Dentre os diversos grupos que compõem essa 

classe de contaminantes, há uma preocupação em especial com a classe dos fármacos. 

Deste modo, o objetivo deste trabalho é identificar e monitorar os subprodutos 

recalcitrantes da degradação de fármacos de diferentes classes terapêuticas (ibuprofeno, 

bezafibrato, diclofenaco, sulfametoxazole, etinilestradiol), incluindo o disruptor 

endócrino bisfenol A, em meio aquoso, utilizando dois métodos distintos: fotólise direta 

(empregando a radiação UV-C e UV-A) e fotocatálise (utilizando os sistemas UV-

C/TiO2 e UV-A/TiO2). A primeira etapa do trabalho consistiu em avaliar a eficiência 

destes procedimentos na degradação destes fármacos. Assim, alíquotas foram coletadas 

entre 0 e 120 minutos e analisadas por cromatografia líquida acoplada a espectrometria 

de massas de alta resolução (LC-HRMS) para avaliar a eficiência de remoção. A 

avaliação da eficiência de degradação foi realizada por análises de carbono orgânico 

total (COT). Em uma segunda etapa do trabalho, as mesmas alíquotas foram analisadas 

por inserção direta no espectrômetro de massas para identificação dos subprodutos 

resultantes. As análises foram realizadas nos modos positivo e negativo de ionização 

por electrospray. Na terceira etapa do trabalho foram realizados testes de ecotoxicidade 

utilizando Artemia Salina. Os ensaios com cada alíquota foram realizados em triplicata 

para estimar a toxicidade dos subprodutos de fotodegradação. Com relação aos 

resultados, observou-se que os sistemas UV-C, UV-C-TiO2 e UV-A-TiO2 foram 

eficientes na remoção dos compostos, com exceção, do hormônio etinilestradiol que se 

mostrou mais recalcitrante. Apesar das altas taxas de remoção, as taxas de degradação 

foram menores, demonstrando a formação e persistência dos subprodutos gerados nos 

sistemas de degradação. Com tais resultados foi possível gerar um perfil de 

comportamento destes subprodutos em função do tempo de exposição aos sistemas de 

degradação. Os testes de ecotoxicidade demonstraram que alguns subprodutos 

persistentes apresentaram um maior grau de toxicidade em relação aos compostos 

originais. 

 

Palavras-Chave: Fármacos, fotólise, fotocatálise, espectrometria de massas de alta 

resolução, caracterização de subprodutos, testes de ecotoxicidade. 
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ABSTRACT 

The occurrence of organic contaminants in the environment has become a subject of 

interest in recent years. Among the many classes of compounds that comprise this large 

group, drugs have received particular concern. The objective of the present study is 

therefore to identify and monitor recalcitrant by-products resulting from the degradation 

of several drugs from different therapeutic classes (ibuprofen, bezafibrate, diclofenac, 

sulfamethoxazole, ethinylestradiol, and the endocrine disruptor bisphenol A) in aqueous 

medium. Two distinct processes, direct photolysis (employing UV-A and UV-C 

radiations) and photocatalysis (using the TiO2/UV-A and TiO2/UV-C systems), were 

investigated herein. The first step of the present work consisted of the evaluation of the 

effectiveness of these procedures in the degradation of the selected drugs. Hence, 

aliquots were collected directly from the reaction vessel after assorted exposure times 

(from 0 to 120 minutes) and analyzed by liquid chromatography coupled to high 

resolution mass spectrometry (LC-HRMS) to evaluate the removal efficiency. To 

evaluate the degradation efficiency, total organic carbon (TOC) measurements were 

also performed. In a second stage, the same aliquots were analyzed by direct infusion 

mass spectrometry aiming at identifying resulting by-products. The analyses were 

conducted by electrospray ionization in the positive and negative modes. Ecotoxicity 

tests using brine shrimp (Artemia Salina) were also conducted with each aliquot 

collected. These assays were carried out in triplicate to estimate the toxicity of the by-

products. The experimental results showed that the UV-C, UV/C-TiO2 and UV/A-TiO2 

systems were efficient in removing all compounds, excepting ethinylestradiol, the most 

recalcitrant of them. Despite the high removal rates, degradation rates were lower, 

indicating the formation and persistence of degradation products generated under these 

conditions. The behavior of each by-product as a function of exposure time to the 

degradation systems was also appraised. Finally, the tests against Artemia Salina 

demonstrated that some recalcitrant by-products possess higher toxicity than the 

primary precursor. 

 

Keywords: Drugs, photolysis, photocatalysis, high-resolution mass spectrometry, 

characterization of by-products, ecotoxicity tests. 
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 Nas últimas décadas, o foco principal das análises de poluentes ambientais era 

apenas nos chamados poluentes prioritários. Substâncias caracterizadas por serem 

persistentes, bioacumulativas e tóxicas. Recentemente, os “micropoluentes”, compostos 

orgânicos presentes em concentrações da ordem de microgramas por litro, têm ganhado 

a atenção da comunidade científica.  

 Dentre as diversas classes de substâncias químicas, há uma preocupação em 

especial com a classe dos fármacos. Uma grande quantidade destes compostos é 

consumida anualmente e, depois do uso, são parcialmente metabolizados e excretados 

através da urina e fezes. Subsequentemente estes contaminantes juntamente com outros 

constituintes orgânicos e inorgânicos, entram nas estações de tratamento de esgoto 

(ETE) através dos efluentes. Entretanto, tem sido demonstrado, que os tratamentos 

convencionais a que esses efluentes são submetidos, não são tão eficientes para a 

completa remoção desta classe de contaminantes, pois eles vêm sendo constantemente 

reportados em matrizes ambientais, como por exemplo, águas de rio.  

 Com isso, nos últimos anos, novas tecnologias como os Processos Oxidativos 

Avançados (POAs) surgiram como técnicas promissoras para tratamentos alternativos 

na degradação de contaminantes orgânicos em água. Diferentes POAs têm sido 

aplicados com sucesso na remoção de contaminantes orgânicos em geral, inclusive para 

diferentes classes terapêuticas de fármacos, apresentando ótimos resultados, apesar das 

elevadas complexidades estruturais das moléculas-alvo e das baixas concentrações 

destas substâncias no ambiente.  

No entanto, apesar dos ótimos resultados obtidos na remoção destas classes de 

contaminantes, muitas vezes nota-se que as taxas de degradação são relativamente 

baixas, ou seja, as moléculas alvo apresentam apenas uma mineralização parcial, 

gerando produtos de degradação que persistam mesmo ao final dos processos de 

degradação. Dessa forma, existe hoje um grande interesse em estudos que possam, além 

de avaliar os processos de remoção, caracterizar os possíveis produtos de degradação 

que venham a ser gerados e avaliar o seu potencial de toxicidade. Essas avaliações são 

de suma importância para garantir a efetividade e segurança da aplicação de tais 

processos no tratamento de efluentes. 

 Levando em consideração os aspectos abordados, o objetivo geral desse trabalho 

é avaliar e monitorar os subprodutos de degradação de fármacos de diferentes classes 

terapêuticas, incluindo o disruptor endócrino bisfenol A, em meio aquoso, utilizando 

dois sistemas de degradação: a fotólise direta e fotocatálise heterogênea aplicando um 
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fotocatalisador à base de TiO2. Para ambos os processos serão avaliadas as fontes de 

radiação UV-A e UV-C. A caracterização e o monitoramento dos subprodutos de 

degradação serão avaliados por espectrometria de massas de alta resolução e 

cromatografia liquida de alta eficiência. Por fim, será avaliado também o grau de 

toxicidade das alíquotas degradadas frente às alíquotas dos compostos alvos. 

 Desse modo, este trabalho é composto de cinco capítulos. Na Revisão 

Bibliográfica são apresentadas discussões em relação ao monitoramento, sistemas de 

degradação e a aplicação da espectrometria de massas na determinação de fármacos e 

seus produtos de degradação no ambiente. No capítulo Procedimentos de Degradação e 

Métodos Analíticos se faz uma descrição dos métodos aplicados na degradação dos 

compostos em estudo e as técnicas analíticas que deram suporte à investigação desses 

sistemas de degradação. Nos demais capítulos são discutidos aspectos específicos 

observados para cada sistema avaliado, tais como degradação dos contaminantes 

orgânicos, avaliação dos intermediários gerados durante os processos de degradação e a 

toxicidade dessas soluções de degradação. E por fim, o último capítulo traz as 

conclusões e considerações finais.   
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2.1 Fontes de Contaminação de Fármacos e suas Rotas de Exposição para o Ambiente 

 Os primeiros relatos da presença de fármacos no ambiente foram por volta da 

década 70 nos Estados Unidos (EUA) [1,2]. No entanto, somente em meados dos anos 

90, com o avanço das técnicas analíticas, é que foram possíveis as análises de 

contaminantes a níveis traço de concentração, aumentando, assim, o interesse e o 

reconhecimento da importância de uma avaliação mais criteriosa com relação à 

contaminação dessa classe de substâncias no ambiente [3].  

 Os fármacos são considerados compostos químicos moderadamente solúveis em 

água e biologicamente ativos. As suas principais formas de administração são por 

inalação, administração oral ou injeções. 

 A principal fonte de contaminação de resíduos de fármacos no meio ambiente é 

através do lançamento dos efluentes após os procedimentos realizados nas Estações de 

Tratamento de Esgoto (ETE). A maior parte dos resíduos de fármacos que chegam às 

ETE é proveniente da excreção dos princípios ativos na forma intacta através de fezes e 

urinas [3]. 

 Deve-se levar, ainda, em consideração outras fontes antropogênicas, destacando-

se dentre elas os efluentes de indústrias farmacêuticas e a disposição inadequada de 

fármacos após a data de validade. As principais vias de exposição ao ambiente para os 

diferentes tipos de fármacos podem ser mostradas na Figura 2.1. 
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Figura 2.1- Rotas de exposição de fármacos no ambiente (adaptado [4]) 
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2.2 Ocorrência de Fármacos no Ambiente e Seus Efeitos Toxicológicos. 

 Nos últimos anos, a preocupação em relação à ocorrência, destino, e os efeitos 

adversos que resíduos de fármacos possam causar no ambiente vêm aumentando. 

Mesmo assim, ainda não existe uma legislação específica que exija estudos mais 

minuciosos para avaliar os efeitos da exposição a essas drogas, como por exemplo, 

testes em doses baixas com exposição prolongada, ou mesmo testes de toxicidade da 

mistura desses compostos [5]. Desta forma, as informações sobre as consequências que 

a presença desses compostos no ambiente possa causar aos seres humanos ainda são 

desconhecidas.  

 Os fármacos têm sido detectados em uma grande variedade de amostras 

ambientais, como esgotos, águas superficiais e águas subterrâneas, em concentrações 

que atingem até níveis de parte por bilhão (ppb). Mesmo sendo um tema relativamente 

novo, diversos trabalhos já foram publicados na literatura sobre o estudo de resíduos 

farmacêuticos no ambiente. A Figura 2.2 mostra o aumento dos estudos sobre a 

ocorrência de fármacos em diferentes matrizes de água desde a última década. 

 

Figura 2.2- Publicações sobre contaminação de fármacos no ambiente desde a última 

década (fonte: Advanced Research in Science Direct, data: 31-01-2014, palavras-chave 

usadas: occurrence/pharmaceuticals/wastewater – surfacewater – groundwater) 

 Santos et. al. [3] fizeram um levantamento entre os anos de 1997 a 2009 das 

diferentes classes terapêuticas de fármacos detectados no meio ambiente. De acordo 

com a Figura 2.3, pode-se notar que as classes dos hormônios sexuais, reguladores 
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lipídicos, antibióticos e antiinflamatórios não-esteroidais correspondem a mais de 50% 

das ocorrências.  

 

Figura 2.3- Classes terapêuticas de fármacos detectadas no ambiente expressas em 

porcentagem (adaptado [3]). 

 Como observado (Figura 2.3), a classe dos antiinflamatórios não-esteroidais é 

um dos grupos mais comumente encontrados em efluentes ambientais. Dentre os 

fármacos desta classe destacam-se o diclofenaco e o ibuprofeno. Em um estudo de 

toxicidade aguda, o diclofenaco foi o fármaco desta classe que apresentou o maior grau 

de toxicidade em concentrações abaixo de 100 mg L-1 [6]. Em ensaios de toxicidade 

crônica realizados em trutas também foram evidenciadas alterações citológicas no 

fígado, rins e nas brânquias após 28 dias de exposição ao fármaco numa concentração 

de 1 µg L-1. Já para concentrações de 5 µg L-1 foram evidenciadas lesões no fígado, e 

bioacumulação no fígado, nos rins, nas guelras e músculos [7,8]. Estudos relacionados à 

exposição de peixes a diferentes concentrações do fármaco ibuprofeno ao longo de seis 

semanas evidenciaram toxicidade crônica, observado pelo aumento de peso no fígado 

[9].  

 Da classe dos reguladores lipídicos, o grupo dos fibratos são os mais 

frequentemente encontrados no ambiente ([10], apudi Santos et. al. [3]). Em um estudo 

de toxicidade envolvendo dois fármacos dessa classe, Quinn et. al. [11] constataram que 

3% 3% 3%
3%

4%
4%

4%

4%

8%

8%

9%
12%

15%

16%

1% 3%

Produtos Veterinário

Agentes Simpaticomiméticos

Contrastes  (raio-X)

Antiácidos

Antineoplásicos

Anti hipertensivos

Antidepressivos

Ansiolíticos

Beta-bloqueadores

Antiepiléticos

Hormônios Sexuais

Agentes Bloqueadores de Lipídeos

Antibióticos

Antiinflamatórios não-esteroidais

Antipscicoticos

Antidiabéticos orais



Capitulo 2                                                                                                  Aspectos Gerais 

 

9 

 

o fármaco genfibrozil pode ser classificado como tóxico (EC50 entre 1 e 10 mg L-1) e o 

fármaco bezafibrato como prejudicial para organismos não-alvo (EC50 entre 10 e 100 

mg L-). 

 Com relação à toxicidade da classe dos antibióticos, uma das classes mais 

reportadas na literatura segundo Joner et. al. [12], são classificados como extremamente 

tóxicos para microorganismos (EC50 abaixo de 0,1 mg L-1) e muito tóxicos para algas 

(EC50 entre 0,1 e 1 mg L-1). Alguns testes de toxicidade crônica em algas indicaram 

maior sensibilidade aos agentes antibacterianos com a inibição do crescimento [13]. Em 

testes com vertebrados (como peixes), estes foram expostos diretamente a baixos níveis 

de concentração de antibióticos e aparentemente não foi observado nenhum efeito 

adverso [14,15].  

 Os hormônios sexuais são compostos biológicos extremamente ativos, 

produzindo intensos efeitos terapêuticos mesmo em doses muito baixas. Eles são 

comumente prescritos como contraceptivos orais, contribuindo indiretamente para o 

aumento das concentrações encontradas no ambiente [16]. Os hormônios sexuais 

estrogênicos são os mais encontrados no ambiente podendo existir tanto na forma 

natural como na forma sintética e são classificados como disruptores endócrinos [17]. 

Um exemplo dessa classe terapêutica é o etinilestradiol, um estrogênio sintético 

encontrado em pílulas anticoncepcionais. Estudos revelam que a exposição de peixes a 

concentrações inferiores a 1 ng L-1 de etinilestradiol causa uma redução significativa na 

fertilização e a diminuição de características sexuais masculinas [18]. 

 Apesar das informações citadas acima, estudos relacionados aos efeitos causados 

nos seres humanos pela exposição crônica a estas e outras classes terapêuticas de 

fármacos ainda são escassos. 

2.3 Remoção de Fármacos nas Estações de Tratamento de Esgoto (ETE) 

 As estações de tratamento de esgoto (ETE), geralmente, utilizam processos 

convencionais. Estes tratamentos constam, principalmente, de dois processos 

importantes: remoção física através da adsorção em sólidos suspensos (lodo de esgoto) 

e biodegradação. O processo de adsorção vai depender das características do fármaco, 

como por exemplo, hidrofobicidade e interações eletrostáticas. Dessa forma, o fármaco 

pode se agregar com partículas ou microorganismos e, assim, ser removido na forma de 

lodos. Geralmente, os fármacos de caráter ácido têm pouca tendência de adsorção no 

lodo, ocorrendo, principalmente, na fase dissolvida no efluente. Portanto, conforme 



Capitulo 2                                                                                                  Aspectos Gerais 

 

10 

 

reportado em alguns estudos, as concentrações desses fármacos no lodo e nos 

sedimentos são relativamente baixas [19,20]. Já os fármacos de caráter básico e 

anfotéricos podem adsorver no lodo de forma mais significativa, como é o caso do 

etinilestradiol [21]. 

 Quando um composto farmacêutico encontra-se presente, principalmente, na 

fase dissolvida do efluente, geralmente, o processo de eliminação é baseado na 

degradação biológica. Essa biodegradação pode ocorrer de dois modos: aeróbio ou 

anaeróbio. A ineficiência para a completa remoção dos fármacos residuais pelas ETE, 

geralmente, está ligada ao fato da maioria desses compostos possuírem ações biocidas e 

estruturas químicas muitas vezes não passíveis à biodegradação, atingindo assim os 

cursos de águas naturais.  

 Em um estudo reportado por Deblond et. al. [21] fez-se um levantamento sobre a 

taxa de remoção de algumas classes terapêuticas nas ETE, onde foi considerada a 

concentração na entrada (afluente) e na saída (efluente) das ETE. A Figura 2.4, 

apresenta alguns resultados adaptados desse levantamento, onde está apresentada a 

porcentagem média de remoção nas ETE para diferentes classes de compostos 

terapêuticos. 

 Pode-se notar que os fármacos pertencentes às classes terapêuticas dos 

antibióticos, dos betabloqueadores, dos reguladores lipídicos e dos diuréticos, 

apresentam taxas de remoção entre 50 e 60%. Já os fármacos pertencentes às classes 

terapêuticas dos antiinflamatórios e dos contrastes apresentam taxas ainda menores 

(entre 30 e 40%). Para o bisfenol A, e para os fármacos da classe dos psico-estimulantes 

e dos antidepressivos, as porcentagens de remoção são mais altas (71%, 97% e 98%, 

respectivamente). Levando em consideração o levantamento realizado por Santos et. al. 

[3] (Figura 2.3), pode-se notar que reguladores lipídicos, antibióticos e antiinflamatórios 

não-esteroidais são uma das classes que mais contribuem para a contaminação 

ambiental, condizentes com as menores taxas de remoção reportadas por Deblond et. al. 

[21] (Figura 2.4).  
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Figura 2.4- Taxa de remoção média para diferentes classes terapêuticas (adaptado [21]) 
 

2.4 Processos Oxidativos Avançados (POAs) 

 Dentre as diversas técnicas estudadas para a aplicação na remoção de 

contaminantes orgânicos, os processos oxidativos avançados ganharam destaque nos 

últimos anos. Os POAs são caracterizados por reações de oxidação química induzidas 

por radicais hidroxila (●OH) [22], espécies extremamente reativas e pouco seletivas. O 

potencial redox do radical hidroxila (Tabela 2.1), muito superior ao dos oxidantes 

convencionais, faz com que atuem de maneira mais eficiente na oxidação de uma 

grande variedade de substâncias.  

 Esses radicais hidroxila são gerados através de reações envolvendo oxidantes 

fortes, como ozônio (O3) e peróxido de hidrogênio (H2O2), semicondutores como 

dióxido de titânio (TiO2) e óxido de zinco (ZnO) e radiação ultravioleta (UV) [23]. Os 

processos que contam com a presença de catalisadores sólidos são heterogêneos 

enquanto que os demais são homogêneos. Os principais sistemas POAs são 

apresentados na Tabela 2.2. 
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Tabela 2.1- Potencial redox de alguns oxidantes. 

Espécie Potencial redox (V) 

Fluor 3,03 

Radical hidroxila 2,80 

Oxigênio atômico 2,42 

Ozônio 2,07 

Peróxido de hidrogênio 1,78 

Permanganato 1,68 

Dióxido de cloro 1,57 

Cloro 1,36 

Iodo 0,54 

 

Tabela 2.2- Sistemas típicos de Processos Oxidativos Avançados. 

Sistemas 

Homogêneos 

Com Radiação 

O3/UV 

H2O2/UV 

Feixe de elétrons 

US 

H2O2/US 

UV/US 

Sem Radiação 

O3/H2O2 

O3/OH- 

H2O2/Fe2+ 

Sistemas 

Heterogêneos 

Com Radiação 

TiO2/O2/UV 

TiO2/H2O2/UV 

Sem Radiação 

Eletro-Fenton 

Fonte: Huang et. al [23] 
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2.4.1 Sistemas Heterogêneos 

 Nos sistemas heterogêneos há presença de semicondutores que atuam como 

fotocatalisadores e possuem duas regiões energéticas: a região de energia mais baixa 

que corresponde à banda de valência (BV), onde os elétrons não possuem movimento 

livre, e a região de energia mais alta é a banda de condução (BC), onde os elétrons são 

livres para se moverem através do cristal produzindo condutividade elétrica similar aos 

metais [24]. Entre essas duas regiões, existe a zona de “band-gap”. A energia de “band-

gap” é a energia mínima necessária para excitar o elétron e promovê-lo de uma banda 

de menor para outra de maior energia. 

 Nos catalisadores semicondutores, existe uma descontinuidade de energia entre 

as bandas BV e BC, porém os elétrons, em algumas condições, podem superá-la, sendo 

promovidos da BV para a BC, gerando um par elétron/lacuna (e-/h+) e, com isso, 

apresentar condutividade elétrica. A representação esquemática de um semicondutor 

está apresentada na Figura 2.5. 

 

Figura 2.5- Mecanismo simplificado para a fotoativação de um semicondutor, Fonte: 

Suriet.al. [25]. 

2.4.2 Fotoativação com TiO2 

 O TiO2 é um semicondutor, isto é, em seu estado normal seus níveis de energia 

não são contínuos e, com isso, não conduz eletricidade. Entretanto, quando irradiado 

com fótons (hν) de energia igual ou superior à energia de “band-gap” (3,2 eV) ocorre 

uma excitação eletrônica e o elétron é promovido da banda de valência para a banda de 
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condução, gerando um par elétron/lacuna. Esse par pode sofrer recombinação interna. 

Na superfície, ele pode sofrer recombinação externa ou participar de reações de 

oxirredução, com absorção de espécies como H2O, OH-, O2 e compostos orgânicos. 

 As reações de oxidação podem ocorrer entre a lacuna da banda de valência e a 

água ou com os íons hidroxila, produzindo o radical hidroxila. As reações de redução 

podem ocorrer entre o elétron da banda de condução e o oxigênio, produzindo o íon 

radical superóxido (O2
-●), o qual pode produzir peróxido de hidrogênio; este, por sua 

vez, produz radicais hidroxila [25]. Os mecanismos dessas reações estão apresentados a 

seguir. 

 A fotoativação da partícula do semicondutor se dá quando esta partícula é 

irradiada com fótons de energia maior do que a energia de “band-gap”; o elétron é então 

transferido da BV para a BC, gerando um par elétron/lacuna (eBC
-/hBV

+), como pode ser 

visto na equação (1).  

 

 TiO2 → hBV
+ +  eBC

-                  (1) 

Reação entre a lacuna da banda de valência e a água adsorvida: 

 H2O(ads) + hBV
+
→ -OH + H+       (2) 

Reação entre a lacuna da banda de valência e os grupos OH- na superfície da partícula 

de TiO2: 

 OH-
(sup) + hBV

+
→●OH                    (3) 

Formação do íon radical superóxido: 

 O2 + eBC
-
→  O2

-●        (4) 

Formação de peróxido de hidrogênio: 

 O2
-● + H+

→HO2
●        (5) 

 ●HO2
.+ ●HO2 → H2O2+ O2       (6) 

 O2
-● + ●HO2

.
→ H2O

- + O2       (7) 

 H2O
- + H+

→ H2O2        (8) 

Geração de radicais hidroxila pela quebra de peróxido de hidrogênio: 

 H2O2+eBC
- 
→ ●OH + OH-       (9) 

 H2O2+ O2
-●→ ●OH + ●OH-+ O2                               (10) 

 

 

UV 
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2.5 Processos de Fotólise e Fotocatálise Heterogênea na Remoção de Contaminantes. 

A radiação UV do espectro eletromagnético está situada na faixa de 40 a 400 nm 

de comprimento de onda, entre os raios-X e a luz visível, que pode ser dividida em [26]: 

• UV vácuo – 40 a 200 nm 

• UV-C – 200 a 280 nm 

• UV-B – 280 a 315 nm 

• UV-A – 315 a 400 nm 

Os processos de fotólise baseiam-se na decomposição ou dissociação de 

compostos químicos causados pela absorção de luz (natural ou artificial). Normalmente, 

dois processos são aplicados, a fotólise direta e a fotólise indireta. No primeiro caso, os 

compostos orgânicos absorvem a energia, normalmente a radiação UV, podendo reagir 

com outros constituintes na matriz ou sofrerem autodecomposição [28,29]. A fotólise 

indireta envolve a fotodegradação por fotosensibilizadores, produzindo os radicais 

hidroxila ou peroxil [30]. Estes oxidantes podem ser produzidos através da fotólise de 

substâncias constituintes da matriz aquosa, como ácidos húmicos e substâncias 

inorgânicas ou mesmo pela adição externa de algum oxidante, como peróxido de 

hidrogênio. Embora os processos por fotólise direta e indireta possam ocorrer 

simultaneamente, a fotólise direta é considerada a mais importante na degradação dos 

contaminantes [30]. 

 A eficiência dos processos fotolíticos depende, especificamente, do espectro de 

absorção dos compostos alvo, da intensidade e frequência da radiação, bem como do 

tipo de matriz [31]. As diferentes matrizes aquosas apresentam substâncias que podem 

inibir ou aumentar o processo de degradação (matéria orgânica) ou a geração de 

espécies oxidantes (substâncias húmicas e inorgânicas, tais como metais dissolvidos). A 

fotólise com radiação solar tem sido considerada uma das formas mais importantes na 

degradação de antibióticos no ambiente aquático natural [32]. 

 Os processos de fotocatálise heterogênea com a utilização de dióxido de titânio 

(TiO2) como método de remoção de contaminantes em água tem ganhado destaque nos 

últimos anos [33].  

 Em uma pesquisa realizada no banco de dados Science Direct pode-se observar 

o número crescente de trabalhos reportados na literatura utilizando a fotodegradação 

como método para remoção de resíduos farmacêuticos no ambiente. A figura 2.6 mostra 
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o crescente aumento desses estudos aplicados à fotodegradação de fármacos em 

diferentes matrizes de água desde a última década. 

 

Figura 2.6- Publicações referentes à fotodegradação de fármacos em água desde a 

última década (fonte: Advanced Research in Science Direct, data: 31-01-2014, palavras-

chave usadas: pharmaceuticals/ photodegradation/ water). 

 As aplicações tanto de métodos oxidativos avançados como de outros métodos 

para remoção de poluentes recalcitrantes têm se expandido nos últimos anos, 

estimulando estudos cinéticos visando aperfeiçoar os parâmetros operacionais para 

obtenção de melhores eficiências de remoção [34]. No entanto, a remoção de fármacos e 

outros poluentes orgânicos só fornecem uma indicação parcial da eficiência dos vários 

métodos de tratamento, pois, como já comentado anteriormente, ainda são escassas as 

informações sobre a possível formação de produtos de degradação, que podem até 

mesmo virem a ser até mais tóxicos e mais resistentes à degradação que os próprios 

compostos alvos [35]. 

2.6 Monitoramento de fármacos e seus subprodutos de degradação. 

 O monitoramento e a identificação de fármacos e seus subprodutos de 

degradação requerem a aplicação de ferramentas analíticas mais sofisticadas. As 

técnicas de espectrometria de massas, acopladas ou não às técnicas de cromatografia 

(líquida e gasosa), vem ganhando destaque, pois são técnicas seletivas e sensíveis, 

0

100

200

300

400

500

600

700

N
º 

de
 P

ub
lic

aç
õe

s

Ano



Capitulo 2                                                                                                  Aspectos Gerais 

 

17 

 

podendo fornecer as informações necessárias para elucidação da estrutura de fármacos e 

seus produtos de degradação no ambiente [36-38]. 

 A espectrometria de massas (MS) tem revolucionado o campo da química 

analítica, permitindo análise de contaminantes orgânicos a níveis traço de concentração 

no ambiente. A análise por MS, não só pode gerar padrões de fragmentação para 

identificação de uma determinada molécula, como também fornecer a massa exata dessa 

molécula e sua possível composição elementar, de modo a garantir uma maior 

seletividade. 

 A técnica de cromatografia líquida acoplada à espectrometria de massas (LC-

MS) vem sendo apontada como a principal técnica para a identificação de subprodutos, 

uma vez que a grande maioria dos fármacos são moléculas polares contendo grupos 

funcionais como ácidos carboxílicos, fenóis e aminas. Além disso, a técnica LC-MS 

com analisadores de massa/carga de alta resolução, como no caso dos analisadores TOF 

(Time-of-Flight), permite determinar com grande exatidão a massa molar dos 

subprodutos formados, facilitando assim a sua identificação. 

 De acordo com a literatura, a técnica de ionização por electrospray (ESI) é a 

mais aplicada para a determinação de subprodutos de degradação [36, 39-54], pois, 

geralmente, os subprodutos que podem ser gerados durante esses processos tendem a 

possuir um caráter mais polar. Caso os compostos apresentem caráter menos polar e 

sejam termicamente inertes, pode-se usar também a técnica de Ionização Química a 

Pressão Atmosférica (APCI) como fonte de ionização [40, 47, 50, 55]. 

2.7 Avaliação da Toxicidade de Fármacos e seus Subprodutos de Degradação. 

 Para a avaliação de estudos ambientais, atualmente existe a sugestão de se 

trabalhar a associação de respostas químicas às respostas biológicas em organismos de 

diferentes níveis tróficos. Este tipo de pesquisa leva a considerações importantes, como, 

por exemplo, quão genotóxico pode ser um agente poluente a uma cadeia de 

organismos, podendo chegar ao ser humano [56]. Com esta visão sugere-se que em 

alguns casos de degradação de poluentes, os subprodutos gerados, podem se apresentar 

mais tóxicos que seus próprios precursores. Com o intuito de avaliar essa associação 

entre as respostas químicas e biológicas, alguns pesquisadores têm utilizado a Artemia 

salina como um organismo bioindicador de poluição e, consequentemente, toxicidade 

[57-59]. A escolha da utilização desse tipo de microrganismo se dá por se tratar de uma 

espécie que tem uma ampla distribuição geográfica, cultura relativamente simples e de 
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fácil manuseio, alta resistência à manipulação, ciclo de vida curto, alta fecundidade e 

uma sensibilidade notável para xenobióticos [60]. No Brasil, atualmente, existe a 

indicação de testes ecotoxicológicos e genotóxicos sugeridos pelo Ministério do Meio 

Ambiente/IBAMA e outros órgãos de proteção ambiental, principalmente com a 

utilização deste tipo de microrganismo [56]. 

2.8 - Comentários Gerais - Compostos Alvos e Aspectos Relevantes.  

 Apesar do surgimento de novas tecnologias aplicadas à degradação de 

contaminantes orgânicos, em especial os fármacos, as informações referentes às vias de 

degradação e, principalmente, aos subprodutos envolvidos nos processos aplicados 

ainda são escassas. Dessa forma, este trabalho apresentará a investigação e 

caracterização de subprodutos formados durante tratamentos fotolíticos e fotocatalíticos 

heterogêneos. Abaixo, uma breve descrição de aspectos relevantes para a escolha de 

cada um dos compostos alvo deste trabalho. 

2.8.1 Ibuprofeno 

Ibuprofeno (IBP), quimicamente denominado ácido 2-(4-isobutilfenil)-

propiônico (Figura 2.7a), é um dos produtos farmacêuticos mais consumidos no mundo 

[61]. É um agente não-esteróide, analgésico, antipirético e antiinflamatório, usado no 

combate à febre e para aliviar dores em geral [61]. Depois de administrada, apenas 15 % 

da dose ingerida é eliminada na forma original, enquanto que 26 % são excretados nas 

formas hidroxi-ibuprofeno e 43 % como carboxi-ibuprofeno [62].  

 Existem relatos da presença de IBP e seus metabólitos em efluentes de estações 

de tratamento de água e esgoto e em mananciais de abastecimento de água. Um 

levantamento realizado entre os anos de 2006 a 2010 confirmou a presença de IBP em 

concentrações que variam na ordem de 65 a 7100 ng L-1em efluentes de estações de 

tratamento de água e esgoto, e de 0 e 360 ng L-1 para águas superficiais de rios [63]. A 

menor concentração reportada para águas de rios se deve a uma combinação de fatores, 

como fotólise, biotransformação, sorção, volatilização e dispersão do fármaco IBP no 

ambiente [64]. 

 Estudos demonstram que o IBP é parcialmente removido nas estações de 

tratamento; em alguns casos atinge 70% de remoção, principalmente por oxidação 

biológica [65]. No entanto, suas principais formas de metabólitos carboxi e/ou hidróxi 



Capitulo 2                                                                                                  Aspectos Gerais 

 

19 

 

IBP, persistem após o tratamento biológico como subprodutos tóxicos que podem afetar 

o ambiente aquático [62, 66].  

2.8.2 Bezafibrato  

Bezafibrato (BZF, ácido p-[4-(clorobenzoil-amino-etil)-fenoxi]-b-etilpropiôico) 

(Figura 2.7b) é uma droga pertencente ao grupo dos fibratos, uma importante classe de 

fármacos amplamente utilizados no tratamento de hiperlipidemia (elevação dos níveis 

plasmáticos de colesterol e triglicérides) [67]. Na última década, BZF foi incluído na 

lista dos medicamentos mais utilizados no mundo [68]. 

 A maioria dos fármacos pertencentes à classe dos fibratos são ingeridos, e 

excretados na sua forma intacta [69]. O BZF possui um caráter ácido (pKa 3,6) e, em 

pH neutro, possui carga negativa, ocorrendo, portanto, principalmente na fase dissolvida 

dos efluentes. Um levantamento realizado entre os anos de 2006 a 2010 confirmou a 

presença de BZF em concentrações que variam na ordem de 0 a 340 ng L-1 em efluentes 

de estações de tratamento de água e esgoto, e de 16 a 363 ng L-1 para águas superficiais 

de rios [63]. Esse fato é proveniente de sua ampla utilização e persistência nos 

ambientes aquáticos, uma vez que na fase dissolvida dos efluentes, os processos de 

biodegradação não são eficientes para sua remoção [70].  

 Embora estudos apontem que a concentração encontrada no ambiente para o 

bezafibrato não induz efeitos agudos ou crônicos em organismos não-alvo, a sua 

nocividade não pode ser descartada devido ao possível sinergismo, efeitos aditivos, 

bioacumulação e biomagnificação [70]. Recentemente foi demonstrado que os 

compostos de regulação lipídica são potenciais disruptores endócrinos em peixes [71]. 

2.8.3 Sulfametoxazol 

Sulfametoxazol (SMX, Figura 2.7c), é também um dos produtos farmacêuticos 

mais prescritos [72]. É um antibiótico sintético da classe das sulfonamidas, 

frequentemente utilizado na medicina humana para o tratamento de bronquite e 

infecções do trato urinário, e também na medicina veterinária, para prevenir e tratar 

infecções e para promover o crescimento em animais [73]. Depois de administrada, essa 

substância é metabolizada, e cerca de 15 % da dose ingerida é eliminada na forma 

original [73]. 

 Um levantamento realizado entre os anos de 2006 a 2010 confirmou a presença 

de SMX em concentrações que variam na ordem de 5 a 2800 ng L-1em efluentes de 
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estações de tratamento de água e esgoto, e de 0,5 a 2000 ng L-1 para águas superficiais 

de rios [63]. Esse fato está ligado à atividade antibacteriana desse composto o qual se 

mostra, portanto, resistente aos métodos convencionais de tratamentos biológicos [74]. 

Embora alguns trabalhos citem a biodegradação de antibióticos da classe das 

sulfonamidas no esgoto, essa taxa de biodegradação é normalmente baixa e o processo é 

muito lento, não assegurando assim a sua eliminação completa através dos tratamentos 

convencionais [74]. 

2.8.4 Diclofenaco Sódico 

 Diclofenaco sódico (DCF, Figura 2.7d), quimicamente denominado {2-[(2’,6’-

diclofenil) amino]fenil} acetato sódico, é um fármaco antiinflamatório não-esteróide 

(AINE) largamente utilizado como analgésico, antiartrítico e antirreumático. É um dos 

compostos frequentemente encontrados na água e, portanto, um dos mais investigados 

em termos de ocorrência e destino no ambiente aquático [75-79]. Após administração 

oral, o DCF é eliminado em um curto período de tempo. Aproximadamente 65 % da 

dose administrada são excretados na urina; desses, cerca de 15% são excretados de 

forma inalterada e o restante é eliminado na forma de metabólitos [76] 

Estudos relatam a baixa eficiência de remoção por processos de biodegradação 

nas estações de tratamento de esgoto (na faixa de 20-40%) [76,80]. Embora alguns 

estudos evidenciem a remoção de DCF em águas de superfície, em grande parte devido 

à fotólise [75, 75, 78], considera-se um poluente pseudo-persistente, uma vez que as 

cargas elevadas deste fármaco no ambiente aquático conduzem a uma concentração 

praticamente constante. 

Um levantamento realizado entre os anos de 2006 a 2010 confirmou a presença 

de DCF em concentrações que variam na ordem de 0,55 a 3300 ng L-1em efluentes de 

estações de tratamento de água e esgoto, e de 1,1 a 82 ng L-1 para águas superficiais de 

rios [63]. 

 Assim como outros AINEs encontrados em ambientes aquáticos, o DCF 

apresenta um alto nível de ameaça. Existem relatos da morte de aves por insuficiência 

renal após ingerir cadáveres de animais contaminados com DCF [81,82]. Já são 

conhecidos seus efeitos nocivos sobre determinada espécie de peixe, podendo induzir 

toxicidade celular, genotoxicidade e efeitos estrogênicos, em níveis de concentração de 

1 µg L-1 [83]. Além disso, tem sido observado o sinergismo entre o DCF e outros 

compostos farmacêuticos ativos tais como o ibuprofeno, naproxeno e o ácido 
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acetilsalicílico, resultando na ocorrência de efeitos tóxicos, mesmo em concentrações 

mais baixas [84]. 

2.8.5 17α-Etinilestradiol 

 O 17α-etinilestradiol (EE2, Figura 2.7e), apresenta nível de estrogenicidade 

cerca de trinta vezes maior que o hormônio natural estradiol (E2) [85], sendo o principal 

estrogênio sintético aplicado em medicamentos de reposição hormonal e como 

contraceptivos orais. Ambos E2 e EE2 atingem o ambiente aquático pela excreção 

humana e animal; porém, no ambiente, EE2 é normalmente mais resistente à 

biodegradação quando comparado ao E2 [86-88] e, dessa forma, não é tão eficazmente 

removido pelos tratamentos biológicos convencionais. 

Estudos recentes tem mostrado que o não tratamento de efluentes industriais e 

domésticos contendo esse tipo de hormônio, juntamente com sua aplicação na criação 

de gado bovino, tem sido responsável pela detecção destes compostos em águas 

superficiais e subterrâneas, na ordem de concentração de ng L-1. A presença deste 

hormônio pode ocasionar a feminização de peixes, diminuição da quantidade de 

esperma em humanos, e aumento da incidência de câncer de mama e testículo [89]. 

2.8.6 Bisfenol A 

Bisfenol A (BPA), quimicamente denominado (2,2-bis (4-hidroxifenil)-propano) 

(Figura 2.7f), é um importante intermediário químico utilizado na fabricação de resinas 

epóxi e plásticos policarbonatos [90]. Existe grande preocupação em relação à 

contaminação desse produto no ambiente, pois já é comprovado que ele pode exercer 

desregulação endócrina imitando e antagonizando os efeitos dos hormônios naturais e 

sintéticos, podendo causar efeitos adversos aos organismos [91,92]. Existem fortes 

evidências que BPA pode causar efeitos graves nos sistemas genéticos e funções 

cerebrais dos seres humanos, especialmente em fetos, bebês e crianças [93-95]. O uso 

de BPA na fabricação de mamadeiras infantis já foi proibido pela União Européia, 

Canadá e Brasil; porém, BPA ainda é muito utilizado como revestimento para produtos 

metálicos e em linhas de abastecimento de água. Vários trabalhos tem reportado a 

ocorrência de BPA em efluentes de estações de tratamento de esgoto, o que pode 

representar sérios riscos à saúde humana [96-98]. 

 A remoção de BPA em estações de tratamento de esgoto atinge eficiências 

acima de 70 % [99], no entanto, a degradação por processos aeróbios requer um tempo 



Capitulo 2                                                                                                  Aspectos Gerais 

 

22 

 

maior de retenção do afluente, dias ou até mesmo semanas [91,100], inviabilizando a 

sua aplicação em escala real.  
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Figura 2.7- Estruturas químicas para os compostos: IBP e seus metabólitos de excreção 

(a), BZF (b), SMX (c), DCF (d), EE2 (e) e BPA (f). 
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3.1 Testes de Degradação 

3.1.1 Montagem do sistema de degradação 

 Os testes fotocatalíticos foram conduzidos em um equipamento do tipo jar-test 

(Nova Ética, modelo 218/LDB06) (Figura 3.1). Foram realizados diferentes tipos de 

experimentos a fim de avaliar a degradação dos fármacos em estudo: fotocatálise 

(presença de TiO2 e radiação UV), fotólise (ausência de TiO2 e presença de radiação 

UV), hidrólise (ausência de TiO2 e radiação UV) e adsorção (presença de TiO2 e 

ausência de radiação UV). Os últimos dois experimentos foram denominados controles. 

Nos experimentos de fotocatálise e fotólise foram testados dois diferentes tipos de 

radiação, UV-C e UV-A. Os experimentos com radiação do tipo UV-C foram realizados 

utilizando uma lâmpada fluorescente germicida (PL-S, Philips, potência nominal de 9 

W) que emite luz no comprimento de onda em torno de 254 nm. Os experimentos com 

radiação do tipo UV-A foram realizados utilizando uma lâmpada fluorescente negra 

(LY9-H, Ecolume, Potência nominal de 9 W) que emite luz no comprimento de onda 

em torno de 360 nm, simulando a radiação solar (aproximadamente 3% da radiação 

solar que atinge a superfície terrestre tem emissão próxima a este comprimento de 

onda).  

 Cada um dos experimentos, fotocatalítico e fotolítico, foi realizado utilizando 

três lâmpadas (UV-A/ UV-C) de 9 W de potência cada, gerando uma potência total de 

27 W. As lâmpadas foram colocadas em paralelo no centro das cubas e permaneceram 

imersas nas soluções dos fármacos estudados, como ilustrado no diagrama esquemático 

abaixo (Figura 3.1). 

 

  (a)      (b) 

Figura 3.1- Sistema jar-test utilizado para os ensaios de degradação. (a) Desenho 

esquemático de uma das cubas do jar-test contendo as partes: (1) cuba de vidro; (2) tubo 
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de quartzo; (3) lâmpada fluorescente; (4) agitador mecânico e (5) amostrador. (b) 

Fotografia do sistema jar-test. 

3.1.2 Experimentos de degradação 

 Os padrões de BPA, BZF, EE2, DCF, IBP e SMX, utilizados para o preparo das 

soluções de degradação foram adquiridos da empresa Sigma-Aldrich. Os solventes para 

as determinações analíticas e demais procedimentos experimentais foram metanol (grau 

HPLC, J. T. Baker) e água ultrapura mili-Q (obtida num sistema Millipore, Milford, 

MA, USA). Nos experimentos de fotocatálise heterogênea foi utilizado dióxido de 

titânio (TiO2) (Anatase, 99,9 % puro, Sigma Aldrich). 

Para os experimentos de degradação preparou-se, em balões volumétricos de 

2000 mL, soluções de aproximadamente 5 mg L-1 de cada um dos analitos. Embora 

essas concentrações sejam bem superiores àquelas normalmente encontradas no 

ambiente, esses níveis mais altos foram escolhidos para permitir a realização das 

análises sem que houvesse a necessidade de qualquer tipo de preparo das amostras, 

facilitando assim as análises e interpretações dos resultados. Todas as soluções foram 

preparadas em água ultrapura (Mili-Q), e a variação de pH foi entre 6,2 e 6,5. As 

soluções foram, então, transferidas para as cubas de vidro do jar-test (com capacidade 

de 2000 mL) e ficaram sob agitação por cerca de 30 minutos, antes de iniciar os testes 

de degradação. Todos os testes foram realizados a temperatura ambiente, com uma 

pequena faixa de variação (25 ± 2ºC). 

 Nos experimentos de fotocatálise e adsorção, foram adicionados 240 mg de TiO2 

perfazendo uma dosagem de aproximadamente 120 mg L-1 de catalisador na solução a 

ser tratada fotocataliticamente. Os experimentos de fotólise e hidrólise foram 

conduzidos sem a adição do catalisador. Além disso, os experimentos de hidrólise 

foram conduzidos na ausência da fonte de emissão de radiação. As cubas onde foram 

realizados os experimentos de degradação foram revestidas externamente com material 

refletivo para garantir que a radiação aplicada não se dissipasse para o meio. 

 Durante os testes de degradação, o sistema jar-test esteve em operação com uma 

rotação de 250 rpm, correspondendo a um gradiente de velocidade de 400 s-1. Os testes 

foram realizados em batelada durante um período de 2 horas, e as alíquotas da solução 

foram coletadas em intervalos de 0, 5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos.  

 As alíquotas coletadas referentes aos experimentos de fotocatálise heterogênea e 

adsorção foram centrifugadas a 4000 rpm por 10 min (Centrífuga Centribio mod. 80-
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20), para a remoção do catalisador TiO2. Decorrido esse tempo, o sobrenadante foi 

recuperado e armazenado, juntamente com as amostras coletadas para os testes de 

fotólise e hidrólise, a uma temperatura inferior a 4°C e protegidos de luz até o momento 

das análises.  

3.2 Determinações Analíticas 

 Os procedimentos analíticos adotados para a verificação da eficiência de 

remoção e degradação, caracterização de subprodutos e avaliação da toxicidade foram 

realizados conforme os procedimentos descritos a seguir: 

3.2.1 Cromatografia Líquida Acoplada à Espectrometria de Massas 

 A determinação e a análise semi-quantitativa dos contaminantes orgânicos e seus 

intermediários ao longo do processo de degradação foram realizadas por meio de um 

sistema de cromatografia líquida de alto desempenho acoplado a um espectrômetro de 

massas híbrido contendo analisadores do tipo ion trap e TOF em sequência (HPLC-MS-

IT-TOF). O cromatógrafo a líquido consiste de um sistema Prominence, equipado com 

bombas binárias, modelo LC-20AD (ShimadzuCorp., Quioto, Japão) e um amostrador 

automático modelo SIL 20AC (ShimadzuCorp.). O espectrômetro de massas (Shimadzu 

IT-TOF) utilizado neste estudo é equipado com fonte de ionização electrospray (modo 

negativo: -3,5 kV; modo positivo: +4,5 kV). O aparelho possui dois analisadores de 

massas em série: um “ion trap (IT)” seguido de um “TOF – time of flight”, que confere 

alta sensibilidade e resolução na obtenção de espectros.  

 Os métodos de análise empregados no equipamento HPLC-MS-IT-TOF estão 

descritos abaixo: 

Método 1: A fonte de electrospray foi operada no modo positivo e negativo 

simultaneamente, com fluxo de gás de nebulização (N2) constante a 1,5 L min-1. A 

interface e o CDL (curved dessolvation line) foram operadas a uma temperatura 

constante de 200ºC. A faixa de relação massa/carga (m/z) analisada foi de 50-500. As 

amostras foram introduzidas diretamente na fonte ESI através do amostrador automático 

do HPLC. Foi injetado um total de 5,0 µL de amostra. Neste instrumento, os 

experimentos MS/MS são feitos através da seleção do íon de interesse no ion trap. O 

íon de interesse é dissociado após colidir com argônio (collision induced dissociation – 

CID). Os íons produzidos neste processo são analisados no analisador de massas TOF. 
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Método 2: As mesmas condições descritas no método 1 foram utilizadas para o 

espectrômetro de massas, contudo as amostras foram introduzidas utilizando o sistema 

cromatográfico. Para a separação cromatográfica utilizou-se uma coluna C18 ACE (100 

mm x 2,1 mm x 3 um de diâmetro de partícula). A fase móvel escolhida foi metanol 

(fase B) e água (fase A). O volume de amostra injetado foi 5,0 µL e o fluxo da fase 

móvel igual a 0,2 mL min-1. A corrida cromatográfica foi realizada no modo gradiente 

onde as razões entre os solventes (água/metanol) foram modificadas da seguinte forma: 

a proporção de metanol em água variou de 30 a 50% em 4 minutos. Em seguida, 

aumentou-se para 100% de metanol em 3 minutos e estabilizou-se por mais 3 minutos. 

Finalmente, reduziu-se e estabilizou-se para 30% de metanol em 4 minutos, totalizando 

14 minutos de análise cromatográfica.  

3.2.2 Carbono Orgânico Total 

 A análise de carbono orgânico total (COT) baseia-se na determinação de CO2 

produzido pela degradação, por processo oxidativo, da matéria orgânica presente na 

amostra. As análises para obtenção da concentração de carbono total foram conduzidas 

no instrumento TOC-VPCH (Shimadzu, Kyoto, Japão). As alíquotas coletadas nos 

tempos de 0 e 120 minutos de degradação foram injetadas diretamente, sem qualquer 

diluição. 

 O programa utilizado forneceu os resultados de Carbono Orgânico Total (COT) 

através da diferença entre o Carbono Total (CT) e o Carbono Inorgânico (CI) (método 

indireto).  

3.2.3 Testes de Ecotoxicidade – Artemia salina 

 Os testes de ecotoxicidade utilizando Artemia salina foram realizados seguindo 

o protocolo descrito por McLaughlin e colaboradores [1]. Uma solução aquosa de sal 

marinho (38 g L-1) foi preparada, filtrada e adicionada a um recipiente plástico de 

aproximadamente 15 cm de diâmetro. Foram adicionados ovos de Artemia salina na 

metade desse recipiente contendo a solução salina. O lado onde foram adicionados os 

ovos foi mantido ao abrigo da luz, enquanto que a outra metade do recipiente foi 

continuamente iluminada por uma lâmpada incandescente de 100 W. Após a eclosão 

dos ovos, os organismos de Artemia salina migraram para o lado iluminado, de modo 

que uma pequena parte desta solução com os indivíduos adultos poderia então ser 

recolhida e transferida para a realização dos testes.  
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 Os ensaios de toxicidade foram realizados em tubos de ensaio. Em cada um dos 

tubos foram adicionados 4,0 mL das alíquotas coletadas durante os experimentos de 

degradação (0, 5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos) e 10 larvas de Artemia salina, 

ajustando-se o volume final para 5,0 mL com a solução salina utilizada no cultivo. Foi 

realizado, também, testes de controle positivo, onde cada tubo de ensaio continha 4,0 

mL de água mili-Q e 1,0 mL da solução de cultivo juntamente com 10 larvas de Artemia 

salina. As larvas foram incubadas na presença de luz, por 24 horas. Após este período 

contou-se o número de larvas vivas em cada teste. Todos os experimentos de toxicidade 

foram realizados em triplicata. 

3.3 Referências Bibliográficas 

[1] MacLaughlin, J. L.; Saizarbitoria, T. C. E.; Anderson, J. E. Revista de La Sociedad 

Venezolana de Química. 18 (1995) 13-17. 
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4.1 Avaliação da Eficiência de Remoção e Mineralização. 

 A eficiência de remoção dos analitos alvos (IBP, BZF, SMX, DCF, EE2 e BPA) 

foi avaliada através das análises por LCMS (Método 2). Para as alíquotas recolhidas 

durante os processos de degradação (0, 5, 10, 15, 30. 60 e 120 minutos) e submetidas a 

esta análise, foram calculadas as áreas referentes aos picos cromatográficos para cada 

composto. Todas as análises foram realizadas no modo negativo de ionização, conforme 

os cromatogramas de íons extraídos referentes às moléculas deprotonadas, apresentados 

na Figura 4.1. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.1- Cromatogramas de íons extraídos (IBP, BZF, DCF, SMX, EE2 e BPA), 

obtidos por HPLC-MS-IT-TOF no modo negativo de ionização por electrospray. 
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IBP 
(M-H)- = 205,1234 

BZF 
(M-H)- = 360,1003 

SMX 
(M-H)- = 252,0448 

DCF 
(M-H)- = 294,0086 

EE2 
(M-H)- = 295,1704 

BPA 
(M-H)- = 227,1072 
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A Tabela 4.1 apresenta as porcentagens de remoção para cada um dos analitos 

submetidos aos experimentos de degradação: fotocatálise (UV-C/TiO2 e UV-A/TiO2), 

fotólise (UV-C e UV-A) e hidrólise. Os cálculos da porcentagem de remoção foram 

realizados a partir das áreas obtidas para os picos cromatográficos correspondentes a 

cada analito. A área correspondente ao tempo de 0 minutos de reação, para cada 

experimento de degradação, foi considerada 100%, e as áreas dos picos 

cromatográficos, calculadas para os outros tempos de reação, foram normalizadas em 

relação a esta área inicial (tempo de 0 minutos). 

Os resultados obtidos para os experimentos de hidrólise indicam a estabilidade 

dos compostos em solução aquosa, pois não foi observada taxa de remoção ao final de 

120 minutos. Além disso, os experimentos de adsorção (dados não apresentados) 

indicaram que a quantidade dos analitos adsorvidos na superfície do TiO2 também foi 

desprezível ao final de 120 minutos. 

Tabela 4.1- Porcentagem de remoção em cada sistema de degradação após 120 minutos 

para os analitos IBP, BZF, DCF, SMX, EE2 e BPA. 

  UV-C UV-A 

Analitos Hidrólise Fotocatálise Fotólise Fotocatálise Fotólise 

IBP 0% 100% 98,9% 92,6% 12,5% 

BZF 0% 94,9% 93,9% 90,6% 0% 

DCF 0% 100% 100% 77,5% 0% 

SMX 0% 100% 100% 66,3% 0% 

EE2 0% 23,4% 46,5% 0% 0% 

BPA 0% 97,7% 70,2% 76,6% 0% 

 

Para a maioria dos poluentes, os testes de degradação utilizando a fonte de 

radiação UV-C demonstraram eficiências de remoção que variaram entre 94,6% a 100% 

e 70,2% a 100% para fotocatálise heterogênea e fotólise, respectivamente. Já o fármaco 

EE2 apresentou-se mais recalcitrante a estes processos de degradação, pois as taxas de 

remoção foram mais baixas em comparação aos demais compostos (entre 23,4% e 

46,5% para fotocatálise heterogênea e fotólise, respectivamente).  

Nota-se que, no geral, as taxas de remoção apresentadas pelo processo de 

fotólise direta (UV-C) foram tão altas quantos às apresentadas pelo processo de 

fotocatálise (UV-C/TiO2), geralmente mais reativo. A explicação para estas altas taxas 
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de remoção se deve possivelmente à sobreposição parcial do espectro emissão da 

lâmpada UV-C (100-280 nm com comprimento de onda máximo em 254 nm), sobre a 

região do espectro de absorção dos analitos alvo (Figura 4.2), propiciando assim a 

remoção por fotólise direta [1].  

 Para os testes de degradação utilizando a fonte de radiação UV-A, os resultados 

apresentados para o processo de fotocatálise heterogênea (UV-A/TiO2) demonstraram 

eficiências próximas às observadas nos experimentos utilizando radiação UV-C 

(fotólise e fotocatálise). As taxas de remoção foram superiores a 66%, com exceção 

também para o EE2 onde não foi observada nenhuma taxa de remoção. Já para os testes 

fotolíticos, com radiação UV-A, os resultados são totalmente opostos aos resultados 

observados com a utilização de radiação UV-C. Apenas o fármaco IBP apresentou uma 

pequena taxa de remoção, na ordem de 12,5%. Esta baixa eficiência apresentada pelos 

testes fotolíticos (UV-A) pode ser explicada pela menor absorção dos compostos na 

região espectral de emissão da lâmpada UV-A (315-400 nm, com λmáx = 360nm) 

(Figura 4.2). Estes resultados indicam que a remoção por UV-A/TiO2 foi causada pelas 

reações com radicais hidroxilas (●OH), gerados a partir do catalisador TiO2. Um mínimo 

de 3,2 eV (λ < 388nm) é necessário para excitar os elétrons de valência para a banda de 

condução do TiO2, e dessa forma permitir a formação de radicais hidroxila (●OH) 

através da interação com as moléculas de água [2]. 

Os resultados apresentados corroboram com dados encontrados na literatura, 

onde normalmente sistemas de degradação por fotocatálise heterogêneas com a 

utilização de catalisadores a base de TiO2 apresentam altas taxas de remoção de 

contaminantes, devido a maior eficiência na geração de radicais hidroxila [2]. Outros 

trabalhos tem destacado tanto a utilização da radiação UV-C em processos fotolíticos 

[3-5] quanto à utilização da radiação UV-A (simulando a radiação solar) em fotocatálise 

heterogênea [6-8], como processos alternativos de tratamento, uma vez que estes vêm 

apresentando resultados satisfatórios na remoção de compostos orgânicos em meio 

aquoso. 
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Figura 4.2- Espectros de absorção das soluções aquosas na concentração 5,0 mg L-1 de 

IBP, BZF, SMX, DCF, BPA e EE2. 

 Para a avaliação da velocidade de remoção dos compostos nos diferentes 

sistemas estudados (UV-C/TiO2, UV-C, UV-A/TiO2 e UV-A), considerou-se que a 

remoção segue uma cinética de pseudo-primeira ordem. Sendo assim, foi possível 

calcular a constante cinética da reação e o tempo de meia-vida (tempo requerido para 

reduzir em 50% a concentração inicial do contaminante), segundo as equações 11 a 14.  

 

ln[analito]  = -k t                                        (11) 
  [analito0]  

Quando, 

[analito] = 0,5[analito0]                                                       (12) 

ln[0,5analito0]  = -k t1/2                                                                                                (13) 
     [analito0]  

t1/2 =  ln2                                                                                                                      (14) 
          k 
 

Os resultados encontrados estão apresentados nas Tabelas 4.2 e 4.3, para os 

experimentos utilizando radiação UV-C e UV-A, respectivamente.  
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Tabela 4.2- Coeficiente de correlação (R2), constante cinética (k) e tempo de meia-vida 

(t1/2) para os experimentos utilizando radiação UV-C.  

 UV-C/TiO 2 UV-C 

Analitos R2 k (min-1) t1/2(min) R2 k (min-1) t1/2(min) 

IBP 0,9918 0,054 12,8 0,9876 0,037 18,7 

BZF 0,9939 0,025 28,2 0,9912 0,022 31,1 

DCF 0,9778 0,488 2,0 0,9973 0,975 0,7 

SMX 0,9934 0,406 1,7 0,9422 1,21 0,6 

EE2 0,9911 0,002 288,8 0,9903 0,005 133,3 

BPA 0,9943 0,032 21,7 0,9811 0,010 69,3 

 

Tabela 4.3- Coeficiente de correlação (R2), constante cinética (k) e tempo de meia-vida 

(t1/2) para os experimentos utilizando radiação UV-A.  

 UV-A/TiO 2 UV-A 

Analitos R2 k (min-1) t1/2(min) R2 k (min-1) t1/2(min) 

IBP 0,9944 0,022 33,0 0,9437 0,001 693,0 

BZF 0,9984 0,021 33,3 - - - 

DCF 0,9894 0,033 20,8 - - - 

SMX 0,9907 0,009 80,6 - - - 

EE2 - - - - - - 

BPA 0,9951 0,012 63,0 - - - 

 

Estes resultados demonstram que apesar do sistema fotocatalítico com radiação 

UV-A (UV-A/TiO 2) apresentar eficiências de remoção próximas aos dos sistemas 

fotolíticos e fotocatalíticos com radiação UV-C (UV-C/TiO2 e UV-C), os tempos de 

meia vida (t1/2) para os sistemas com radiação UV-C são menores, ou seja, a velocidade 

de remoção é maior. Por UV-C ser uma radiação mais energética comparada à radiação 

UV-A, esta maior velocidade de remoção é favorecida tanto na remoção por fotocatálise 

heterogênea, devido a maior eficiência na geração de radicais hidroxila a partir do 

catalisador TiO2, quanto pela remoção por fotólise direta. 

Para os analitos DCF, SMX e EE2, de acordo com os tempos de meia vida (t1/2), 

o sistema UV-C apresentou uma maior velocidade de remoção quando comparado ao 

sistema UV-C/TiO2. Na literatura alguns trabalhos já apresentaram resultados 

semelhantes para remoção de SMX [3,4] e DCF [9]. A explicação de Nasuhoglu et.al 
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[3] para maior taxa de remoção da SMX pelo processo fotolítico (UV-C), é devido à 

sobreposição quase que completa do espectro de absorção da SMX (λmáx= 262nm) com 

o espectro de emissão das lâmpadas com radiação UV-C (λmáx= 262nm). Para o DCF e 

EE2, também nota-se uma maior sobreposição do espectro de absorção (λmáx= 274 e 280 

nm, respectivamente), o que poderia explicar essa maior taxa de remoção apresentada. 

Porém, o mesmo não foi observado para BPA (λmáx= 276 nm), sendo que este composto 

apresenta espectros de absorção com comprimentos de onda máximos próximos ao 

DCF. Dessa forma, não somente o espectro de absorção, mas também outras 

propriedades químicas das moléculas podem ser fundamentais nesses processos de 

remoção. 

 Apesar das altas taxas de remoção apresentadas para quase todos os compostos 

(UV-C/TiO2, UV-C e UV-A/TiO2), com exceção do EE2, a Tabela 4.4 mostra que 

ocorre apenas a mineralização parcial dos analitos alvo, de acordo com os resultados de 

COT. 

Tabela 4.4- Taxa de mineralização após 120 minutos de experimento de degradação. 

 UV-C UV-A 

Analitos Fotocatálise Fotólise Fotocatálise Fotólise 

IBP 37,7% 10,2% 0% 0% 

BZF 54,6% 16,2% 0% - 

DCF 52,2% 9,4% 0% - 

SMX 51,2% 24,8% 0% - 

EE2 0% 0% - - 

BPA 27,9% 0% 0% - 

 

Novamente, apesar dos sistemas por fotólise direta apresentarem eficiências de 

remoção equivalentes aos processos fotocatalíticos com a utilização de radiação UV-C e 

cinéticas de remoção maiores para alguns dos compostos (DCF, SMX e EE2), as 

maiores taxas de mineralização são observadas para o sistema fotocatalítico (UV-

C/TiO2). A maior taxa de mineralização observada nos processos por UV-C/TiO2 foi 

para o fármaco BZF (54,6%), enquanto que para o sistema UV-C a maior taxa de 

mineralização apresentada foi para o fármaco SMX (24,8%). Para o fármaco EE2 não 

foi observada nenhuma taxa de mineralização em ambos os processos (UV-C/TiO2 e 

UV-C).  
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Já para os sistemas de degradação com a utilização de radiação UV-A 

(fotocatálise e fotólise), apesar de observadas taxas de remoção significativas para os 

processos fotocatalíticos (Tabela 4.1), não foi observado nenhuma taxa de 

mineralização para nenhum dos compostos estudados.  

Estes resultados indicam que, grande parte da remoção dos compostos se dá pela 

conversão dos analitos alvo em subprodutos, os quais são persistentes mesmo após 120 

minutos expostos aos experimentos de degradação. 

4.2 Avaliação da formação de subprodutos e o seu grau de toxicidade 

4.2.1 Ibuprofeno 

4.2.1.1 Identificação dos subprodutos: proposta de uma rota de degradação. 

Como observado na seção 4.1, apesar das taxas de remoção para o IBP serem 

próximas a 100%, com um tempo de meia vida relativamente baixo (na faixa de 12 a 35 

minutos para os sistemas UV-C/TiO2, UV-C e UV-A/TiO2), as porcentagens de 

mineralização atingem no máximo 38% (UV-C/TiO2). 

Para a detecção e identificação dos possíveis subprodutos de degradação do IBP, 

as alíquotas coletadas durante os experimentos (0, 5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos) 

foram analisadas por inserção direta via ionização por electrospray e detecção por 

espectrometria de massas de alta resolução (ESI-HRMS), conforme metodologia 

descrita na seção 3.2.1 (Método 1). Através destas análises foram obtidos os respectivos 

espectros de massas referentes a cada alíquota coletada, tanto no modo positivo como 

no modo negativo de ionização. Por exemplo, os espectros de massas obtidos para 

alíquotas coletadas no sistema UV-C/TiO2, no modo negativo de ionização são 

apresentadas na Figura 4.3.  

Observa-se que da mesma forma com que a intensidade relativa do íon referente 

ao fármaco IBP [(M-H)- = 205] decresce, novos íons que não foram detectáveis na 

solução inicial de IBP (0 minutos) vão surgindo no decorrer dos experimentos de 

degradação. Um estudo detalhado destes espectros de massas permitiu a identificação de 

11 subprodutos (1-11) decorrentes da fotodegradação de IBP, todos no modo negativo 

de ionização. Não foi possível a identificação de nenhum subproduto através dos 

espectros de massas adquiridos no modo positivo de ionização. 
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Figura 4.3- Espectros ESI-MS no modo negativo de ionização das alíquotas de 

degradação de IBP recolhidas a partir do sistema UV-C/TiO2, nos tempos de 0, 30, 60 e 

120 minutos de reação. 

Os dados de ESI-HRMS permitiram a proposta de fórmulas moleculares para 

todos os subprodutos (1-11), com um erro máximo de 8 ppm entre as massas 

experimentais e teóricas para as espécies deprotonadas, conforme descritos na Tabela 

4.5. Tal diferença está dentro do valor aceitável de erro descrito para o equipamento IT-

TOF (20 ppm), o que possibilita, a identificação das fórmulas moleculares de tais 

subprodutos. Todos estes subprodutos foram detectados, pelo menos, em uma das 

alíquotas do processo fotocatalítico (UV-C/TiO2 e UV-A/TiO2) ou fotolítico (UV-C). 
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Tabela 4.5- Fórmula molecular de IBP e seus subprodutos de degradação (calculados 

através dos dados de ESI-HRMS). 

Composto 
Fórmula 

Molecular 

Massa 

Molecular 

(M)1 

(M-H) - 

Teórica 

(M-H) - 

Experimental 

Erro 

(ppm) 
DBE2 

IBP C13H18O2 206,1307 205,1234 205,1235 0,47 5 

1 C13H18O3 222.1256 221,1183 221,1188 2,17 5 

2 C13H18O4 238,1205 237,1132 237,1138 2,38 5 

3 C13H18O5 254,1154 253,1076 253,1082 3,16 5 

4 C12H18O5 242,1154 241,1081 241,1088 2,70 4 

5 C12H18O6 258,1103 257,1031 257,1033 0,92 4 

6 C12H18O 178,1358 177,1285 177,1295 5,64 4 

7 C9H10O3 166,0630 165,0557 165,0570 7,72 5 

8 C9H8O3 164,0473 163,0401 163,0388 7,73 6 

9 C9H10O 134,0732 133,0653 133,0651 -1,50 5 

10 C6H10O3 130,0630 129,0557 129,0563 4,64 2 

11 C5H10O3 118,0630 117,0557 117,0556 1,00 1 
1massa molecular calculada pelo software LCMS-Solutions 
2Double Bond Equivalence (equivalência de duplas ligações) 

Outro parâmetro importante apresentado na Tabela 4.5 é o Double Bond 

Equivalence (DBE). Através deste parâmetro é possível estimar o número de 

insaturações presente em uma estrutura química, auxiliando na caracterização estrutural 

proposta para cada subproduto em questão. A fórmula estrutural de todos os 

subprodutos (1-11) identificados está apresentada na Tabela 4.6.  

Dentre os subprodutos detectados (1-11), diversas estruturas isoméricas podem 

ser propostas. A estrutura correta (ou estruturas), no entanto, não puderam ser definidas 

inequivocamente com base nas informações fornecidas por ESI-HRMS. Além disso, o 

perfil de fragmentação (não apresentado) de cada uma das espécies iônicas (formas 

deprotonadas de 1-11) não foi útil, pois o modo MS/MS apresentou a predominância de 

íons-produto resultante da perda de moléculas de água. Vale ressaltar ainda que não 

necessariamente apenas uma estrutura possa estar presente como subproduto de 

degradação, mas sim uma mistura de isômeros, uma vez que a degradação via radicais 

hidroxila é pouco seletiva. 
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Tabela 4.6- Estruturas químicas propostas para os subprodutos de degradação do IBP. 

Subprodutos Estrutura Química Subprodutos Estrutura Química 

1  

 
 
 
 
6 
 

 

  

2 

 

 
 
7 

 

 

 

3 

 

 
 
8 

 

 

4 

 

 
 
9 

 

 

5 

 

 
 

10 

 

 
 

11 
 

 
  

Depois de identificados e caracterizados os subprodutos propostos na Tabela 4.5, 

foi possível o monitoramento da evolução de cada subproduto (1-11) durante os 

processos de degradação, através dos cromatogramas obtidos nas análises por HPLC-

HRMS (Método 2). Por exemplo, a Figura 4.4 apresenta um cromatograma no modo 

Full Scan e um cromatograma de íons extraídos (extraction-ion chromatograms - EIC) 

(m/z 205,1234, 221,1183 e 133,0651 para IBP e os subprodutos 1 e 9, respectivamente) 

para uma alíquota coletada no tempo de 60 minutos de degradação no sistema UV-

A/TiO2. 
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Figura 4.4- Cromatograma em Full Scan e EIC (m/z 205,1234, 221,1183 e 133,0651 

para IBP, e os subprodutos 1 e 9, respectivamente) para uma alíquota coletada no tempo 

de 60 minutos de degradação no sistema UV-A/TiO2. 

Da mesma forma como apresentado neste exemplo (Figura 4.4), cromatogramas 

de íons extraídos (para todos os subprodutos: 1-11) foram obtidos para cada uma das 

alíquotas coletadas a partir dos quatro sistemas de degradação investigados.  

Esses dados cromatográficos (áreas dos picos) foram analisados, e dessa forma 

foi possível a construção de gráficos da área relativa de cada subproduto (1-11) em 

função do tempo de reação. Para facilitar a visualização, somente cinco subprodutos (1, 

6, 8, 10 e 11) foram selecionados para a construção destes gráficos (Figura 4.5). 

Nota-se que, para o sistema fotocatalítico UV-C/TiO2, somente os subprodutos 

10 e 11 persistiram em solução após 120 minutos de exposição (Figura 4.5a). A notável 

capacidade do sistema UV-C/TiO2 em gerar radicais hidroxila possivelmente causou a 

degradação dos outros subprodutos (1-9), evitando assim sua acumulação e detecção. 

Nos experimentos de fotólise direta com radiação UV-C (Figura 4.5b), no entanto, 

vários subprodutos (1, 6, 7, 8, 10 e 11) foram persistentes em solução após o mesmo 

tempo de degradação. Estes resultados corroboram com os resultados das análises de 

COT (Tabela 4.4), onde taxas de mineralização mais altas foram alcançadas para o 

sistema fotocatalítico UV-C/TiO2, ou seja, há uma menor persistência de subprodutos 

ao final de 120 minutos de reação. Para os experimentos que envolvem o sistema UV-

A/TiO2 (Figura 4.5c), apenas os subprodutos 7, 8 e 3 não foram persistentes ao final de 

120 minutos de reação. Por outro lado, para fotólise com radiação UV-A, somente a 
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formação do subproduto 1 foi observada após os 120 minutos (Figura 4.5d). Este 

resultado sugere que a remoção de IBP por radiação UV-A é dada somente pela sua 

conversão no subproduto 1 e que a energia emitida pela radiação UV-A não é suficiente 

para promover excitação do subproduto 1, levando-o à conversão dos outros 

subprodutos (2-11), como observado para os outros sistemas (UV-C/TiO2, UV-A/TiO2 e 

UV- C).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.5- Gráfico da porcentagem relativa de área (At/A) para os subprodutos de IBP 

(1. 6. 8, 10 e 11) em função do tempo de degradação para os sistemas: (a) UV-C/TiO2, 

(b) UV-C. (c) UV-A/TiO2 e (d) UV-A. At e A referem-se as áreas dos picos 

cromatográficos, onde, A representa a maior área e At as áreas nos demais tempos de 

reação para cada subproduto. 

 Com base nestes resultados, e sabendo-se da reatividade dos radicais hidroxila 

frente a moléculas orgânicas em meio aquoso, propôs-se uma rota geral para a 

fotodegradação de IBP (Figura 4.6) por fotocatálise heterogênea (UV-C/TiO2 e UV-

A/TiO2) e fotólise (UV-C), uma vez que, a maioria dos subprodutos foram identificados 

em ambos os procedimentos. Inicialmente, foi proposto que alguns subprodutos são 
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formados devido à sucessivas reações de hidroxilação sofridas pela molécula de IBP 

(C13H18O2). Este é o caso do subproduto 1 (C13H18O3) (representado por duas formas 

isoméricas: α-hidroxicarboxi-IBP e α-hidroxi-isopropil-IBP), 2 (C13H18O4) e 3 

(C13H18O5). O subproduto 5 (C12H18O6) também pode ser formado a partir de reações de 

hidroxilação do subproduto 4 (C12H18O5). Para os demais subprodutos, foi sugerido que 

a formação pode ocorrer através de outros caminhos alternativos. Por exemplo, os 

subprodutos 4 (C12H18O5) e 6 (C12H18O), são formados possivelmente pela 

descarboxilação dos subprodutos 3 e 1, respectivamente. Em sequência, o subproduto 6 

(C12H18O) pode sofrer uma reação de hidroxilação acarretando na perda do grupo 2-

propanol gerando o subproduto 9 (C9H10O) que, por sua vez, após sofrer duas 

hidroxilações consecutivas, pode dar origem ao subproduto 7 (C9H10O3). O subproduto 

8 (C9H8O3) pode ser gerado através da oxidação da função álcool do subproduto 7. Os 

subprodutos acíclicos 10 (C6H10O3) e 11 (C5H10O3) podem ser gerados através de 

sucessivas reações de hidroxilação dos subprodutos 8 e 5, levando à abertura de seus 

anéis aromáticos. Por fim, estes intermediários (10 e 11) podem ser mineralizados. Vale 

mencionar que alguns desses intermediários (1, 2, 6, 8 e 9) já foram previamente 

relatados por alguns grupos de pesquisa utilizando diferentes procedimentos de 

degradação [9, 10-16].  
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Figura 4.6- Rota de degradação proposta para IBP por fotocatálise heterogênea (UV-

C/TiO2 e UV-A/TiO2) e fotólise (UV-C). 
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4.2.1.2 Testes de Ecotoxicidade com Artemia salina para IBP. 

 Embora alguns estudos tenham descrito a degradação de IBP, pouco se sabe 

sobre a possível geração de subprodutos e seu grau de toxicidade. Como pode ser 

observado na Figura 4.5, após completa remoção de IBP muitos compostos ainda 

permanecem em solução, o que pode levar a um impacto potencial sobre o ambiente e, 

possivelmente, à saúde humana. Para avaliar a toxicidade do IBP e seus subprodutos de 

degradação foram realizados testes de toxicidade utilizando os microrganismos Artemia 

salina. Estes testes foram realizados com todas as alíquotas recolhidas durante as 

reações de degradação (0, 5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos) e a taxa de mortalidade foi 

determinada para cada caso. Um teste controle com solução salina também foi realizado 

(ver Secção Experimental para mais detalhes), e não foi observada nenhuma taxa de 

mortalidade após o tempo final de exposição. Ao final dos testes, assim como observada 

para a solução IBP, as alíquotas recolhidas após um tempo de exposição de 120 min 

(para os quatro sistemas de degradação: UV-C/TiO2, UV-A/TiO2, UV-C, UV-A) 

exibiram uma toxicidade muito baixa frente ao microrganismo Artemia salina (taxas de 

mortalidade máxima próxima a 10%), conforme demonstrado pela Figura 4.7. Este 

estudo demonstra, portanto, que tanto os sistemas fotocatalíticos como os sistemas 

fotolíticos não geram subprodutos com potencial de toxicidade maior que do IBP frente 

aos organismos Artemia salina. 
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Figura 4.7- Porcentagem de mortalidade para os testes de ecotoxicidade de IBP com 

Artemia salina para os sistemas: (a) UV-C/TiO2, (b) UV-C, (c) UV-A/TiO2, (d) UV-A e 

(e) hidrólise. 
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4.2.2 Bezafibrato 

4.2.2.1 Identificação dos subprodutos: proposta de uma rota de degradação. 

Como observado na seção 4.1, apesar dos sistemas de degradação apresentarem 

altas taxas de remoção (94,9%, 93,8% e 90,6% para os sistemas UV-C/TiO2, UV-C, e 

UV-A/TiO2, respectivamente), com tempos de meia vida relativamente baixos (por 

volta de 30 minutos), apenas os sistemas UV-C/TiO2 e UV-C foram capazes de 

degradar totalmente uma porcentagem da concentração inicial de BZF (taxa de 

mineralização de 54,6% e 16,2%, respectivamente).  

 Para a detecção e identificação dos possíveis subprodutos formados, as alíquotas 

coletadas durante os processos de degradação (0, 5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos) foram 

analisadas por inserção direta via ionização por electrospray e detecção por 

espectrometria de massas de alta resolução (ESI-HRMS), conforme metodologia 

descrita na seção 3.2.1 (Método 1). Através destas análises foram obtidos os respectivos 

espectros de massas referentes a cada alíquota coletada, tanto no modo positivo como 

no modo negativo de ionização. Por exemplo, os espectros de massas obtidos para 

alíquotas coletadas no sistema UV-C/TiO2 no modo negativo de ionização são 

apresentadas na Figura 4.8.  

Observa-se que da mesma forma com que a intensidade relativa do íon referente 

ao fármaco BZF [(M-H)- = 360] decresce, novos íons que não foram detectáveis na 

solução inicial de BZF (0 minutos) vão surgindo no decorrer dos experimentos de 

degradação. Um estudo detalhado destes espectros de massas permitiu a identificação de 

11 subprodutos (1-11) decorrentes da fotodegradação de BZF, todos no modo negativo 

de ionização. Não foi possível a identificação de nenhum subproduto através dos 

espectros de massas adquiridos no modo positivo de ionização. 
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Figura 4.8- Espectros ESI-MS no modo negativo obtidos das alíquotas da degradação 

de BZF por UV-C/TiO2, nos tempos de 0, 30, 60 e 120 minutos de reação. 

Os dados de ESI-HRMS permitiram a proposta de fórmulas moleculares para 

todos os subprodutos (1-11) com um erro máximo de 9 ppm entre as massas 

experimentais e teóricas das espécies deprotonadas, conforme descrito na Tabela 4.7. 

Todos estes subprodutos foram detectados, pelo menos, em uma das alíquotas do 

processo fotocatalítico (UV-C/TiO2 e UV-A/TiO2) ou fotolítico (UV-C). 
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Tabela 4.7- Fórmula molecular do BZF e seus subprodutos de degradação (calculados 

através dos dados de ESI-HRMS). 

Composto 
Fórmula 

Molecular 

Massa 

Molecular 

(M)1 

(M-H) - 

Teórica 

(M-H) - 

Experimental 

Erro 

(ppm) 
DBE2 

BZF C19H20NO4Cl 361,1081 360,1003 360,1003 0,00 10 

1 C19H20NO5Cl 377,1030 376,0952 372,0946 1,60 10 

2 C15H14NO2Cl 275,0713 274,0635 274,0631 -1,46 9 

3 C15H14NO3Cl 291,0662 290,0584 290,0588 1,38 9 

4 C15H15NO3 257,1052 256,0974 256,0980 2,34 9 

5 C15H15NO4 273,1001 272,0923 272,0929 2,21 9 

6 C12H12NO3Cl 253,0506 252,0431 252,0427 1,59 7 

7 C15H15NO5 289,0950 288,0872 288,0873 0,35 9 

8 C10H10NO3Cl 227,0349 226,0271 226,0275 1,77 6 

9 C9H10NO4Cl 231,0298 230,0220 230,0231 4,78 5 

10 C7H6NO2Cl 171.0087 170.0009 170.0008 -0,59 5 

11 C4H8O3 104,0473 103,0395 103,0386 -8,73 1 
1massa molecular calculada pelo software LCMS-Solutions 
2Double Bond Equivalence (equivalência de duplas ligações) 

Através do auxilio do parâmetro DBE foi possível à caracterização estrutural 

proposta para cada um dos intermediários. A fórmula estrutural de quase todos os 

subprodutos identificados (1-10) está apresentada na Tabela 4.8. O subproduto 11 pode 

apresentar vários isômeros, desta forma, optou-se por não propor uma única fórmula 

estrutural. Além disso, para a confirmação das estruturas químicas propostas para cada 

subproduto, levou-se também em consideração a contribuição isotópica característica 

para o átomo de cloro (35Cl / 37Cl) presente ou não nos subprodutos propostos, conforme 

exemplo apresentado na Figura 4.9 (espectro de massas referente aos subprodutos 3 e 

4). 
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Figura 4.9- Espectros de massas medidos (azul) e teóricos (vermelho), para os 

subprodutos 3 (a) e 4 (b). 

Os espectros de massas em azul representam os dados obtidos através da análise 

de uma alíquota recolhida nos experimentos de degradação, enquanto que os espectros 

de massas em vermelho representam os dados comparativos do software Formula 

Predictor (Shimadzu Corp.). Nota-se que os espectros de massas medido (azul) e teórico 

(vermelho), são semelhantes tanto para o subproduto 3 quanto para o subproduto 4. No 

espectro de massas do subproduto 3 é nítida a contribuição isotópica de 

aproximadamente 1/3 em virtude da presença de um átomo de 37Cl para o íon de m/z 

276,0615 em relação ao íon de m/z 274,0631. Já para o subproduto 4, não é possível 

a 

b 
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observar a mesma relação isotópica, uma vez que não existem átomos de cloro presentes 

em sua estrutura química.  

Tabela 4.8- Estruturas químicas propostas para os subprodutos de degradação do BZF. 

Subprodutos Estrutura Química Subprodutos Estrutura Química 

1 
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Depois que os subprodutos foram identificados e caracterizados (Tabela 4.8), foi 

possível o monitoramento da evolução de cada subproduto (1-11) durante os processos 

de degradação, através dos cromatogramas obtidos nas análises por HPLC-HRMS 

(Método 2). Por exemplo, a Figura 4.10 apresenta um cromatograma no modo Full Scan 

e um cromatograma de íons extraídos (EIC) (m/z 360,1003, 256,0980 e 230,0231, para 

BZF e os subprodutos 4 e 9, respectivamente) para uma alíquota coletada no tempo de 

120 minutos para o sistema UV-C.  
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Figura 4.10- Cromatograma em Full Scan e EIC (m/z 360,1003, 256,0980 e 230,0231, 

para BZF e os subprodutos 4 e 9, respectivamente) para uma alíquota coletada no tempo 

de 120 minutos para o sistema UV-C.  

Da mesma forma como apresentado neste exemplo (Figura 4.10), foram obtidos 

cromatogramas de íons extraídos para todos os subprodutos (1-11) a partir de cada uma 

das alíquotas coletadas nos sistemas de degradação. 

Esses dados cromatográficos (áreas dos picos cromatográficos) foram analisados 

e, dessa forma, foi possível a construção de gráficos da área relativa para cada 

subproduto (1-11) em função do tempo de reação. Para facilitar a visualização, somente 

seis subprodutos (2, 5, 7, 8, 10 e 11) foram selecionados para a construção destes 

gráficos (Figura 4.11). 

Para o sistema UV-C/TiO2 (Figura 4.10a), os subprodutos 3, 8, 10 e 11 

permaneceram em solução após os 120 minutos de exposição; porém, apenas o 

subproduto 11 aparece em concentração mais alta, os demais foram quase que 

completamente degradados. No entanto, um comportamento distinto foi observado para 

o sistema UV-C (Figura 4.11b), depois de um tempo de exposição idêntico (120 

minutos): com exceção do subproduto 1, todos os outros permaneceram em solução e, 

além disso, os subprodutos 4, 8, 10 e 11 alcançaram as suas áreas relativas máximas. 

Para o sistema UV-A/TiO2 (Figura 4.11c), apenas 5 subprodutos foram perceptíveis (2, 

3, 7, 8 e 11) e permaneceram até o final de 120 minutos de degradação. Estes resultados 

corroboram com os resultados das análises de COT (Tabela 4.4), pois, apesar deste 

sistema apresentar alta taxa de remoção (90,6%), não foi observado nenhuma taxa de 

mineralização. No sistema fotolítico UV-A não foi observada a formação de nenhum 
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subproduto, consistente com os resultados apresentados na Tabela 4.1, onde não foi 

possível observar nenhuma taxa de remoção. 

  

 

 

 

 

 

Figura 4.11- Gráfico da porcentagem relativa de área (At/A) para os subprodutos de de 

BZF (2, 5, 7, 8, 10 e 11) em função do tempo de degradação para os sistemas: (a) UV-

C/TiO2, (b) UV-C e (c) UV-A/TiO2. At e A refere-se as áreas dos picos cromatográficos, 

onde, A representa a maior área e At as áreas nos demais tempos de reação para cada 

subproduto. 

 Através dos subprodutos caracterizados e apresentados na Tabela 4.8, propôs-se 

uma rota geral para a fotodegradação de BZF (Figura 4.12) por fotocatálise heterogênea 

(UV-C/TiO2 e UV-A/TiO2) e fotólise (UV-C), uma vez que, a maioria dos subprodutos 

foram identificados em ambos os procedimentos. Inicialmente, deduz-se que a molécula 

de BZF (C19H20NO4Cl) pode sofrer reações de hidroxilação no anel aromático formando 

subprodutos mono-hidroxilados. Existem duas possibilidades: a primeira seria uma 

hidroxilação no anel 4-cloro-benzoil e a segunda uma hidroxilação no anel do radical 

fenóxi, formando os subprodutos 1a e 1b (C19H20NO5Cl), respectivamente. A partir 

destes dois compostos (1a e 1b), possivelmente poderá ocorrer a perda do ácido metil 

propiônico, dando origem aos subprodutos 2 (C15H14NO2Cl) e 4 (C15H15NO3), 

respectivamente. Em seguida, reações de hidroxilação nos anéis aromáticos dos 

compostos 2 e 4 poderão dar origem aos subprodutos 3 (C15H14NO3Cl) e 5 
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(C15H15NO4), respectivamente. Tais produtos, consequentemente, darão origem ao 

subproduto 7 (C15H15NO5). O subproduto 6 (C12H12NO3Cl) pode ser formado através de 

sucessivos ataques de radicais hidroxila levando à abertura do anel aromático. Em 

sequência, a cadeia lateral acíclica do composto 6 poderá sofrer oxidação pelo ataque de 

radicais hidroxila, dando origem aos subprodutos 8 (C10H10NO3Cl), 9 (C9H10NO4Cl) e 

10 (C7H6NO2Cl). Por último, os subprodutos 7 e 10, após sucessivas reações de 

hidroxilação, poderão sofrer a abertura dos seus anéis aromáticos originando o 

subproduto 11 (C4H8O3) que, nas condições oxidativas a que está submetido, pode ser 

mineralizado.  

Vale ressaltar, que a posição correta dos grupos hidroxila, principalmente na 

estrutura química de alguns subprodutos (1, 2, 3, 4, 5, 7, e 10), não pode ser 

conclusivamente estabelecida através dos dados de HRMS, e as informações fornecidas 

pelos perfis de fragmentação (não apresentadas) também não foram úteis, uma vez que 

pode-se observar somente a perda de moléculas de água. Por uma questão de 

simplicidade, apenas um dentre os vários isômeros possivelmente formados nestas 

condições é representado na Figura 4.12.  

Alguns destes intermediários (ou um dos seus isômeros posicionais) já foram 

previamente relatados. Por exemplo, Lambropoulo e colaboradores [17] estudaram a 

degradação fotocatalítica com a utilização do catalisador TiO2 e relataram a formação 

dos subprodutos 1, 2 e 8. Dantas e colaboradores [18] investigaram a oxidação de BZF 

em solução aquosa utilizando ozônio e relataram a formação do subproduto 8.  
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Figura 4.12- Rota de degradação proposta para BZF por fotocatálise heterogênea (UV-

C/TiO2 e UV-A/TiO2) e fotólise (UV-C). 

4.2.2.2 Testes de Ecotoxicidade com Artemia salina para BZF. 

 Os testes de toxicidade foram realizados com o objetivo de avaliar e prever os 

efeitos tóxicos no ambiente aquático dos compostos que foram gerados a partir da 

degradação oxidativa do BZF. Assim, realizaram-se os testes em todas as alíquotas 

coletadas durante os ensaios de degradação (0, 5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos) e 

avaliou-se a taxa de mortalidade do organismo indicador. Foi realizado também um 

teste controle somente com a solução salina de eclosão, e não foi observada nenhuma 

taxa de mortalidade. 

 Como já discutido anteriormente, para o teste de hidrólise do BZF não foi 

observado nenhum tipo degradação e, diante disso, também não foi observada nenhuma 

taxa de mortalidade após 120 minutos de experimento.  

 Para os testes envolvendo radiação do tipo UV-C, após o término de 120 

minutos de degradação observou-se um aumento de toxicidade (cerca de 80% de 

mortalidade) para as amostras submetidas ao processo de fotocatálise heterogênea (UV-

C/TiO2). Já nos testes envolvendo fotólise não foi possível observar diferença entre a 

toxicidade das soluções final e inicial, conforme demonstrado nas Figuras 4.13a e 
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4.13b, respectivamente. Estes resultados indicam que apesar de haver maior taxa de 

mineralização no processo de fotocatálise heterogênea (UV-C/TiO2) em relação aos 

processos de fotólise (UV-C), os intermediários persistentes ao final de 120 minutos de 

exposição mostram ser mais tóxicos que o próprio BZF.  

Para os testes envolvendo radiação do tipo UV-A, após o término de 120 

minutos de degradação também se observou uma alta toxicidade (cerca de 60% de 

mortalidade) para as amostras submetidas ao processo de fotocatálise heterogênea (UV-

A/TiO2). Já nos testes envolvendo fotólise, não é possível tirar qualquer conclusão com 

relação a avaliação da toxicidade, pois os resultados obtidos para as soluções coletadas 

no início e no final dos procedimentos são estatisticamente iguais, conforme 

demonstrado nas Figuras 4.13c e 4.13d, respectivamente. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.13- Porcentagem de mortalidade para os testes de ecotoxicidade de BZF com 

Artemia salina para os sistemas: (a) UV-C/TiO2, (b) UV-C, (c) UV-A/TiO2 e (d) UV-A. 

4.2.3 Diclofenaco 

4.2.3.1 Identificação dos subprodutos: proposta de uma rota de degradação. 

Como observado na seção 4.1, os sistemas de degradação apresentaram altas 

taxas de remoção (100%, 100% e 77,5%) de DCF para os sistemas UV-C/TiO2, UV-C e 

UV-A/TiO2, respectivamente. Para os sistemas UV-C/TiO2 e UV-C notou-se que a 
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remoção de DCF ocorre de forma rápida (t1/2< 2 minutos). Porém, mesmo com essa alta 

velocidade de remoção, a degradação completa de DCF ocorre apenas para os sistemas 

com utilização da radiação UV-C e com taxas de mineralização de apenas 32,2% e 9,4% 

(sistemas UV-C/TiO2 e UV-C, respectivamente). 

Para a detecção e identificação dos possíveis subprodutos formados, as alíquotas 

coletadas durante os processos de degradação (0, 5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos) foram 

analisadas por inserção direta via ionização por electrospray e detecção por 

espectrometria de massas de alta resolução (ESI-HRMS), conforme metodologia 

descrita na seção 3.2.1 (Método 1). Através destas análises foi possível a obtenção dos 

espectros de massas referentes a cada alíquota coletada, tanto no modo positivo como 

no modo negativo de ionização. Por exemplo, os espectros de massas obtidos a partir 

das alíquotas recolhidas no sistema UV-C/TiO2, no modo negativo de ionização, são 

apresentadas na Figura 4.14.  

Observa-se que da mesma forma com que a intensidade relativa do íon referente 

ao fármaco DCF [(M-H)- = 294] decresce, novos íons que não foram detectáveis na 

solução inicial de DCF vão surgindo ao longo do processo de degradação. Um estudo 

detalhado destes espectros de massas permitiu a identificação de 7 subprodutos (1-7) 

decorrentes da fotodegradação de DCF, todos no modo negativo de ionização. Não foi 

possível a identificação de nenhum subproduto através dos espectros de massas 

adquiridos no modo positivo de ionização. 
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Figura 4.14- Espectros ESI-MS no modo negativo de ionização obtidos das alíquotas 

da degradação de DCF por UV-C/TiO2, nos tempos de 0, 5, 15 e 120 minutos de reação. 

Os dados de ESI-HRMS permitiram a proposta de fórmulas moleculares para 

todos os subprodutos (1-7) com um erro máximo de 10 ppm entre as massas 

experimentais e teóricas das espécies deprotonadas, conforme descrito na Tabela 4.9. 

Todos estes subprodutos foram detectados, pelo menos, em uma das alíquotas do 

processo fotocatalítico (UV-C/TiO2 e UV-A/TiO2) ou fotolítico (UV-C). 
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Tabela 4.9- Fórmula molecular do DCF e seus subprodutos de degradação (calculados 

através dos dados de ESI-HRMS). 

Composto 
Fórmula 

Molecular 

Massa 

Molecular 

(M)1 

(M-H) - 

Teórica 

(M-H) - 

Experimental 

Erro 

(ppm) 
DBE2 

DCF C14H11Cl2NO2 295,0167 294,0089 294,0084 -1,70 9 

1 C14H11Cl2NO3 311,0116 310,0038 310,0052 4,52 9 

2 C14H10ClNO2 259,0400 258,0322 258,0319 -1,16 10 

3 C14H11NO3 241,0739 240,0661 240,0671 4,17 10 

4 C14H9NO4 255,0532 254,0453 254.0448 -1,97 11 

5 C12H9NO3 215,0582 214,0504 214,0483 -9,81 9 

6 C14H13NO10 355,0539 354,0461 354,0440 -5,93 9 

7 C13H13NO9 327,0590 326,0512 326,0491 -6,44 8 
1massa molecular calculada pelo software LCMS-Solutions 
2Double Bond Equivalence (equivalência de duplas ligações) 

 

Através do auxilio do parâmetro DBE, foi possível a caracterização estrutural 

proposta para cada um dos intermediários. A fórmula estrutural de todos os subprodutos 

identificados (1-7) está apresentada na Tabela 4.10.  
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Tabela 4.10- Estruturas químicas propostas para os subprodutos de degradação do 

DCF. 

Subprodutos Estrutura Química Subprodutos Estrutura Química 

1a 

 

 

4 

 

 

 

1b 

 

5 

 

 

2 

 

6 

 

 

3 

 

7 

 

 

 

Depois de identificados e caracterizados os subprodutos (1-7, Tabela 4.10), foi 

possível o monitoramento da evolução de cada um deles durante os processos de 

degradação, através dos cromatogramas obtidos nas análises por HPLC-HRMS (Método 

2). Por exemplo, a Figura 4.15 apresenta um cromatograma no modo Full Scan e um 

cromatograma de íons extraídos (EIC) (m/z 294,0086, 258,0322 e 240,0661, para DCF e 

os subprodutos 2 e 3, respectivamente) para uma alíquota coletada no tempo de 30 

minutos para o sistema UV-C. 
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Figura 4.15- Cromatograma em Full Scan e EIC (m/z 294,0086, 258,0322 e 240,0661, 

para DCF e os subprodutos 2 e 3, respectivamente) para uma alíquota coletada no tempo 

de 30 minutos para o sistema UV-C.  

Da mesma forma como apresentado neste exemplo (Figura 4.15), foram obtidos 

cromatogramas de íons extraídos para todos os subprodutos (1-7) a partir de cada uma 

das alíquotas coletadas nos sistemas de degradação.  

Esses dados cromatográficos (áreas dos picos) foram analisados e, dessa forma, 

foi possível a construção de gráficos da área relativa para cada subproduto (1-7) em 

função do tempo de reação (Figura 4.16). 

Para o sistema UV-C/TiO2 (Figura 4.16a) nota-se que todos os subprodutos 

foram degradados após 30 minutos de reação, ou aparecem em concentrações abaixo do 

limite de detecção do método. O mesmo comportamento foi observado para o sistema 

UV-C (Figura 4.16b), com exceção do subproduto 4 que permaneceu no sistema, 

mesmo após os 120 minutos de degradação. Por outro lado, para o sistema UV-A/TiO2 

(Figura 4.16c), observou-se somente a formação do subproduto 1 após 120 minutos de 

degradação, sugerindo que a remoção de DCF por este sistema (UV-A/TiO2) pode ser 

exclusivamente pela sua conversão neste subproduto. Já para o sistema fotolítico UV-A 

não foi observada a formação de nenhum subproduto, consistente com os resultados 

apresentados na Tabela 4.1, onde não foi observada nenhuma taxa de remoção. Apesar 

dos resultados de COT apresentarem taxas parciais de mineralização para o DCF, com o 

máximo de 52,2 % para o sistema UV-C/TiO2, não foi possível observar subprodutos 

persistentes após 120 minutos de degradação. Estes resultados indicam que 

possivelmente outros subprodutos possam estar sendo gerados, os quais, devido suas 

propriedades intrínsecas ou mesmo suas baixas concentrações, não puderam ser 

detectados. 
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Figura 4.16- Gráfico da porcentagem relativa de área (At/A) para os subprodutos de de 

DCF (1-7) em função do tempo de degradação para os sistemas: (a) UV-C/TiO2, (b) 

UV-C e (c) UV-A/TiO2. At e A refere-se as áreas dos picos cromatográficos, onde, A 

representa a maior área e At as áreas nos demais tempos de reação para cada 

subproduto.  

Através dos subprodutos caracterizados e apresentados na Tabela 4.10, propôs-

se uma rota geral para a fotodegradação de DCF (Figura 4.17) por fotocatálise 

heterogênea (UV-C/TiO2 e UV-A/TiO2) e fotólise (UV-C), uma vez que, a maioria dos 

subprodutos foram identificados em ambos os procedimentos. Inicialmente, deduz-se 

que a molécula de DCF (C14H11Cl2NO2) pode sofrer ataques de radical hidroxila em 

diferentes posições nos dois anéis aromáticos presentes na sua estrutura, formando 

subprodutos mono-hidroxilados, como os subprodutos 1a, 1b (C14H11Cl2NO3). A 

formação destes produtos hidroxilados foi detectada em outros processos oxidativos 

avançados, como fotólise, sonólise e a ozonização [19-22]. Outra rota alternativa de 

degradação é sugerida através da fotociclização do DCF através da perda de cloro e 

hidrogênio, dando origem ao subproduto 2 (C14H10ClNO2). Alguns estudos de fotólise e 

fotocatálise, também confirmaram esse tipo de reação através de estudos de degradação 

de DCF [23,24]. 
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Através dos subprodutos 1 e 2 segue-se a formação do subproduto 3 

(C14H11NO3), seja pela fotociclização com a perda de hidrogênio e cloro através do 

subproduto 1, ou devido à reação de hidroxilação sofrida pelo subproduto 2 [23,24]. Em 

seguida, reações de hidroxilação no composto 3 poderão dar origem aos subprodutos 4 

(C14H9NO4) e 5 (C12H9NO3), os quais, através de ataques sucessivos de radicais 

hidroxila, originarão compostos mais hidroxilados, levando a abertura do anel 

aromático e formando os subprodutos 6 (C14H13NO10) e 7 (C13H13NO9). Por último, os 

subprodutos 5, 6 e 7, após sofrer sucessivas reações de hidroxilação, terão abertura dos 

seus anéis aromáticos, que, nas condições oxidativas a que estão submetidos, poderão 

ser mineralizados.  

Vale ressaltar que a posição correta dos grupos hidroxila nos subprodutos 

propostos não pôde ser conclusivamente estabelecida através dos dados de HRMS e as 

informações fornecidas pelos perfis de fragmentação (não apresentadas) também não 

foram úteis, uma vez que observou-se somente a perda de moléculas de água. Por uma 

questão de simplicidade, apenas um dentre os vários isômeros possivelmente formados 

nestas condições são representados na Figura 4.17.  
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Figura 4.17- Rota de degradação proposta para DCF por fotocatálise heterogênea (UV-

C/TiO2 e UV-A/TiO2) e fotólise (UV-C). 
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4.2.3.2 Testes de Ecotoxicidade com Artemia salina para DCF. 

Os testes de toxicidade foram realizados com o objetivo de avaliar e prever os 

efeitos tóxicos no ambiente aquático dos compostos que foram gerados a partir da 

degradação oxidativa do DCF. Assim, realizaram-se os testes em todas as alíquotas 

coletadas durante os ensaios de degradação (0, 5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos) e 

avaliou-se a taxa de mortalidade do organismo indicador. Foi realizado também um 

teste controle somente com a solução salina de eclosão e não foi observada nenhuma 

taxa de mortalidade. 

 Nos experimentos de hidrólise do DCF não houve alteração na taxa de 

mortalidade, comparando a solução inicial no tempo de reação de 0 minutos com a 

solução final no tempo de 120 minutos (Figura 4.18e), o que é condizente com os dados 

de degradação, pois, não foi possível observar nenhuma taxa de remoção para o DCF. 

 Para os testes envolvendo radiação do tipo UV-C, após o término de 120 

minutos de degradação observou-se um aumento de toxicidade (cerca de 20% de 

mortalidade) para as amostras submetidas ao processo de fotocatálise heterogênea 

(Figura 4.18a). Nos testes envolvendo fotólise (Figura 4.18b) observou-se um aumento 

menor no grau de toxicidade, cerca de 30%, no tempo de 15 minutos de reação, porém, 

após os 120 minutos de reação, o grau de toxicidade apresentou ser estatisticamente 

igual a toxicidade observada na solução inicial. Esses dados indicam que, apesar dos 

experimentos de fotocatálise heterogênea (UV-C/TiO2), apresentarem as maiores 

eficiência de remoção e mineralização, os subprodutos persistentes após os 120 minutos 

de experimento utilizando apresentam-se pouco mais tóxicos que o próprio DCF frente 

aos microorganismos Artemia salina.  

Já para os testes envolvendo radiação do tipo UV-A, os resultados foram um 

pouco diferentes: tanto nos testes envolvendo a fotocatálise heterogênea, como a 

fotólise, não observou-se nenhum aumento de toxicidade entre as soluções final e 

inicial, conforme demonstrado nas Figuras 4.18c e 4.18d, respectivamente. 
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Figura 4.18- Porcentagem de mortalidade para os testes de ecotoxicidade do DCF com 

Artemia salina para os sistemas: (a) UV-C/TiO2, (b) UV-C, (c) UV-A/TiO2, (d) UV-A e 

(e) hidrólise. 
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4.2.4 Sulfametoxazol 

4.2.4.1 Identificação dos subprodutos: proposta de uma rota de degradação. 

Como observado na seção 4.1, os sistemas de degradação apresentaram altas 

taxas de remoção: 100%, 100% e 66,3% para os sistemas UV-C/TiO2, UV-C, e UV-

A/TiO2, respectivamente. Apesar dos sistemas UV-C/TiO2 e UV-C apresentarem alta 

velocidade de remoção da SMX (t1/2< 2 minutos), a taxa de mineralização é incompleta 

(51% e 25%, respectivamente), mesmo após os 120 minutos submetidos aos 

procedimentos de degradação.  

 Para a detecção e identificação dos possíveis subprodutos formados, as alíquotas 

coletadas durante os processos de degradação (0, 5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos) foram 

analisadas por inserção direta via ionização por electrospray e detecção por 

espectrometria de massas de alta resolução (ESI-HRMS), conforme metodologia 

descrita na seção 3.2.1 (Método 1). Através destas análises foram obtidos os respectivos 

espectros de massas referentes a cada alíquota coletada, tanto no modo positivo como 

no modo negativo de ionização. Por exemplo, os espectros de massas obtidos a partir de 

alíquotas recolhidas do sistema UV-C/TiO2, no modo negativo de ionização, são 

apresentadas na Figura 4.19.  

Observa-se que da mesma forma com que a intensidade relativa do íon referente 

ao fármaco SMX [(M-H)- = 252] decresce, novos íons que não foram detectáveis na 

solução inicial de SMX (0 minutos) vão surgindo ao decorrer do processo de 

degradação. Um estudo detalhado destes espectros de massas permitiu a identificação de 

9 subprodutos (1-9) decorrentes da fotodegradação de SMX, todos no modo negativo de 

ionização. Não foi possível a identificação de nenhum subproduto através dos espectros 

de massas adquiridos no modo positivo de ionização. 
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Figura 4.19- Espectros ESI-MS no modo negativo de ionização obtidos das alíquotas 

da degradação do SMX por TiO2/UV-C, nos tempos de 0, 5, 15 e 120 minutos de 

reação. 

Os dados de ESI-HRMS permitiram a proposta de fórmulas moleculares para 

todos os subprodutos (1-9) com um erro máximo menor que 8 ppm entre as massas 

experimentais e teóricas das espécies deprotonadas, conforme descritos na Tabela 4.11. 

Todos estes subprodutos foram detectados, pelo menos, em uma das alíquotas do 

processo fotocatalítico (UV-C/TiO2 e UV-A/TiO2) ou fotolítico (UV-C). 
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Tabela 4.11- Fórmula molecular do SMX e seus subprodutos de degradação 

(calculados através dos dados de ESI-HRMS). 

Composto 
Fórmula 

Molecular 

Massa 

Molecular 

(M)1 

(M-H) - 

Teórica 

(M-H) - 

Experimental 

Erro 

(ppm) 
DBE2 

SMX C10H11N3O3S 253,0521 252,0443 252,0446 1,19 7,0 

1 C10H11N3O4S 269,0470 268,0392 268,0401 3,36 7,0 

2 C10H9N3O4S 267,0314 266,0236 266,0242 2,26 8,0 

3 C8H9N3O4S 243,0314 242,0236 242,0225 -4,55 6,0 

4 C7H7N3O2S 197,0259 196,0181 196,0175 -3,06 6,0 

5 C6H7NO3S 173,0147 172,0068 172,0077 5,23 4,0 

6 C6H7NO4S 189,0096 188,0018 188,0022 2,13 4,0 

7 C6H5NO4S 186,9939 185,9861 185,9854 -3,76 5,0 

8 C6H5NO5S 202,9888 201,9810 201,9816 2,97 5,0 

9 H2SO4 97,9474 96,9596 96,9603 7,22 0,0 
1massa molecular calculada pelo software LCMS-Solutions 
2Double Bond Equivalence (equivalência de duplas ligações) 

Através do auxilio do parâmetro DBE foi possível a caracterização estrutural 

proposta para cada um dos intermediários. As fórmulas estruturais de todos os 

subprodutos (1-9) identificados estão apresentadas na Tabela 4.12.  

Tabela 4 12- Estruturas químicas propostas para os subprodutos de degradação SMX. 

Subprodutos Estrutura Química Subprodutos Estrutura Química 

1a 
 

5 
 

1b 

 

6 
 

2 

 

7 
 

3 
 

8 

 

4 
 

9 
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Depois que os subprodutos foram identificados e caracterizados (Tabela 4.11), 

foi possível o monitoramento da evolução de cada um deles durante os processos de 

degradação por análises por HPLC-HRMS (Método 2). Por exemplo, a Figura 4.20 

apresenta um cromatograma em Full Scan e um cromatograma de íons extraídos (m/z 

252,0448, 266,0236 e 172,0068 para SMX e os subprodutos 2 e 5, respectivamente) 

gerados a partir da análise de uma alíquota coletada no tempo de 5 minutos para o 

sistema UV-C.  

 

 

Figura 4.20- Cromatograma em Full Scan e EIC (m/z 252,0448, 266,0236 e 172,0068 

para SMX e os subprodutos 2 e 5, respectivamente) para uma alíquota coletada no 

tempo de  5 minutos para o sistema UV-C. 

Da mesma forma como apresentado neste exemplo (Figura 4.20), 

cromatogramas de íons extraídos (para os subprodutos 1-9) foram obtidos para cada 

uma das alíquotas coletadas a partir dos quatro sistemas de degradação investigados. 

Esses dados cromatográficos (áreas dos picos cromatográficos) foram analisados e, 

dessa forma, foi possível a construção de gráficos da área relativa de cada subproduto 

(1-9) em função do tempo de reação (Figura 4.21).  

Para o sistema UV-C/TiO2 (Figura 4.21a) quase todos os subprodutos 

identificados (1-9) atingiram sua concentração máxima relativa até 10 minutos de 

experimento e praticamente todos foram degradados até 60 minutos; apenas os 

subprodutos 7 e 9 foram persistentes após os 120 minutos de degradação. Já para o 

sistema UV-C (Figura 4.21b), nota-se um comportamento totalmente distinto: apenas os 

subprodutos 1, 2 e 3 foram completamente degradados até 60 minutos de experimento, 
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enquanto que todos os outros subprodutos (4-9) permaneceram em solução após 120 

minutos. Nos sistemas onde se utilizou a radiação UV-A, apenas no processo 

envolvendo a fotocatálise heterogênea (UV-A/TiO2, Figura 4.21c) foi possível observar 

a formação de subprodutos de degradação. No sistema fotolítico UV-A, não foi 

observado a formação de nenhum subproduto, consistente com os resultados de 

degradação descritos na Tabela 4.1. Pôde-se notar no sistema UV-A/TiO2, que alguns 

dos subprodutos identificados (3 e 6) atingiram sua concentração máxima no tempo de 

30 minutos, enquanto que outros subprodutos (1, 2, 4 e 5) identificados atingiram sua 

concentração máxima no final dos experimentos (120 minutos). Com relação aos outros 

subprodutos (7, 8 e 9), os mesmos não puderam ser detectados. Esses resultados são 

coerentes com os apresentados na seção 4.1, e indicam, que apesar dos sistemas menos 

energéticos (radiação UV-A) apresentarem altas taxas de remoção, a cinética de 

degradação dos subprodutos que são gerados no decorrer do experimento é mais lenta.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.21- Gráfico da porcentagem relativa de área (At/A) para os subprodutos de 

SMX (1, 3, 4, 5, 7 e 9) em função do tempo de degradação para os sistemas: (a) UV-

C/TiO2, (b) UV-C e (c) UV-A/TiO2. At e A refere-se as áreas dos picos cromatográficos, 

onde, A representa a maior área e At as áreas nos demais tempos de reação para cada 

subproduto. 
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 Através dos subprodutos caracterizados e apresentados na Tabela 4.12, propôs-

se uma rota geral para a fotodegradação de SMX (Figura 4.22) por fotocatálise 

heterogênea (UV-C/TiO2 e UV-A/TiO2) e fotólise (UV-C), uma vez que, a maioria dos 

subprodutos foram identificados em ambos os procedimentos. Inicialmente, é proposto 

que a molécula de SMX (C10H11N3O3S) pode sofrer reações de hidroxilação tanto no 

anel aromático como também no anel isoxazol, formando os subprodutos mono-

hidroxilados 1a e 1b (C10H11N3O4S), respectivamente. O subproduto 2 (quinona, 

C10H9N3O4S) pode ser formado pela oxidação do subproduto 1b, enquanto que a 

formação dos subprodutos 3 (C8H9N3O4S) e 4 (C7H7N3O2S) pode ocorrer a partir de 

ataques de radicais hidroxilas no anel isoxazol (2) e abertura do mesmo. Em sequência, 

o subproduto 5 (C6H7NO3S) pode ser formado por ataque de radicais hidroxila na 

ligação nitrogênio-enxofre (S-N) dos subprodutos 3 e 4. A formação do produto de 

degradação 6 (C6H7NO4S) pode se dar por meio de duas rotas distintas: através da 

hidroxilação do anel aromático do subproduto 5 ou por ataque de radicais hidroxila na 

ligação nitrogênio-enxofre (S-N) do subproduto 1a. Na sequência, o subproduto 6 pode 

sofrer oxidação dando origem aos subprodutos 7 (C6H5NO4S) e 8 (C6H5NO5S). Os 

sucessivos ataques de radicais hidroxilas nos anéis aromáticos do subproduto 8 poderá 

gerar o subproduto 9 (ácido sulfúrico, H2SO4) e outras pequenas moléculas, como 

dióxido de carbono e água (mineralização). 
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Figura 4.22- Rota de degradação proposta para SMX por fotocatálise heterogênea (UV-

C/TiO2 e UV-A/TiO2) e fotólise (UV-C). 

Alguns destes intermediários (ou um dos seus isômeros posicionais) já foram 

previamente relatados. Por exemplo, o subproduto 1 (monohidroxilação do SMX) já foi 

observado tanto em estudos de degradação envolvendo processos fotocatalíticos [25-27] 

como também em processos de degradação utilizando foto-Fenton [28, 29]. Além disso, 

Trovó e colaboradores [27] também relataram a formação do subproduto 5 através de 

fotólise. 

4.2.4.2 Testes de Ecotoxicidade com Artemia salina para SMX. 

 Os testes de toxicidade foram realizados com o objetivo de avaliar e prever os 

efeitos tóxicos, no ambiente aquático, dos compostos resultantes da degradação 

oxidativa do SMX. Assim, realizaram-se os testes em todas as alíquotas coletadas 

durante os ensaios de degradação (0, 5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos) e avaliou-se a taxa 

de mortalidade do organismo indicador. Foi realizado também um teste controle 
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somente com a solução salina de eclosão e não foi observada nenhuma taxa de 

mortalidade. 

A partir dos testes de toxicidade do experimento de hidrólise, foi possível 

observar que a solução de SMX apresenta um baixo grau de toxicidade (< 5% de 

mortalidade) frente ao microrganismo Artemia salina (Figura 4.23e). Essa toxicidade 

manteve-se constante para todas as alíquotas coletadas, condizente com os dados de 

degradação, onde não foi constatada nenhuma porcentagem de remoção de SMX.  

 Para os testes envolvendo radiação do tipo UV-C, após 120 minutos de 

degradação, não observou-se aumento de toxicidade para as amostras submetidas ao 

processo de fotocatálise heterogênea (Figura 4.23a). Já nos testes envolvendo fotólise 

(Figura 4.23a), houve um leve aumento de toxicidade, chegando próximo a 20% de 

mortalidade ao final dos 120 minutos.  

Para os testes envolvendo fotocatálise heterogênea com radiação UV-A, após o 

término de 120 minutos de degradação, também se observou um aumento na toxicidade 

(cerca de 30% de mortalidade) para as amostras submetidas ao processo de fotocatálise 

heterogênea (Figura 4.23c). Estes resultados indicam que os intermediários persistentes 

ao final de 120 minutos de exposição para os procedimentos de fotólise com radiação 

UV-C e fotocatálise com radiação UV-A, são mais tóxicos que o próprio SMX. Estes 

resultados sugerem, que, quanto menor a taxa de mineralização (UV-A/TiO2 < UV-C < 

UV-C/TiO2), ou seja, maior a quantidade de subprodutos persistentes ao final dos 

procedimentos de degradação, maior é o grau de toxicidade.  

Já nos testes envolvendo fotólise direta com radiação UV-A (Figura 4.23d) não 

foi observado nenhum aumento na taxa de toxicidade, condizente com a remoção 

inexistente de SMX nestas condições. 
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Figura 4.23- Porcentagem de mortalidade para os testes de ecotoxicidade de SMX com 

Artemia salina para os sistemas: (a) UV-C/TiO2, (b) UV-C, (c) UV-A/TiO2, (d) UV-A e 

(e) hidrólise. 

4.2.5 Bisfenol A 

4.2.5.1 Identificação dos subprodutos: proposta de uma rota de degradação. 

Como observado na seção 4.1, apesar dos sistemas de degradação apresentarem 

altas taxas de remoção para o BPA (70,2%, 76,6% e 97,7% para os sistemas UV-C, 

UV-A/TiO2 e UV-C/TiO2, respectivamente), este último sistema degradou o BPA com 
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um tempo de meia vida menor que 22 minutos, sendo o único capaz de causar a 

mineralização deste substrato (taxa de 28%).  

Para a detecção e identificação dos possíveis subprodutos formados, as alíquotas 

coletadas durante os processos de degradação (0, 5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos) foram 

analisadas por inserção direta via ionização por electrospray e detecção por 

espectrometria de massas de alta resolução (ESI-HRMS), conforme metodologia 

descrita na seção 3.2.1 (Método 1). Através dessas análises foram obtidos os respectivos 

espectros de massas referentes a cada alíquota coletada, tanto no modo positivo como 

no modo negativo de ionização. Por exemplo, os espectros de massas obtidos a partir de 

alíquotas recolhidas do sistema UV-C/TiO2 no modo negativo de ionização são 

apresentados na Figura 4.24.  

Observa-se que da mesma forma com que a intensidade relativa do íon referente 

ao fármaco BPA [(M-H)- = 227] decresce, novos íons que não foram detectáveis na 

solução inicial de BPA (coletada antes do início dos experimentos) vão surgindo no 

transcorrer da reação. Um estudo detalhado destes espectros de massas permitiu a 

identificação de 7 subprodutos (1-7) decorrentes da fotodegradação de BPA, todos no 

modo negativo de ionização. Não foi possível a identificação de nenhum subproduto 

através dos espectros de massas adquiridos no modo positivo de ionização. 
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Figura 4.24- Espectros ESI-MS no modo negativo obtidos das alíquotas da degradação 

de BPA por TiO2/UV-C, nos tempos de 0, 30, 60 e 120 minutos de reação. 

 Os dados de ESI-HRMS permitiram a proposta de fórmulas moleculares para 

todos os subprodutos (1-7) com um erro máximo de 4 ppm entre as massas 

experimentais e teóricas para as espécies deprotonadas, conforme descrito na Tabela 

4.13. Todos estes subprodutos foram detectados, pelo menos, em uma das alíquotas do 

processo fotocatalítico (UV-C/TiO2 e UV-A/TiO2) ou fotolítico (UV-C). 
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Tabela 4.13- Fórmula molecular do BPA e seus produtos de degradação (calculados 

através dos dados de ESI-HRMS). 

Composto 
Fórmula 

Molecular 

Massa 

Molecular 

(M)1 

(M-H) - 

Teórica 

(M-H) - 

Experimental 

Erro 

(ppm) 
DBE2 

BPA C15H16O2 228,1150 227,1072 227,1071 -0,44 8 

1 C15H16O3 244,1099 243,1021 243,1022 -0,41 8 

2 C15H16O4 260,1049 259,0970 259,0963 -2,7 8 

3 C15H14O3 242,0943 241,0865 241,0869 1,66 9 

4 C9H10O4 182,0579 181,0501 181,0509 3,87 5 

5 C9H12O3 168,0786 167,0708 167,0714 3,59 4 

6 C7H8O4 156,0423 155,0344 155,0347 1,94 4 

7 C6H6O4 142,0266 141,0188 141,0183 -3,55 4 
1massa molecular calculada pelo software LCMS-Solutions 
2Double Bond Equivalence (equivalência de duplas ligações) 

  

Através do auxilio do parâmetro DBE, foi possível a caracterização estrutural 

proposta para cada um dos intermediários. A fórmula estrutural de quase todos os 

subprodutos identificados (1-5) está apresentada na Tabela 4.14. Os subprodutos 6 e 7, 

podem apresentar vários isômeros, desta forma, optou-se por não propor uma única 

fórmula estrutural representativa. 
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Tabela 4.14- Estruturas químicas propostas para os subprodutos de degradação do 

BPA. 

Subprodutos Estrutura Química Subprodutos Estrutura Química 

1 

 

 

 

4 

 

 

 

2 

 

 

 

5 

 

 

 

3 

 

 

 

6 

 
 
           C7H8O4 

 

7 
 

C6H6O4 

 

Em seguida realizou-se o monitoramento da evolução de cada subproduto 

formado durante os processos de degradação por HPLC-HRMS. Por exemplo, a Figura 

4.25 apresenta um cromatograma em Full Scan e um cromatograma de íons extraídos 

(EIC) (m/z 227,1072, 243,1021 e 259,0970 para BPA e os subprodutos 1 e 2, 

respectivamente) gerados a partir da análise de uma alíquota coletada no tempo de 60 

minutos para o sistema UV-C/TiO2. 
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Figura 4.25- Cromatograma em Full Scan e EIC (m/z 227,1072, 243,1021 e 259,0970 

para BPA e os subprodutos 1 e 2, respectivamente) para uma alíquota coletada no tempo 

de 60 minutos para o sistema UV-C/TiO2. 

Da mesma forma como apresentado neste exemplo (Figura 4.25), 

cromatogramas de íons extraídos (para os subprodutos 1-7) foram obtidos para cada 

uma das alíquotas coletadas a partir dos sistemas de degradação investigados. Esses 

dados cromatográficos (áreas dos picos) foram analisados sendo possível a construção 

de gráficos da área relativa de cada subproduto (1-7) em função do tempo de reação 

(Figura 4.26).  

Para o sistema UV-C/TiO2 (Figura 4.26a) todos os subprodutos (1-7) 

permaneceram em solução após os 120 minutos de exposição (nota-se que os 

subprodutos 5 e 6 atingiram a sua concentração máxima neste momento). No entanto, 

um comportamento distinto foi observado para o sistema UV-C (Figura 4.26b): depois 

de um tempo de exposição idêntico (120 minutos), os subprodutos 1, 3, 5, 6 e 7 

alcançaram as suas concentrações relativas máximas e os subprodutos 2 e 4 não 

puderam ser detectados. Depois de 120 minutos de tratamento pelo sistema UV-A/TiO2 

(Figura 4.26c), o subproduto 7 era o único não perceptível, enquanto que os 

subprodutos, 2, 5 e 6 foram observados em suas concentrações máximas relativas. 

Finalmente, o comportamento do sistema fotolítico UV-A foi completamente diferente 

em comparação com os anteriores, mas consistentes com os resultados de degradação 
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(Tabela 4.1): sua aplicação sobre a solução de BPA não produziu nenhum subproduto 

de degradação. 

 

 

 
 

 

 

 

 

 

Figura 4.26- Gráfico da porcentagem relativa de área (At/A) para os subprodutos de 

BPA (1-7) em função do tempo de degradação para os sistemas: (a) UV-C/TiO2, (b) 

UV-C e (c) UV-A/TiO2. At e A refere-se as áreas dos picos cromatográficos, onde, A 

representa a maior área e At as áreas nos demais tempos de reação para cada 

subproduto. 

Com base nestes resultados, e sabendo-se da reatividade dos radicais hidroxila 

frente a moléculas orgânicas em meio aquoso, propôs-se uma rota geral para a 

fotodegradação de BPA (Figura 4.27) por fotocatálise heterogênea (UV-C/TiO2 e UV-

A/TiO2) e fotólise (UV-C), uma vez que, a maioria dos subprodutos foram identificados 

em ambos os procedimentos. Assim, foi proposto que BPA é submetido a sucessivas 

reações de hidroxilação gerando, inicialmente, os subprodutos hidroxilados 1 

(C15H16O3) e 2 (C15H16O4). Estes subprodutos contêm um ou mais átomos de oxigênio 

que o BPA (C15H16O2), porém apresentam o mesmo valor de DBE (Tabela 4.13). A 

posição correta dos grupos hidroxila nas estruturas químicas dos subprodutos 1 e 2 não 

puderam ser conclusivamente estabelecidas através dos dados de HRMS. A informação 

fornecida pelos perfis de fragmentação (não apresentados) também não foram úteis, 

 0

 20

 40

 60

 80

 100

0 20 40 60 80 100 120

A
t/A

(%
)

Tempo de Reação (min)

1
2
3
4
5
6
7

a

 0

 20

 40

 60

 80

 100

0 20 40 60 80 100 120

A
t/A

 (
%

)

Tempo de Reação (min)

1

3

5

6

7

b

 0

 20

 40

 60

 80

 100

0 20 40 60 80 100 120

A
t/A

(%
)

Tempo de Reação (min)

1
2
3
4
5
6
7

c 



Capitulo 4                       Estudos de Degradação de Fármacos e Disruptores Endócrinos 

 

90 

 

uma vez que pôde-se observar somente a perda de moléculas de água. Por uma questão 

se simplicidade, apenas um dentre os vários isômeros possíveis (subproduto 1: 

hidroxilação em C5; subproduto 2: duas hidroxilações em C5 e C6) formados nestas 

condições são representados na Figura 4.27.  

Nota-se que os tempos de retenção de BPA e dos subprodutos 1 e 2, estão na 

seguinte ordem: BPA > 1 > 2 (Figura 4.26). Esta ordem de retenção é consistente, pois o 

subproduto de degradação mais polar (2) deve eluir mais rápido em uma coluna 

cromatográfica não-polar (C18) em relação aos outros compostos. Da mesma forma, o 

tempo de retenção do subproduto 1 é menor que o do BPA. Outros subprodutos foram 

gerados diretamente a partir de 1. O subproduto 3 (quinona, C15H14O3 ) é formado pela 

oxidação do subproduto 1, ao passo que a formação de 4 (C9H12O3) pode ter sido 

ocorrido pelo ataque de um radical hidroxila em C2 do subproduto 1, seguido da perda 

de um grupo fenólico. Em sequência, o intermediário quinônico 5 (C9H10O4) pode ser 

formado por meio de duas maneiras distintas: por um ataque de radicais hidroxila em 

C2 do subproduto 3 ou através da oxidação dos dois grupos OH do subproduto 4. Para 

os produtos de degradação 6 (C7H8O4) e 7 (C6H6O4), que são provavelmente compostos 

acíclicos e para os quais estruturas químicas não foram propostas, podem ser gerados 

por sucessivas hidroxilações do subproduto 5, seguido pela abertura do anel aromático. 

Finalmente, os subprodutos 6 e 7 podem ser mineralizados sob estas condições 

oxidantes para formar dióxido de carbono e água. 

Alguns destes intermediários (ou um dos seus isômeros posicionais) já foram 

previamente relatados. Por exemplo, Torres e colaboradores [30] estudaram degradação 

por cavitação ultra-sônica e relataram a formação de intermediários 1 e 2. Deborde e 

colaboradores [31] investigaram a oxidação de BPA em solução aquosa utilizando 

ozônio e relataram a formação de compostos 1, 2 e 3. Poerschmann e colaboradores 

[32], também descreveram a produção do intermediário 1 durante a degradação 

oxidativa de BPA. 
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Figura 4.27- Rota de degradação proposta para BPA por fotocatálise heterogênea (UV-

C/TiO2 e UV-A/TiO2) e fotólise (UV-C). 
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4.2.5.2 Testes de Ecotoxicidade com Artemia salina para BPA. 

 Os testes de toxicidade foram realizados com o objetivo de avaliar e prever os 

efeitos tóxicos, no ambiente aquático, dos compostos resultantes da degradação 

oxidativa do BPA. Assim, realizaram-se os testes em todas as alíquotas coletadas 

durante os ensaios de degradação (0,5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos) e avaliou-se a taxa 

de mortalidade do organismo indicador. Foi realizado também um teste controle 

somente com a solução salina de eclosão sendo que nenhuma taxa de mortalidade foi 

determinada.  

Nos testes de toxicidade para o experimento de hidrólise, foi possível observar 

que a solução de BPA apresenta um alto grau de toxicidade, aproximadamente 50% de 

mortalidade frente ao microrganismo Artemia salina (Figura 4.28e). Essa toxicidade 

manteve-se constante para todas as alíquotas coletadas durante o experimento. Como 

não foi observada nenhuma taxa de remoção a partir deste experimento, deduz-se que 

esse efeito tóxico é devido unicamente à solução de BPA.   

 Para os testes envolvendo radiação do tipo UV-C, após o término de 120 

minutos, observou-se um aumento na toxicidade (cerca de 80% de mortalidade) para as 

amostras submetidas ao processo de fotocatálise heterogênea (UV-C/TiO2). Já nos testes 

envolvendo fotólise houve uma pequena diminuição entre as toxicidades das soluções 

final e inicial, conforme demonstrado nas Figuras 4.28a e 4.28b, respectivamente. Estes 

resultados indicam que apesar de haver maior taxa de mineralização no processo de 

fotocatálise heterogênea (UV-C/TiO2) em relação aos processos de fotólise (UV-C), os 

intermediários persistentes ao final de 120 minutos de exposição apresentam ser mais 

tóxicos que o próprio BPA.  

 Para os testes envolvendo radiação UV-A, as taxas de mortalidade das alíquotas 

coletadas após 120 minutos foram praticamente as mesmas comparadas à solução 

inicial, tanto no processo de fotocatálise heterogênea (UV-A/TiO2) como para o 

processo de fotólise (UV-A), conforme demonstrado nas Figuras 4.28c e 4.28d, 

respectivamente.  
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Figura 4.28- Porcentagem de mortalidade para os testes de ecotoxicidade de BPA com 

Artemia salina para os sistemas: (a) UV-C/TiO2, (b) UV-C, (c) UV-A/TiO2, (d) UV-A e 

(e) hidrólise. 
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4.2.6 17α-Etinilestradiol 

4.2.6.1 Identificação dos subprodutos: proposta de uma rota de degradação. 

Como observado na seção 4.1, os experimentos de degradação realizados com 

EE2 apresentarem baixas taxas de remoção, da ordem de 23,4 % e 46,5 % para os 

sistemas UV-C/TiO2 e UV-C, respectivamente. Os tempos de meia vida foram 

relativamente altos, 133 e 289 minutos, respectivamente. Além do mais, em nenhum 

dos testes foi possível observar qualquer taxa de mineralização, levando a acreditar que 

as porcentagens de remoção apresentadas para os sistemas UV-C/TiO2 e UV-C são 

provenientes apenas da transformação de EE2 em subprodutos.  

Para a detecção e identificação dos possíveis subprodutos formados, as alíquotas 

coletadas durante os processos de degradação (0, 5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos) foram 

analisadas por inserção direta via ionização por electrospray com detecção por 

espectrometria de massas de alta resolução (ESI-HRMS), conforme metodologia 

descrita na seção 3.2.1 (Método 1). Através dessas análises foram obtidos os respectivos 

espectros de massas referentes a cada alíquota coletada, tanto no modo positivo como 

no modo negativo de ionização. Por exemplo, os espectros de massas obtidos a partir de 

alíquotas recolhidas do sistema UV-C/TiO2 no modo negativo de ionização são 

apresentados na Figura 4.29.  

Mesmo não havendo altas taxas de degradação, observa-se que da mesma forma 

com que a intensidade relativa do íon referente ao fármaco EE2 [(M-H)- = 295] 

decresce, alguns novos íons que não foram detectáveis na solução inicial de EE2 

(coletada antes do início dos experimentos) vão surgindo no decorrer do tempo de 

degradação. Através de um estudo detalhado destes espectros de massas foi possível a 

identificação de 7 subprodutos (1-7) decorrentes da fotodegradação de EE2, todos no 

modo negativo de ionização. Não foi possível a identificação de nenhum subproduto 

através dos espectros de massas adquiridos no modo positivo de ionização. 
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Figura 4.29- Espectros ESI-MS no modo negativo obtidos das alíquotas da degradação 

de EE2 por TiO2/UV-C, nos tempos de 0, 30, 60 e 120 minutos de reação. 

Os dados de ESI-HRMS permitiram a proposta de fórmulas moleculares para 

todos os subprodutos (1-7) com um erro máximo menor que 8 ppm entre as massas 

experimentais e teóricas das espécies deprotonadas, conforme descrito na Tabela 4.15. 

Todos estes subprodutos foram detectados, pelo menos, em uma das alíquotas do 

processo fotocatalítico (UV-C/TiO2) ou fotolítico (UV-C). 
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Tabela 4.15- Fórmula molecular do EE2 e seus subprodutos de degradação (calculados 

através dos dados de ESI-HRMS).  

Composto 
Fórmula 

Molecular 

Massa 

Molecular 

(M)1 

(M-H) - 

Teórica 

(M-H) - 

Experimental 

Erro 

(ppm) 
DBE2 

EE2 C20H24O2 296,1776 295,1704 295,1698 -2,03 9 

1 C20H24O3 312,1725 311,1653 311,1671 5,78 9 

2 C20H22O3 310,1569 309,1496 309,1479 -5,50 10 

3 C20H24O4 328,1675 327,1602 327,1584 -5,50 9 

4 C20H24O5 344,1624 343,1551 343,1564 3,79 9 

5 C20H22O4 326,1518 325,1445 325,1421 -7,38 10 

6 C20H26O5 346,1780 345,1707 345,1697 -2,90 8 

7 C16H20O3 260,1412 259,1340 259,1359 -7,33 7 
1massa molecular calculada pelo software LCMS-Solutions 
2Double Bond Equivalence (equivalência de duplas ligações) 
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Através do auxilio do parâmetro DBE, foi possível a caracterização estrutural 

proposta para cada um dos intermediários. A fórmula estrutural de todos os subprodutos 

identificados (1-7) está apresentada na Tabela 4.16.  

Tabela 4.16- Estruturas químicas propostas para os subprodutos de degradação do EE2. 

Subprodutos Estrutura Química Subprodutos Estrutura Química 

1 

 

5 

 

2 

 

6 

 

3 

 7 

 

 

 

 

4 

 

 

Depois de identificados e caracterizados os subprodutos propostos na Tabela 

4.16, através das análises por HPLC-HRMS (Método 2), foi possível o monitoramento 

da evolução de cada um durante os processos de degradação. Por exemplo, a Figura 

4.30 apresenta um cromatograma em Full Scan e um cromatograma de íons extraídos 

(EIC) (m/z 295,1704, 311,1653 e 345,1707 para EE2 e os subprodutos 1 e 6, 

respectivamente) gerados a partir da análise de uma alíquota coletada no tempo de 60 

minutos para o sistema UV-C/TiO2.  
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Figura 4.30- Cromatograma em Full Scan e EIC (m/z 295,1704, 311,1653 e 345,1707 

para EE2 e os subprodutos 1 e 6, respectivamente) para uma alíquota coletada no tempo 

de 60 minutos para o sistema UV-C. 

Da mesma forma, como apresentado neste exemplo (Figura 4.30), 

cromatogramas de íons extraídos (para os subprodutos 1-7) foram obtidos para cada 

uma das alíquotas coletadas a partir dos quatro sistemas de degradação investigados. 

Esses dados cromatográficos (áreas dos picos cromatográficos) foram analisados, sendo, 

dessa forma, possível a construção de gráficos da área relativa de cada subproduto (1-7) 

em função do tempo de reação (Figura 4.31).  

Estes gráficos revelaram que os sistemas UV-C/TiO2 (Figura 4.31a) e UV-C 

(Figura 4.31b) tiveram comportamento semelhante. Por exemplo, para o sistema UV-

C/TiO2 os subprodutos 1, 2, 4, 5 e 6 permaneceram em solução após 120 minutos de 

exposição, sendo que 2 e 6 atingiram a concentração máxima neste momento. Já para o 

sistema UV-C, dos subprodutos detectados (1, 2, 3, 5, 6 e 7), os subprodutos 2 e 7 foram 

os que atingiram a sua concentração máxima depois de 120 minutos de tratamento. A 

persistência dos subprodutos após os 120 minutos corroboram os resultados de COT, 

onde não foi observada nenhuma porcentagem de mineralização para o EE2 em ambos 

os processos.  
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Para os sistemas fotocatalíticos e fotolíticos utilizando à radiação UV-A 

(resultados não apresentados), não foi possível a identificação de nenhum subproduto de 

degradação, consistentes com a ausência de remoção. 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.31- Gráfico da porcentagem relativa de área (At/A) para os subprodutos de 

EE2 (1-7) em função do tempo de degradação para os sistemas: (a) UV-C/TiO2 e (b) 

UV-C. At e A refere-se as áreas dos picos cromatográficos, onde, A representa a maior 

área e At as áreas nos demais tempos de reação para cada subproduto. 

Através dos subprodutos caracterizados e apresentados na Tabela 4.15, propôs-

se uma rota geral para a fotodegradação de EE2 (Figura 4.32) por fotocatálise 

heterogênea (UV-C/TiO2) e fotólise (UV-C), uma vez que, a maioria dos subprodutos 

foram identificados em ambos os procedimentos. Inicialmente, foi proposto que alguns 

subprodutos podem ser formados por sucessivas reações de hidroxilação sofridas pela 

molécula de EE2 (C20H24O2), como é o caso dos subprodutos 1 (C20H24O3), 3 

(C20H24O4) e 4 (C20H24O5). Uma rota alternativa para a degradação do subproduto 1 

pode ser através da oxidação de um grupo hidroxila presente no anel aromático gerando 

o subproduto 2 (C20H22O3). A formação do subproduto 5 (C20H22O4) pode se dar por 

meio de duas rotas distintas: através da hidroxilação do anel aromático do subproduto 2 

seguida da oxidação de um grupo hidroxila, ou através da oxidação de dois grupos 

hidroxila presentes no anel aromático do subproduto 3. Na sequência, o subproduto 6 

(C20H26O5) pode ser gerado através de reações de hidroxilação do anel aromático 

presente na estrutura do subproduto 2, acarretando na abertura do anel aromático. Por 

fim, a formação do subproduto 7 (C16H20O3) pode-se dar através de sucessivas reações 

de hidroxilação dos subprodutos 5 e 6. Nota-se que pelos subprodutos identificados 

nestes experimentos, as reações de hidroxilação ocorreram apenas no anel aromático 
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presente na estrutura química, o que pode comprovar o caráter recalcitrante apresentado 

pelo EE2 frente aos procedimentos de degradação aplicados. 

A posição correta dos grupos hidroxila não pôde ser conclusivamente 

estabelecida através dos dados de HRMS, e as informações fornecidas pelos perfis de 

fragmentação (não apresentadas) também não foram úteis, uma vez que pôde-se 

observar somente a perda de moléculas de água. Por uma questão de simplicidade, 

apenas um dentre os isômeros possivelmente formados nestas condições são 

representados na Figura 4.32. 

Vale mencionar que, dos poucos estudos para avaliação de subprodutos oriundos 

da degradação de EE2, os subprodutos 1, 2 e 5 foram identificados por alguns grupos de 

pesquisa utilizando POAs como procedimentos de degradação. [33-35]. 
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Figura 4.32- Rota de degradação proposta para EE2 por fotocatálise heterogênea (UV-

C/TiO2 e UV-A/TiO2) e fotólise (UV-C). 

4.2.6.2 Testes de Ecotoxicidade com Artemia salina para EE2. 

 Os testes de toxicidade foram realizados com o objetivo de avaliar e prever os 

efeitos tóxicos, no ambiente aquático, dos compostos resultantes da degradação 

oxidativa do EE2. Assim, realizaram-se os testes em todas as alíquotas coletadas 

durante os ensaios de degradação (0, 5, 10, 15, 30, 60 e 120 minutos) e avaliou-se a taxa 

de mortalidade do organismo indicador. Foi realizado também um teste controle 

somente com a solução salina de eclosão, e não foi observada nenhuma taxa de 

mortalidade. 



Capitulo 4                       Estudos de Degradação de Fármacos e Disruptores Endócrinos 

 

102 

 

Nos testes de toxicidade para o experimento de hidrólise, foi possível observar 

que a solução de EE2 apresenta um alto grau de toxicidade, aproximadamente 65% de 

mortalidade frente ao microorganismo Artemia salina (Figura 4.33e). Os mesmos 

resultados foram observados para os testes com as alíquotas coletadas nos sistemas UV-

A/TiO2 e UV-A (Figuras 4.33c e 4.33d, respectivamente). Essa toxicidade manteve-se 

constante para todas as alíquotas e como não foi observada nenhuma taxa de remoção a 

partir deste experimento, deduz-se que esse efeito tóxico é devido unicamente à solução 

de EE2. 

 Para os testes envolvendo radiação do tipo UV-C após 120 minutos de 

tratamento, observou-se uma diminuição na toxicidade (cerca de 30% de mortalidade) 

para as amostras submetidas tanto ao processo de fotocatálise heterogênea (UV-C/TiO2) 

como para o procedimento de fotólise direta (UV-C), conforme demonstrado nas 

Figuras 4.33a e 4.33b, respectivamente. Estes resultados indicam que os subprodutos 

gerados a partir da degradação são menos tóxicos que o EE2, sendo que essa diminuição 

de toxicidade pode ser provavelmente relacionada às reações que levaram a abertura do 

anel aromático da molécula de EE2. 
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Figura 4.33- Porcentagem de mortalidade para os testes de ecotoxicidade de EE2 com 

Artemia salina para os sistemas: (a) UV-C/TiO2, (b) UV-C, (c) UV-A/TiO2, (d) UV-A e 

(e) hidrólise. 
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Os resultados obtidos, tanto para os experimentos por fotocatálise heterogênea 

como por fotólise direta utilizando radiação UV-C, confirmaram a alta eficiência destes 

processos na remoção de compostos orgânicos em meio aquoso. As taxas de remoção 

variaram entre 70% e 100%, para todos os compostos estudados, com exceção do EE2, 

onde a taxa máxima de remoção foi próxima a 50%. Para os sistemas de degradação 

onde se utilizou a radiação UV-A, os experimentos de fotocatálise também 

apresentaram altas taxas de remoção, variando na faixa de 66% a 93%, exceto para EE2. 

Já os experimentos de fotólise direta utilizando UV-A apresentaram uma pequena taxa 

de remoção apenas para o IBP, cerca de 12,5%.  

O fato de alguns contaminantes apresentarem melhores taxas de eficiência na 

remoção por fotólise está diretamente ligado às características de absortividade 

molecular de cada composto. Foi observado que quanto maior a sobreposição do 

espectro de absorção das moléculas com o espectro de emissão da fonte de radiação 

(UV-A ou UV-C), maiores são as eficiências de remoção. A única exceção foi para o 

composto EE2, que se apresentou mais recalcitrante aos processos de degradação 

utilizados. 

Embora a fotólise direta, com a utilização de radiação UV-C, tenha apresentado 

as maiores eficiências de remoção, as maiores taxas de mineralização foram obtidas por 

fotocatálise heterogênea com utilização de radiação UV-C, possivelmente devido a 

maior eficiência na geração de radicais hidroxila. Mesmo nos sistemas com alto 

potencial oxidante, as taxas de mineralização foram inferiores a 55%, obtida na 

degradação de BZF. Estes resultados indicaram que apesar destes sistemas serem 

reportados como de alta eficiência, a remoção dos compostos orgânicos em água 

ocorrem principalmente através da conversão dos compostos alvos em subprodutos, 

persistentes após os tratamentos avaliados. 

 A espectrometria de massas de alta resolução acoplada à cromatografia líquida 

(HPLC-HRMS) demonstrou ser uma importante ferramenta analítica para avaliação da 

efetividade dos procedimentos utilizados na degradação de compostos orgânicos. A 

técnica HPLC-HRMS, além de identificar diversos subprodutos de degradação para 

todos os compostos estudados, permitiu monitorar esses subprodutos durante o tempo 

de execução dos procedimentos de degradação. Esses resultados foram fundamentais 

para avaliar os procedimentos de degradação utilizados, uma vez que apenas os 

resultados de remoção são insuficientes para garantir a segurança e efetividade de tais 

procedimentos. 
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 Os testes de ecotoxicidade com Artemia salina demonstraram que apesar dos 

sistemas por fotocatálise heterogênea (UV-C/TiO2) terem apresentado as maiores taxas 

de mineralização, os subprodutos persistentes ao final de 120 minutos para os 

contaminantes DCF, BZF e BPA, apresentaram ser mais tóxicos que seus precursores. 

Para o BZF foi observado um aumento de 80% de toxicidade. Já para os sistemas 

fotocatalíticos utilizando radiação UV-A, os contaminantes BZF e SMX, apresentaram 

subprodutos com um maior grau de toxicidade em relação aos seus precursores. Para os 

experimentos envolvendo a fotólise (UV-C), observou-se que, apenas para SMX, houve 

um leve aumento de toxicidade, próximo a 20%. Já para os contaminantes BPA e EE2, 

os testes de toxicidade demonstraram que os subprodutos persistentes, apresentam um 

menor grau de toxicidade após 120 minutos de experimento. 

 Apesar de estes testes serem apenas sugestivo, para uma avaliação dos efeitos de 

toxicidade, notou-se, que para alguns contaminantes, as soluções coletadas nos finais 

dos procedimentos apresentaram-se mais tóxicas que as soluções iniciais. Já para outros 

contaminantes, apesar de alguns procedimentos de degradação terem apresentado baixas 

taxas de mineralização, os subprodutos gerados e persistentes ao final dos processos de 

degradação, apresentaram-se menos tóxicos que seus precursores. Em alguns casos, 

observou-se também, que, apesar da persistência de diversos subprodutos ao final dos 

procedimentos propostos, não houve alteração no grau de toxicidade apresentado pela 

solução coletada no final dos procedimentos propostos.  

 Os resultados apresentados neste trabalho contribuíram para melhorar 

significativamente a avaliação de procedimentos de degradação que são com frequência 

propostos para remoção de compostos orgânicos em meio aquoso. Foi demonstrado, 

que, a simples constatação da remoção da molécula alvo, através dos diversos 

procedimentos de degradação, que são constantemente propostos como métodos 

promissores na remoção de compostos orgânicos em meio aquoso, é insuficiente para a 

garantia de segurança e efetividade em suas aplicações. Portanto, esta abordagem mais 

ampla, deverá ser sempre utilizada, ao se propor tratamentos alternativos para remoção 

de compostos orgânicos em meio aquoso. 
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Photolysis and photocatalysis of ibuprofen in
aqueous medium: characterization of by-
products via liquid chromatography coupled to
high-resolution mass spectrometry and
assessment of their toxicities against
Artemia Salina

Júlio César Cardoso da Silva,a Janaina Aparecida Reis Teodoro,a

Robson José de Cássia Franco Afonso,b Sérgio Francisco Aquinob

and Rodinei Augustia*

The degradation of the pharmaceutical compound ibuprofen (IBP) in aqueous solution induced by direct photolysis (UV-A and
UV-C radiation) and photocatalysis (TiO2/UV-A and TiO2/UV-C systems) was evaluated. Initially, we observed that whereas
photocatalysis (both systems) and direct photolysis with UV-C radiation were able to cause an almost complete removal of
IBP, the mineralization rates achieved for all the photodegradation processes were much smaller (the highest value being
obtained for the TiO2/UV-C system: 37.7%), even after an exposure time as long as 120min. Chemical structures for the by-
products formed under these oxidative conditions (11 of them were detected) were proposed based on the data from liquid
chromatography coupled to high-resolution mass spectrometry (LC-HRMS) analyses. Taking into account these results, an unprec-
edented route for the photodegradation of IBP could thus be proposed. Moreover, a fortunate result was achieved herein: tests
against Artemia salina showed that the degradation products had no higher ecotoxicities than IBP, which possibly indicates that
the photocatalytic (TiO2/UV-A and TiO2/UV-C systems) and photolytic (UV-C radiation) processes can be conveniently employed
to deplete IBP in aqueous media. Copyright © 2014 John Wiley & Sons, Ltd.

Keywords: photodegradation; ibuprofen; high-resolution mass spectrometry; liquid chromatography; characterization of by-products

Introduction

The presence of various pharmaceutical pollutants in the envi-

ronment has received much attention because of their unknown

impact on flora and fauna present in aquatic systems.[1,2] These

compounds have been detected in natural aquatic environments

at trace concentrations (from ng L�1 to μg L�1).[3–7] The major

sources of these pollutants arise from emissions of production

sites, direct disposal of over plus drugs in households and hospi-

tals, excretion of urine or feces after drug administration to

humans/animals and water treatment in fish farms.[8]

To improve the efficiency of removal of pharmaceutical com-

pounds in aqueous media, novel and powerful technologies have

been developed, especially the so-called advanced oxidation pro-

cesses (AOPs). Moreover, there has been a growing interest in the

detection and identification of degradation products resulting

from the application of AOPs.[9,10] Among the AOPs, the following

processes are noteworthy: photolysis,[11–16] photocatalysis,[17]

electrochemistry and photoelectrochemistry.[18,19] However,

many challenging issues still remain, which are mainly related to

the fact that products arising from the degradation of pollutants

may present higher toxicity than their predecessors. This possibility

has been properly assessed by studies with brine shrimp (Artemia

salina), an organism that is particularly sensitive to the degree of

toxicity of organic compounds in solution.[20–24]

The compound 2-[3-(2-methylpropyl)phenyl] propanoic acid,

commercially available as ibuprofen (IBP), is one of the most con-

sumed pharmaceuticals worldwide.[25] It is a nonsteroidal agent,

analgesic, antipyretic and anti-inflammatory, used for the treat-

ment of fever and to relieve pain in general.[25] Once adminis-

tered, only 15% is eliminated as the original form, while 26% is

excreted as hydroxy-IBP and 43% as carboxy-IBP (Fig. 1).[26]

There are reports on the presence of IBP and its metabolites in

effluents from sewage treatment plants and surface waters. A
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survey conducted between 2006 and 2010 confirmed the presence

of IBP in concentrations ranging from 65 to 7100ngL�1 in sewage

treatment plants and raw sewage effluents and up to 360ngL�1 in

freshwater.[27] The lower concentration of IBP reported in surface

waters is probably due to a combination of factors such as photol-

ysis, biotransformation, sorption, volatilization and dispersion in the

environment.[28]

Studies have demonstrated that IBP is partially removed in

treatment stations; in some cases, a removal rate of 70% can be

obtained, especially when using biological oxidation.[29] However,

themainmetabolites (carboxy-IBP and/or hydroxy-IBP) persist after

the biological treatment as toxic by-products that may affect

the aquatic environment.[26–30] Even reaching moderate levels of

removal (70%), IBP is not easily depleted by conventional biological

processes; as a consequence, an inconveniently long withholding

time (usually days) is required to attain higher degradation rates.

Therefore, a series of new technologies have been applied in order

to more effectively reduce the presence of IBP in the environment,

such as photodegradation, solar photodegradation,[30–34] biological

treatment[35–43] and other AOPs.[44–47]

Although some studies involving the removal of IBP from aqueous

solution have been reported, detailed information regarding the

overall degradation process remains scarce. The present study aims,

therefore, to investigate the degradation of IBP in a watery medium

induced by two distinct methods: direct photolysis (by employing

UV-A and UV-C irradiation) and photocatalysis (by using the TiO2/

UV-A and TiO2/UV-C systems). The detection and identification of

recalcitrant by-products, possibly formed under these oxidative

conditions, via liquid chromatography coupled to high-resolution

mass spectrometry (LC-HRMS) are the main focus of the present

paper. Additionally, the level of ecotoxicity of such compounds is

appraised in tests against A. salina.

Experimental section

Chemicals

Ibuprofen (C13H18O2, nominal mass 206.1307), whose chemical

structure is shown in Fig. 1, was purchased from Sigma-Aldrich

(St. Louis, MO, USA). Solvents for analytical determinations were

methanol (chromatographic grade, JT Baker) and ultrapure water.

Ultrapure water, from a Millipore Milli-Q system (Milford, MA, USA),

was employed to prepare all solutions. Commercial TiO2 (99% ana-

tase), acquired from Sigma-Aldrich company (St. Louis, MO, USA),

was used as a catalyst in the photocatalytic experiments.

Degradation experiments

The experiments were conducted in a jar-test apparatus (model

218/LDB06, Nova Ética, Jundiaí, São Paulo, Brazil). Three distinct

types of assays were performed: photocatalysis (using TiO2 and UV
radiation simultaneously), photolysis (with UV radiation solely) and
hydrolysis (with no TiO2 and UV radiation). In the photocatalysis
and photolysis experiments, two different types of UV radiation,
UV-C and UV-A, were tested. UV-C and UV-A radiations were
provided by the following lamps, respectively: germicidal (power:
9W, emission wavelength range: 200–280 nm, model: PL-S,
manufacturer: Philips) and dark light (power: 9W, emission
wavelength range: 315–400 nm, model: LY9-H, manufacturer:
Ecolume). Each photocatalytic or photolytic experiment was
performed using three UV lamps (UV-A or UV-C) simultaneously
with a total nominal power of 27W. The three UV lamps were
placed together into a cylindrical quartz tube, which was immersed
in the aqueous solution of IBP. A volume of 2.0 L of this solution,
prepared at an abnormally high concentration of 5mg L�1, was
transferred to the rectangular container of the jar-test vessel
(2.5 L volumetric capacity). The concentration of the IBP solution
(5mg L�1), although much higher than those typically found in
environmental samples, was chosen to make the subsequent
chromatographic analysis easy, with no need of extraction and
pre-concentration steps. The solution, kept protected from external
light, was stirred for about 30min before the beginning of the
degradation tests. Control experiments (results not shown) indi-
cated that the amount of IBP adsorbed by the TiO2 material in
the dark for 120minwas negligible. All tests were conductedwithin
a narrow range of temperature (24–25 °C), which certainly has neg-
ligible effects on the course of the photodegradation processes.[48]

In the photocatalysis experiments, 240mg of TiO2 (comprising a
dosage of about 120mgL�1) was used. The reaction flasks (jar-test
containers) were externally coated with a refractory material
applied to ensure that ambient radiation would not dissipate into
the medium. During the degradation experiments, the jar-test
instrument was operated with a rotational speed of 250 rpm,
corresponding to a gradient velocity of 400 s�1. The tests were
conducted in batch mode for a period of 2 h, during which aliquots
were collected at intervals of 0, 5, 10, 15, 30, 60 and 120min.

The aliquots collected during the photocatalysis experiments
were centrifuged at 4000 rpm for 10min (centrifugal model 80–20,
Centribio, São Paulo, Brazil) to remove any suspended material
(TiO2). The supernatant was then recovered and stored protected
from light at a temperature lower than 4 °C. The aliquots collected
from the photolysis and hydrolysis tests were alsomaintained under
identical conditions until the moment of the total organic carbon
(TOC) and chromatographic analyses. Because of their high polarity,
the degradation products are certainly more soluble in water than
IBP (the structures proposed for all by-products will be displayed
later in this paper). Hence, the occurrence of precipitation of any
by-product during the centrifugation step is quite unlikely.

Total organic carbon analyses

Total organic carbon (TOC) analyses were carried out on a TOC
analyzer (Shimadzu, model TOC-VCPH, Kyoto, Japan). The TOC
content of each collected aliquot was obtained by the indirect
method that corresponds to the difference between the total
carbon and inorganic carbon values.

Ecotoxicity tests against Artemia Salina

The ecotoxicity tests with brine shrimp (A. salina) were carried out
following a previous protocol.[49] By following this procedure, an
aqueous solution of sea salt (at 38 g L�1) was prepared, filtered

Figure 1. Chemical structures of ibuprofen (IBP), hydroxy-ibuprofen and
carboxy-ibuprofen.
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and added to a small (15 cm diameter) round plastic container.

Subsequently, many A. salina eggs were added in only one-half

of this container, which was kept protected from light for 24 h,

whereas the opposite half was continuously irradiated by a

100W lamp. After the eggs hatched, the A. salina organisms

migrated to the lit side. A small portion of this solution with the

adult individuals was then collected and transferred to a cylindrical

glass vial (3 cm diameter) and the volume completed to 1.0mL by

adding the aforementioned salt solution. Afterwards, 4.0mL of a

given aliquot, collected from the degradation experiments, was

put into the vial (at the end the total volume in each vial was

5.0mL). The vial was then left to stand under light for a period

of up to 24 h. After this time, the percentage of the immobilized

organisms was determined. The assays with each aliquot were

conducted in triplicate to estimate the accurate toxicity of each

by-product.

Liquid chromatography coupled to mass spectrometry

The analyses were performed on a liquid chromatographer (LC)

coupled to a hybrid mass spectrometer (MS) system. The liquid

chromatographer (Prominence LC-20 AD; Shimadzu Corporation,

Kyoto, Japan) was equipped with a binary pump and an

autosampler (SIL 20 AC; Shimadzu Corporation, Kyoto, Japan).

The mass spectrometer (IT-TOF; Shimadzu Corporation, Kyoto,

Japan) provides high sensitivity and accuracy with a resolving power

over 10.000 at mass-to-charge (m/z) 1000. The mass spectrometer

was equipped with an electrospray ionization (ESI) source operating

in both the negative (�3.5 kV) and positive modes (+4.5 kV) modes.

Direct infusion analyses were conducted by simultaneously operat-

ing the electrospray source in the positive and negative modes

and adjusting the nebulizer gas (N2) to a flow rate of 1.5 Lmin�1.

The interface and curved line dessolvation were operated at a

constant temperature of 200 °C. An m/z range of 50–500 was

recorded. The samples were directly introduced into the ESI source

by injecting 5μL of sample via the LC autosampler. For the LC-HRMS

analyses, the mass spectrometer was set to operate under the

conditions specified earlier. The chromatographic conditions were

as follows: an ACE C18 column (2.1× 100 mm × 3mm particle

diameter) was used, whereas water (A) and methanol (B) (at

assorted proportions) were employed as the mobile phases at a

flow rate of 0.2mLmin�1. The gradient program started with 30%

B, rising to 50% B in 4 min, then to 100% B in 3 min, which was then

held for 3 min. At the end of the chromatographic run, the column

was re-equilibrated to the initial conditions and stabilized for

4 min, which led to a total run time of 14 min. The injection

volume was 5μL.

Results and discussion

Kinetics of ibuprofen degradation

All aliquots were analyzed by direct infusion ESI-HRMS in both

the positive and negative modes (see Experimental Section for

more details). However, because by-products were detected

exclusively in the negative mode of acquisition, only this set of

data will be presented and discussed herein. Hence, Fig. 2 shows

the continuous decrease in the concentration of IBP as a function

of reaction time observed for the photocatalysis, photolysis and

hydrolysis tests. The results from the hydrolysis experiments

(conducted in the absence of TiO2 and UV radiation) indicated

that IBP is quite stable in aqueous solution.

The heterogeneous photocatalytic and direct photolytic systems

operating under UV-C irradiation promoted the removal of IBP with

high efficiencies, at rates reaching 100% and 98.9%, respectively,

after 120min of exposure. The reason for the high degradation rates

achieved upon application of the photolytic system is probably

due to the overlapping of the emission spectrum of the UV-C

lamp (100–280 nm with a maximum emission at 254 nm) with

the absorption spectrum of IBP (absorption up to 240 nm with a

λmax at 222 nm).[50] This effect can also be attributed to the in situ

generation of OH● radicals directly from the homolysis of water

molecules by the 185 nm irradiation.[51] Although the use of TiO2

seems not to make a remarkable difference regarding the removal

of IBP, its beneficial effects will be discussed following this paper.

The TiO2/UV-A and TiO2/UV-C photocatalytic systems showed

similar capacities in promoting the depletion of IBP (the first one

was able to degrade 92.6% of the original IBP after a treatment

time of 120 min). Conversely, the direct photolysis with UV-A

radiation exhibited a much lower efficiency (roughly 12.5%) than

the analogous assay with UV-C (98.9%). This result indicates

that the catalyst (TiO2) is of prime importance to achieve higher

degradation yields when UV-A radiation (that mimics solar radia-

tion and is generated by means of a dark lamp; see Experimental

Section for more details) is employed. The low removal efficiency

achieved by the application of direct UV-A photolysis can be easily

explained considering that neither IBP can absorb in the emission

region of the UV-A lamp (315–400 nm with λmax = 360 nm) nor

OH● radicals can be generated upon the homolysis of H2O

molecules by the UV-A irradiation. This set of findings therefore

indicates that the depletion of IBP induced by the TiO2/UV-A

system is mostly caused by hydroxyl radicals (OH●), quite reactive

species that are generated in situ by the interaction of H2O molecules

with the positive holes (h+) at the valence band of excited TiO2

catalyst.

Table 1 shows the rate constants (k) and half-life times (t1/2)

calculated for the degradation of IBP induced by the photocatalytic

(TiO2/UV-A and TiO2/UV-C) and photolytic (UV-A and UV-C)

systems. The experimental data, i.e. the relative concentration of

IBP as a function of time, achieved for each one of the four

systems, were properly adjusted by a first-order kinetic model.

Hence, in all the first-order kinetic plots, i.e. ln (Ct/Co) (Co and Ct

refer to the concentrations of IBP at the beginning and at a given

reaction time, respectively) versus time, correlation coefficients

(R2) ranging from 0.943 to 0.994 (for the UV-A and TiO2/UV-A

Figure 2. Relative concentration of ibuprofen achieved for different systems:
photolysis (UV-A and UV-C), photocatalysis (TiO2/UV-A and TiO2/UV-C) and
hydrolysis. The concentrations of IBP were determined via extracted-ion
chromatograms for deprotonated ibuprofen (m/z 205.1235). An initial IBP
concentration of 100 was arbitrarily assigned in each assay.
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systems, respectively) were achieved. An accurate analysis of

Table 1 reveals that although the TiO2/UV-C and UV-C processes

yielded similar degradation rates after an identical treatment time

(120min, see previous discussion), the photocatalytic systems are

more efficient to deplete IBP than the analogous photolytic

processes, given that t1/2 (TiO2/UV-A)< t1/2 (UV-A) and that t1/2
(TiO2/UV-C)< t1/2 (UV-C). As previously stated, the superior perfor-

mance of the photocatalytic systems can be related to the ability

of the TiO2material (upon exposure to UV radiation) to generate a

substantial amount of hydroxyl radicals, which promote a prompt

and nonspecific attack towards target molecules present in the

reaction medium.

Furthermore, it is important to state that in all experiments

(photolytic and photocatalytic), the maximum variation between

the pHs of the initial and final solutions was about 0.25 units. The

solution pH is a complex factor that can affect photocatalytic

reactions in many ways. For instance, factors such as the ionization

state of TiO2 surface, the influence of electron holes on OH●

generation and the reduction of surface area by the agglomeration

of TiO2 particles are affected by the solution pH.
[52] This small

difference between the pHs of the initial and final solutions could

not cause therefore remarkable changes in the reaction kinetics.

Mineralization

Although impressive IBP degradation rates (over 90%) were

achieved by the employment of the TiO2/UV-C, TiO2/UV-A and

UV-C systems (Fig. 2), the TOC data revealed that IBP was not

mineralized to a similar extent, even after a treatment time as

long as 120min. For instance, the highest mineralization rate

was only 37.7% achieved upon the application of the TiO2/UV-C

system. Moreover, the mineralization rates derived from direct

photolysis (UV-C and mainly UV-A) were negligible. These

findings indicate that whereas most of the original IBP was not

mineralized, recalcitrant by-products were generated under

these conditions. The fact that the direct photolysis processes

are unable to reduce the TOC content in solution strongly indi-

cates that such refractory by-products absorb neither UV-A nor

UV-C radiation. It is also evident that the highest rates of mineral-

ization obtained by the photocatalytic systems (TiO2/UV-C and

TiO2/UV-A) can be attributed again to their superior ability to pro-

mote the in situ generation of hydroxyl radicals upon exposure of

the TiO2 catalyst to UV radiation.

Identification of by-products: proposal of a degradation

route

The aliquots collected during the photocatalysis and photolysis

experiments were firstly analyzed via direct infusion HRMS

in the negative ion mode. Some examples of the mass spectra

recorded are depicted in Fig. 3. Note the continuous decrease

in the relative abundance of the ion ascribed to be the

deprotonated form of IBP (m/z 205.1235). This finding thus

indicates the continuous consumption of IBP by the photolytic

and photocatalytic systems. A meticulous search in these mass

spectra revealed the presence of 11 ions clearly distinguishable

from the ‘background’. Based on the HRMS data, molecular

formulae for these ions, which were ascribed to be the

deprotonated forms of degradation products possibly formed

under these conditions, are displayed in Table 2. A maximum

error of 8 ppm between the experimental and theoretical

accurate masses of IBP and its by-products was observed.

All these intermediates were detected at least in one of the

aliquots of the photocatalytic (TiO2/UV-C and TiO2/UV-A) or

photolytic (UV-C and UV-A) processes. Extracted-ion chromato-

grams (Fig. 4) were obtained for each one of these 11 ions

to confirm the formation of by-products in solution. Under

the chromatographic conditions employed, some by-products

co-eluted (1 and 6 as well as 7 and 8), whereas other ones

(8, 9 and 11) eluted at very close retention times (Fig. 4). In

spite of these chromatography limitations, the HRMS data allowed

the proposition of chemical structures for each one of these by-

products.

Based on these results as well as on the well-known reactivity

of hydroxyl radical towards organic molecules in aqueous

medium, a route for the photodegradation of IBP could thus be

proposed, as outlined in Fig. 5. Hence, hydroxylated derivatives

were identified by the increase of one or more oxygen atoms

in the molecular formulae of IBP or some of its intermediates,

with no alterations in the double bond equivalence. Among the

by-products detected (1–11) several isomeric structures can be

postulated. The correct structure (or structures), however, could

not be firmly established herein based on the information

provided by HRMS. Moreover, the fragmentation profile (not

shown) of each ionic species (deprotonated forms of 1–11) was

useless to accomplish this task as in the MS/MS product ions

arising from loss of water were dominant. For a matter of

simplicity, however, only one among the several isomers possibly

formed under these conditions are represented in Fig. 5. Some

intermediates were proposed to be formed by successive

hydroxylation starting from IBP (C13H18O2). That is the case of 1

(C13H18O3), (represented as two isomeric forms: α-hydroxy-

carboxy-IBP and α-hydroxy-isopropyl-IBP), 2 (C13H18O4) and 3

(C13H18O5). Another by-product (5, C12H18O6) was proposed

herein to arise from hydroxylation of 4 (C12H18O5). In addition,

other by-products were suggested to be generated via

alternative pathways. For instance, intermediates 4 (C12H18O5) and

6 (C12H18O) were possibly formed by decarboxylation of 3

(C13H18O5) and 1 (C13H18O3), respectively. In sequence, by-product

6 (C12H18O) could undergo hydroxylation and loss of 2-propanol to

yield intermediate 9 (C9H10O). By-product 7 (C9H10O3) could be

formed by two consecutive hydroxylations of 9 (C9H10O). It is also

suggested that the subsequent oxidation of the alcohol function

of 9 (C9H10O) could furnish intermediate 8 (C9H8O3). Lastly, the

acyclic intermediates 10 (C6H10O3) and 11 (C5H10O3) could be

generated by successive hydroxylation of intermediates 8 and 5

that could ultimately lead to the opening of their aromatic rings.

These intermediates (10 and 11) could be easily mineralized

under these oxidative conditions. It is important to mention that

some of these intermediates (1, 2, 6, 8 and 9) have been previ-

ously reported by several research groups.[25,32,36,38,45,51,53,54]

Table 1. Kinetic parameters obtained for the degradation of ibuprofen
in aqueous solution induced by four distinct systems: TiO2/UV-C, UV-C,
TiO2/UV-A and UV-A

Degradation system R
2

k (min
�1
) t1/2(min)

TiO2/UV-C 0.991 0.054 12.83

UV-C 0.987 0.037 18.73

TiO2/UV-A 0.994 0.021 33.00

UV-A 0.943 0.001 693.00

A first-order model was used to adjust the experimental data.
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The evolution of each intermediate (1–11) formed during

the photodegradation processes could then be monitored by

LC-HRMS. The results from the extracted-ion chromatograms

(Fig. 4) were handled to build plots of the relative concentra-

tion of each by-product (a value of 100 was attributed to the

highest concentration) versus reaction time for all the four

Table 2. High-resolution mass spectrometry data and the molecular formulae calculated for the by-products generated during the photodegradation
of ibuprofen in water

Compound
Molecular
formula

Molecular
mass (M)a

[M�H]
�

(theoretical)
[M�H]

�

(experimental) Error (ppm)
Double bond
equivalence

IBP C13H18O2 206.1307 205.1234 205.1235 0.47 5

1 C13H18O3 222.1256 221.1183 221.1165 �5.88 5

2 C13H18O4 238.1205 237.1132 237.1138 2.38 5

3 C13H18O5 254.1154 253.1076 253.1082 3.16 5

4 C12H18O5 242.1154 241.1081 241.1088 2.70 4

5 C12H18O6 258.1103 257.1031 257.1033 0.92 4

6 C12H18O 178.1358 177.1285 177.1295 5.64 4

7 C9H10O3 166.0630 165.0557 165.0570 7.72 5

8 C9H8O3 164.0473 163.0401 163.0388 7.73 6

9 C9H10O 134.0732 133.0653 133.0651 �1.50 5

10 C6H10O3 130.0630 129.0557 129.0563 4.64 2

11 C5H10O3 118.0630 117.0557 117.0556 1.00 1

aAccurate mass calculated by the LCMS solutions software.

Figure 3. High resolution mass spectrometry (HRMS) recorded for aliquots collected from the TiO2/UV-C system after the following reaction times: 0,
30, 60 and 120min. The molecular formulae for some of the intermediates observed in these mass spectra are shown in Table 2. Note that relative abun-
dance of the ion of m/z 235.1235 (deprotonated IBP) decreases as a function of reaction time.
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degradation processes evaluated (Fig. 6). Hence, for the TiO2/UV-C

photocatalytic system practically only intermediates 10 and 11

remained in solution after 120min of exposure (Fig. 6(a)). The

remarkable ability of the TiO2/UV-C system to generate hydroxyl rad-

icals possibly caused the prompt depletion of the other intermediates

(1–9), thus preventing their accumulation and detection. For the UV-C

direct photolysis (Fig. 6(b)), however, several intermediates (1, 6, 7, 8,

10 and 11) were persistent in solution after identical treatment time.

These findings seem to confirm the results from TOC analyses,

which revealed that higher mineralization rates were achieved

by the TiO2/UV-C photocatalytic system. For the tests involving

the TiO2/UV-A system (Fig. 6(c)), only intermediates 7, 8 and 3

were not persistent. Conversely, after 120min of treatment by

UV-A photolysis, intermediate 1 was by far predominant (Fig. 6(d)).

This result suggests that UV-A radiation is not energetic enough

to excite 1 and thus to cause its conversion into the subsequent

intermediates (2–11), as observed for the other systems (TiO2/

UV-C, TiO2/UV-A and UV-C) evaluated herein.

Figure 4. Extracted-ion chromatograms for the following ions [deprotonated forms of ibuprofen (IBP) and degradation products]: (a) m/z 205.1235
(IBP), (b) m/z 221.1165 (1), (c) m/z 177.1295 (6), (d) m/z 163.0388 (8), (e) m/z 129.0563 (10) and (f) m/z 117.0556 (11). The analyses refer to an aliquot
collected after submitting an aqueous solution of IBP to the TiO2/UV-C system for 60min.
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Toxicity assessment

Although several reports have described the degradation of IBP,

little is known about the possible by-products generated and their

degree of toxicity. As can be observed in Fig. 6, after the complete

disappearance of IBP, many compounds still remain in solution,

which may have a potential impact on the environment and possi-

bly on human health. To evaluate the toxicity of IBP and its transfor-

mation products, toxicity tests against A. salina were conducted.

These tests were performed with all aliquots taken during the deg-

radation reactions (0, 5, 10, 15, 30, 60 and 120min), and themortality

rates determined in each case. A control test with saline solutionwas

also conducted (see Experimental Section for further details).

At the end of these tests, a fortunate result emerged: just as

observed for the IBP solution, the aliquots collected after an

exposure time of 120min (taken from the reaction vessels of the

four degradation systems: TiO2/UV-C, TiO2/UV-A, UV-C, UV-A)

exhibited a very low toxicity against A. salina (mortality rates of

about 5%). This finding ensures that both the photocatalytic

and photolytic systems can therefore be conveniently used to

degrade IBP as toxic by-products are probably not formed under

these conditions.

Figure 5. Proposed route for the photodegradation of ibuprofen in water as induced by the photolytic (UV-A and UV-C) and photocatalytic (TiO2/UV-A
and TiO2/UV-C) systems. Isomeric structures can also be proposed for the degradation products. However, to facilitate visualization, only the struc-
tures 1–11 are displayed herein.
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Conclusions

The degradation of IBP, one of the most consumed pharmaceuticals

worldwide, in aqueousmedium by typical photocatalytic (TiO2/UV-C

and TiO2/UV-A) and photolytic (UV-A and UV-C) systems was inves-

tigated herein. It was verified that all the systems (excepting UV-A)

were able to cause an almost complete degradation of IBP after a

reaction time of 120min. However, it was also demonstrated that

among the systems evaluated, the TiO2/UV-C photocatalytic process

was the most efficient in promoting both the degradation and min-

eralization of the substrate. Results fromhigh-resolutionMS analyses

allowed the detection and characterization of 11 by-products, many

of them persistent even after an exposure of as long as 120min.

These intermediateswere proposed to be formed via a prompt attack

of hydroxyl radicals, reactive species produced in situ under the con-

ditions of both the photocatalytic and photolytic processes, on the

original substrate as well as on the subsequent by-products. Based

on these results, an unprecedented route for the photodegradation

of IBP in aqueous medium could be proposed. This route comprised

mainly the successive oxidation of the original IBP until its final con-

version into CO2 and H2O (mineralization). Tests against A. salina

revealed that the 120-min aliquots collected from the four systems

contained compounds with no higher toxicities than IBP. This

fortunate result therefore ensures that any of these systems

(excluding UV-A) can be used to deplete IBP in water bodies.
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Photodegradation of bisphenol A in aqueousmedium:Monitoring
and identification of by-products by liquid chromatography
coupled to high-resolution mass spectrometry
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RATIONALE: Environmental bisphenol A (BPA) contamination is currently a matter of concern. This compound can
disrupt the endocrine system by mimicking natural hormones and cause adverse effects on different organisms. In
addition, it has been suggested that BPA can impair brain development, especially in fetuses and children. To efficiently
remove BPA from contaminated water and wastewaters, several emerging technologies have been developed. Most are
based on photodegradation. However, by-products resulting from the application of such methods have not been
properly characterized.
METHODS: The photodegradation of BPA was conducted using two different methods: photocatalysis (TiO2/UV-A and
TiO2/UV-C systems) and direct photolysis (UV-A and UV-C radiation). The degradation process was continuously
monitored to identify and observe the by-products formed under these conditions. Direct infusion electrospray
ionization coupled to high-resolution mass spectrometry in negative ion mode [ESI(–)-HRMS] and liquid
chromatography coupled to high-resolution mass spectrometry (HPLC/HRMS) were employed to monitor these
by-products.
RESULTS: The results revealed that the TiO2/UV-C system was the most efficient in causing both BPA depletion and
mineralization of the organic matter in solution. Moreover, accurate mass data allowed for the assignment of molecular
formulae for seven by-products, many of them unprecedented, formed under these conditions. Thus, a route for the
photodegradation of BPA in aqueous medium could be proposed based on these results. Finally, additional tests revealed
that the by-products showed a higher toxicity against Artemia salina than the primary precursor.
CONCLUSIONS: All of these findings indicate that the identification of by-products arising from oxidative treatments is
of primary importance because such compounds can be more hazardous than their precursors. Copyright © 2014 John
Wiley & Sons, Ltd.

In the past few years, the formation of organic by-products
either in natural waters or in wastewater treatment plants has
attracted increasing interest due to their potential toxicity.[1,2]

Particularly, there is mounting evidence that the chlorination
of raw and treated domestic and industrial effluents and
natural water contaminated with pharmaceuticals and
endocrine disrupters can lead to the formation of by-products
that are more toxic than their precursors.[3]

Bisphenol A (BPA) (Fig. 1) is a monomer used in the
production of epoxy resins and polycarbonate in the plastics
industry.[4] Contamination of the environment by BPA has
been a matter of great concern because this compound can
disrupt the endocrine system by mimicking natural hormones
that may have adverse effects on different organisms.[5–7] In
addition, there is strong evidence that BPA can impair brain

development, especially in fetuses and children.[8–10] As a
result, the use of BPA in the manufacture of baby bottles has
been banned by the European Union, Canada and Brazil.[11,12]

BPA in a polymeric epoxy resin form is also widely used as a
coating for metal products, including water supply lines and
beverage cans, which explain its routine detection in treated
water and raw sewage.[13–17]

The removal of BPA in sewage treatment plants can reach
efficiencies higher than 70%.[18] However, inconvenient long
half-lives (t1/2) of days or even weeks for BPA have been
reported depending on the environmental conditions in
which this compound is released.[19,20] In addition, up-flow
anaerobic sludge blanket (UASB) reactors promote the
depletion of BPA but usually with low degradation rates.[21]

Supplementary post-treatment processes coupled to such
biological approaches have been employed to enhance
efficiency. In this context, a number of emerging technologies,
such as photodegradation, solar photodegradation,[22] and
other advanced oxidative processes,[23–25] have been applied
to efficiently remove organic pollutants (including BPA) from
contaminated water and wastewaters.
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Although some investigations involving the removal of
BPA from aqueous solution have been reported,[26–32] few
studies that characterize degradation by-products have been
conducted to date. Herein the degradation of BPA in an
aqueous solution is evaluated using two different systems: direct
photolysis (UV-A and UV-C irradiation) and photocatalysis
(TiO2/UV-A and TiO2/UV-C systems). Both processes,
especially photocatalysis with TiO2, have been frequently
employed to degrade a number of contaminants in aqueous
medium,[33,34] whereas UV-A light can be conveniently used
tomimic solar radiation.[35]High-resolutionmass spectrometry
(HRMS), used alone or coupled with liquid chromatography
(LC), is employed to identify the recalcitrant by-products
formed under these oxidative conditions. The evaluation of
the toxicities of the ’degraded’ aliquots in assays against
Artemia salina is also appraised in the present paper. The
advantages of using Artemia salina in ecotoxicological tests are
that the organism has awide geographic distribution, relatively
simple laboratory culture and maintenance, high resistance to
manipulation, short life cycle, high fecundity and a remarkable
sensitivity towards xenobiotics.[36]

EXPERIMENTAL

Chemicals

BPA (systematic name: 4,4’-dihydroxy-2,2-diphenylpropane;
elementary composition: C15H16O2; nominal mass: 228.1150 Da)
was purchased from Sigma-Aldrich (St. Louis, MO, USA).
Solvents for chromatographic analyses were methanol (HPLC
grade, J.T. Baker, Phillipsburg, NJ, USA) and ultrapure water.
Ultrapure water, from a Milli-Q system (Millipore, Milford,
MA, USA), was employed to prepare all solutions. Commercial
TiO2 (99% anatase), acquired from Sigma-Aldrich, was used as
the semiconductor in the photocatalytic experiments.

Degradation experiments

The experiments were carried out in a jar-test apparatus
(model 218/LDB06, Nova Ética, Jundiaí, São Paulo, Brazil)
equipped with six rectangular glass containers, each with a
volume of 2.5 L. Three distinct types of assays were performed:
photocatalysis (using TiO2 and UV radiation simultaneously),
photolysis (with UV radiation only) and hydrolysis (with
neither TiO2 nor UV radiation). In the photocatalysis and
photolysis experiments two different types of UV radiation
were tested: UV-C and UV-A. The following lamps were used
to provide UV-C and UV-A radiations, respectively: germicidal
(power: 9 W, emission wavelength range: 200–280 nm, model:
PL-S, manufacturer: Philips, The Netherlands) and black light
(power: 9 W, emission wavelength range: 315–400 nm, model:
LY9-H, manufacturer: Ecolume, Brazil). The photocatalytic
or photolytic experiments were conducted using three UV
lamps (UV-A or UV-C), which were placed together inside

a cylindrical quartz tube. The set was immersed in the
rectangular glass containers filled with an aqueous solution of
BPA at 5 mg.L–1. Therefore, a total nominal power of 27 W
was applied to each photocatalytic or photolytic experiment.
The concentration of the BPA solution (5 mg.L–1), although
much higher than those typically found in environmental
samples, was chosen to make the subsequent chromatographic
analysis easy, eliminating the need for extraction and pre-
concentration steps. The solution was protected from external
light and was stirred for approximately 30 min before the start
of the degradation tests. All tests were performed at room
temperature (24–25 °C) with continuous stirring (250 rpm or
400 s–1).
In the photocatalytic experiments, 240 mg of TiO2 (final

concentration of approximately 120 mg.L–1) was used. The
jar-test vessels were externally coated with aluminum foil,
an opaque material, to ensure that ambient light would not
dissipate into the reaction medium. The tests were carried
out in batches over 2 h, during which 20 mL aliquots were
collected at intervals of 0, 5, 10, 15, 30, 60, and 120 min.
The aliquots collected during the photocatalytic experiments

were centrifuged at 4000 rpm for 10 min (centrifuge model
80-20, Centribio, São Paulo, Brazil) to remove any suspended
TiO2 catalyst. After this procedure, the supernatant was
recovered, protected from light and stored at a temperature
less than 4 °C. The aliquots collected from the photolysis and
hydrolysis tests were also maintained under identical
conditions until their use in total organic carbon (TOC) and
chromatographic analyses.

TOC analyses

Total organic carbon (TOC) analyses were performed using a
TOC analyzer (model TOC-VCPH, Shimadzu, Kyoto, Japan).
The instrument was calibrated using standard solutions of
hydrogen potassium phthalate. The TOC content of each
collected aliquot was obtained indirectly by taking the
difference of the total carbon (TC) and inorganic carbon (IC)
values. The mineralization rates were determined bymeasuring
the TOC content of the aliquots taken at reaction times of 0 and
120 min. Because the systems TiO2/UV-A, UV-C, and UV-A
yielded negligiblemineralization rates (aswill be shown below),
a plot of relative organic carbon content as a function of reaction
time was not included herein.

Ecotoxicity tests against Artemia salina

The ecotoxicity tests using brine shrimp (Artemia salina) were
carried out following the protocol described by Mclaughlin
and coworkers.[37] In brief, an aqueous solution of sea
salt (38 g.L–1) was prepared, filtered and added to a 15-cm
diameter plastic container. Subsequently, many Artemia salina
eggs were added to only half of this container, which was
kept protected from light for 24 h, whereas the other half
was continuously illuminated by a 100 W incandescent lamp.
After the eggs hatched, the Artemia salina organisms migrated
to the lit side so that a small portion of this solution with adult
individuals was collected and transferred to a cylindrical glass
vial with a 3-cm diameter. The final volume was adjusted to
1.0mL by adding the above-mentioned sea salt solution. Next,
4.0 mL of the original BPA solution (at 5 mg.L–1) or a reaction
aliquot collected from the degradation experiments at

Figure 1. Chemical structure of bisphenol A (BPA).
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timepoints of 5, 10, 15, 30, 60, and 120 min were added to the
vial for a total volume of 5.0 mL. The vial was then incubated
under light for 24 h. After incubation, the percentage of
immobilized organisms was determined. The assays with
each aliquot were carried out in triplicate to estimate the
toxicity of BPA photodegradation by-products.

Analyses by direct infusion mass spectrometry and LC/MS

Direct infusion analyseswere conducted on amass spectrometer
(IT-TOF, Shimadzu, Tokyo, Japan) equippedwith an electrospray
ionization (ESI) source with high-resolution and mass accuracy
(<5 ppm) capabilities operating in negative ion mode under
the following conditions: ESI (electrospray) voltage of –3.5 kV;
nebulizer gasflow rate (N2) of 1.5 L.min

–1; curveddesorption line
(CDL) interface temperature of 200 °C; drying gas pressure of
100 kPa; and octopole ion accumulation time of 100 ms. The
collected aliquots (5 μL) were directly introduced into the
ESI source via the HPLC autosampler (SIL 20AC; Shimadzu
Corp., Kyoto, Japan) at a flow rate of 200 μL.min–1 with
HPLC-grade methanol (Merck, Germany). A mass-to-charge
(m/z) range of 50–500 was recorded for each aliquot analyzed.
The HPLC/HRMS analyses were performed on a high-
performance liquid chromatograph (Prominence LC-20AD;
Shimadzu Corp.) coupled with the aforementioned hybrid
mass spectrometry device. The liquid chromatography
system was also equipped with a binary pump and the
aforementioned autosampler. In these analyses, the mass
spectrometer was set to operate under the conditions as
specified above. An ACE C18 column (2.1 × 100 mm
dimensions with a 3-μm particle diameter) was used.
Chromatography employed mobile phases of water (A) and
methanol (B) at a flow rate of 0.2 mL.min–1. The gradient
program started at 30% B, increased to 50% B in 4 min, and
then to 100% B over 3 min, which was then maintained for
3 min. At the end of the chromatographic run, the column was
re-equilibrated to the initial conditions for 4 min. A total time
of 14 min was therefore employed for each chromatographic
run. A sample volume of 5 μL was used for eachHPLC/HRMS
analysis. Extracted-ion chromatograms were generated for the
characteristic ions of BPA and its by-products (see further
discussion below).

RESULTS AND DISCUSSION

Kinetics of BPA degradation

Figure 2 displays plots of BPA concentration as a function of
time during the photocatalysis (TiO2/UV-C and TiO2/UV-A),
photolysis (UV-C and UV-A) and hydrolysis (with no TiO2

and UV radiation) experiments. These plots were constructed
using the chromatographic peak areas measured from the
extracted-ion chromatograms (deprotonated BPA, m/z 227.1071)
for each collected aliquot. Note that the results of the hydrolysis
experiments indicated that BPA is quite stable in aqueous
solution. Moreover, an analogous control experiment indicated
that the amount of BPA adsorbed by TiO2 in the absence of
UV radiation was negligible after 120 min.

The heterogeneous photocatalytic and direct photolytic
systems with UV-C irradiation caused the removal of 98%
and 70% of the BPA, respectively, after 120 min. The high

degradation rates achieved by the UV-C photolytic system is
most likely due to the partial overlap of wavelengths emitted
by the UV-C lamp (100–280 nm with a maximum emission at
254 nm) and wavelengths absorbed by BPA (absorption up to
290 nm with a λmax at 276 nm). A similar rationale explains
why BPA removal was almost 0% when UV-A radiation
(emission region at 315–400 nm with a λmax of 360 nm) was
applied. The results shown in Fig. 2 also indicate that the TiO2

catalyst is of prime importance to achieve BPA degradation,
especially when UV-A radiation, a mimic of solar radiation, is
employed (the degradation rate of BPA by the TiO2/UV-A
system reached 77% after 120 min). These findings indicate that
BPA removal by the photocatalytic systems was caused by the
in situ formation of hydroxyl radicals (OH•) via the interaction
of water molecules with the positive holes (h+) at the valence
band of the excited TiO2 catalyst. Hydroxyl radicals are highly
reactive with a high reductive potential that promptly promote
a nonspecific attack on organic molecules, which leads to their
oxidation and subsequent mineralization. These results are in
accordance with data from the literature,[38] which attest that
a minimum of 3.2 eV (λ <385 nm) is needed to excite electrons
from the valence to the conduction band of TiO2.

Table 1 shows the rate constants (k) and half-lives (t1/2)
calculated for BPA degradation promoted by the photocatalytic
(TiO2/UV-A and TiO2/UV-C) and photolytic (UV-C and UV-A)
systems. The experimental data, namely, the relative
concentrations of BPA as a function of time, were described

Figure 2. Plots of the relative concentration of bisphenol A
(BPA) in aqueous medium as a function of reaction time.
The concentration of BPA was determined by HPLC/HRMS
directly from aliquots collected at assorted times for the
following processes: photolysis (UV-A and UV-C), photocatalysis
(TiO2/UV-A and TiO2/UV-C) and hydrolysis (one determination
for each aliquot). A and Ao refer to the chromatographic peak
areas at reaction times t and 0, respectively.

Table 1. Kinetic parameters obtained for the degradation
of bisphenol A in aqueous solution induced by the
photocatalytic (TiO2/UV-C and TiO2/UV-A) as well as
the photolytic (UV-C and UV-A) systems. A first-order
model was used to describe the experimental data for each
degradation system

Degradation system R2
k

(min–1)
t1/2

(min)

TiO2/UV-C 0.994 0.032 21.66
UV-C 0.987 0.010 69.30
TiO2/UV-A 0.981 0.010 63.00
UV-A – – –

ESI-HRMS monitoring of the photodegradation of bisphenol A
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adequately by a first-order kinetic model. In all the first-order
kinetic plots of ln(Ct/Co) (Co and Ct refer to the relative
concentrations of BPA at the beginning and at a given reaction
time, respectively) versus time, the correlation coefficients (R2)
ranged from 0.981 to 0.994 for theUV-C and TiO2/UV-A systems,
respectively. The data displayed in Table 1 confirm therefore
that the photocatalytic systems more efficiently degrade BPA
than the analogous photolytic processes, given that
t1/2 (TiO2/UV-A)<< t1/2 (UV-A) and t1/2 (TiO2/UV-C)< t1/2 (UV-C).

Mineralization

Although higher BPA removal efficiencies (over 70% after
120 min) were achieved by employing the TiO2/UV-C,
TiO2/UV-A and UV-C systems (Fig. 2), the TOC data revealed
that BPA was not mineralized to a similar extent, even after a
treatment time as long as 120 min. For instance, the highest
mineralization rate (28%) was achieved by the application of
the TiO2/UV-C system. The other systems evaluated herein,
namely, TiO2/UV-A, UV-C and UV-A, yielded negligible

Figure 3. ESI(–)-HRMS spectra of the aliquots collected at assorted times from
the reaction vessel containing an aqueous solution of BPA exposed to the TiO2/
UV-C system: (a) 0 min; (b) 30 min; (c) 60 min; and (d) 120 min. Emerging ions
are indicated in the mass spectra of the reaction aliquots.

Table 2. Retention times (tR) and molecular formulae (calculated from HRMS data) of BPA and its main photodegradation
by-products

Compound
Molecular
formula

Molecular
mass (M)a

[M–H]–

Theoretical
[M–H]–

Experimental
Error
(ppm) DBEb

tR
(min)

BPA C15H16O2 228.1150 227.1072 227.1071 –0.44 8 8.95
1 C15H16O3 244.1099 243.1021 243.1022 –0.41 8 8.50
2 C15H16O4 260.1049 259.0970 259.0963 –2.70 8 7.85
3 C15H14O3 242.0943 241.0865 241.0869 1.66 9 7.80
4 C9H12O3 168.0786 167.0708 167.0714 3.59 4 3.40
5 C9H10O4 182.0579 181.0501 181.0509 3.87 5 1.50
6 C7H8O4 156.0423 155.0344 155.0347 1.94 4 1.45
7 C6H6O4 142.0266 141.0188 141.0183 –1.34 4 1.35
aAccurate mass calculated by LCMS-Solutions software.
bDouble-bond equivalence.
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mineralization rates. Therefore, these results indicate that
most of the original BPA was converted into recalcitrant
by-products.

Identification of by-products: proposal of a degradation route

The aliquots collected during the degradation experiments
were analyzed first by direct infusion HRMS. For instance,
the mass spectra determined from the aliquots collected from

the TiO2/UV-C system are displayed in Fig. 3. The observation
of additional ions that were exclusively detected in the mass
spectra of the reaction aliquots is most likely related to the
formation of by-products over the course of the reaction.
A meticulous inspection of these mass spectra allowed
for the identification of seven by-products (1–7) arising
from the photodegradation of BPA. The HRMS data allowed
for the proposal of molecular formulae for all of these
by-products with a maximum error of 4 ppm between the
experimental and theoretical accurate masses of their
deprotonated forms (Table 2).
The formation of each by-product (1–7) created during

photodegradation could then be monitored by HPLC/
HRMS. For instance, Fig. 4 shows the full scan and three
representative extracted-ion chromatograms (m/z 227.1072,
243.1021 and 259.0970 for BPA, by-product 1 and by-product
2, respectively) from the reaction aliquot that was collected
after exposing the BPA solution for 60 min to the TiO2/UV-C
system. Full scan and extracted-ion chromatograms (for
by-products 1–7) were acquired for all aliquots collected
from the four degradation systems investigated. These
chromatographic data (peak areas) were analyzed to build
plots of the relative concentration of each by-product (1–7)
versus reaction time (Fig. 5). Additional experimental replicates
using three independent reaction vessels treated in the
same manner as the TiO2/UV-C system revealed that the
chromatographic peak areas for all compounds (BPA and
by-products) exhibited negligible variation among the aliquots
collected at identical reaction times. In fact, the average relative
standard deviation of approximately 5% for thesemeasurements
wasmuch smaller than the changes in the relative concentrations
of BPA and by-products. Because of this, error bars were not
included in the plots displayed in Figs. 2 and 4. For the TiO2/
UV-C system (Fig. 5(a)) all of the by-products (1–7) remained

Figure 4. Full scan and extracted-ion chromatograms (m/z
227.1072, 243.1021 and 259.0970 for BPA, by-product 1 and
by-product 2, respectively) recorded from an aliquot collected
from the TiO2/UV-C reaction system after an exposure time
of 60 min.

Figure 5. Plots of the relative concentrations of the degradation products of BPA (1–7)
versus time for the following systems: (a) TiO2/UV-C; (b) UV-C; (c) TiO2/UV-A; and
(d) UV-A. The concentrations of the by-products were determined by HPLC/HRMS
directly from the aliquots collected at assorted times (one determination for each
aliquot). A and Ao refer to the chromatographic peak areas at reaction times t and 0,
respectively. A value of 100 was attributed to the maximum relative concentration of
each by-product.
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in solution after 120 min of exposure (note that by-products
5 and 6 reached their maximum relative concentration at this
time). However, a distinct behavior was observed for the UV-C
system (Fig. 5(b)): after an identical exposure time (120 min)
by-products 1, 2, 3, 4 and 7 reached their maximum relative
concentrations, whereas compounds 5 and 6 could not be
detected. After 120 min of treatment by the TiO2/UV-A system
(Fig. 5(c)), by-product 7was the only one not noticeable, whereas
compounds 2, 4 and 6were observed at their maximum relative
concentrations. Finally, the behavior of the UV-A photolytic
system was completely different in comparison with the other
processes but consistent with the results previously described
(Fig. 2): its application on the BPA solution yielded no
degradation products (Fig. 5(d)).
Based on these results as well as on the well-known

reactivity of hydroxyl radicals towards organic molecules
in aqueous medium, a route for the photodegradation of
BPA could therefore be proposed, as outlined in Fig. 6.
Hence, it was proposed that BPA undergoes successive

hydroxylations to yield the hydroxylated compounds 1
(C15H16O3) and 2 (C15H16O4). By-products 1 and 2 were
identified because they contain one or more additional
oxygen atoms in relation to BPA (C15H16O2) but have the
same DBE (double-bond equivalence) (Table 2). The correct
position of the extra hydroxyl groups in the chemical
structures of by-products 1 and 2 could not be conclusively
established exclusively from the information provided by
HRMS. The information provided by the fragmentation
profiles (not shown) of both species (deprotonated forms
of 1 and 2) were also useless in accomplishing this task as
the unique fragments that could be observed arose from
the loss of water molecules. For the sake of simplicity,
however, only one among the several possible isomers
(by-product 1: hydroxylation at C5; by-product 2: two
hydroxylations at C5 and C6) formed under these
conditions is represented in Fig. 6. Note that the retention
times of BPA and by-products 1 and 2 are in the following
order: BPA > 1 > 2 (Table 2 and Fig. 4). This retention

Figure 6. Proposed route for the degradation of bisphenol A (BPA) in water as
induced by the photodegradation systems.
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order is reasonable because the most polar degradation
product (2) should elute faster from the non-polar
(C18) chromatographic column in relation to the other
compounds. Similarly, the retention time of 1 is less than
that of BPA.
Other by-products were directly generated from 1. Hence,

quinone 3 (C15H14O3) was proposed to form by the oxidation
of 1 (C15H16O3), whereas the formation of 4 (C9H12O3) may
have been proceeded by the attack of a hydroxyl radical at
C2 of 1 followed by the release of a phenolic moiety. In
sequence, quinonic intermediate 5 (C9H10O4) was formed
via two distinct channels: by a hydroxyl radical attack at C2
of 3 or via the oxidation of the two OH groups of 4. On the
other hand, degradation products 6 (C7H8O4) and 7
(C6H6O4), which are most likely acyclic compounds but for
which no structures were proposed herein, could be
generated by successive hydroxylations of intermediate 5
followed by ring opening. Finally, intermediates 6 and 7
could be easily mineralized under these oxidative conditions
to form carbon dioxide and water.
Some of these intermediates (or one of their positional

isomers) have been previously reported. For instance, Torres
and coworkers[39] studied ultrasonic cavitation degradation
of BPA and reported the formation of intermediates 1 and 2.
Deborde and coworkers[40] investigated BPA oxidation by
ozone in aqueous solution and reported the formation of
compounds 1, 2 and 3. Poerschmann and coworkers[41] also
described the generation of intermediate 1 during the
oxidative degradation of BPA.

Toxicity assessment

Although several reports have described the degradation of
BPA, little is known about the toxicity of its by-products. As
can be observed in Fig. 5, many compounds remain in
solution after 120 min of treatment by the photodegradation
systems. To evaluate the toxicity of BPA and its transformation
products, tests with Artemia salina were performed. These
simple ecotoxicity tests were performed with all the aliquots
collected (0, 5, 10, 15, 30, 60, and 120 min) from all the
experiments (TiO2/UV-C, TiO2/UV-A, UV-C, UV-A) to verify
whether the toxicity of such ’degraded’ aliquots could be higher
than that of the original BPA solution. The mortality rates of
Artemia salina were determined in each case. A control test
with saline solution was also employed as explained in the
Experimental section.
The initial aliquot (0 min) showed that the BPA solution

exhibited a high degree of toxicity against Artemia salina
(mortality rates of approximately 50%). The results showed
that toxicity increased (mortality rates of approximately
80%) for the ’degraded’ aliquot collected after 120 min
exposed to the TiO2/UV-C system. For the other systems
(TiO2/UV-A, UV-C, UV-A), however, the mortality rates were
nearly the same as that of the initial BPA solution. These
results therefore indicate that, although a higher mineralization
rate was achieved by the application of the TiO2/UV-C system,
the degradation products accumulated in this solution after an
exposure time of 120 min seemed to possess higher toxicity
against Artemia salina than that measured for BPA. The
hypothesis that the difference in the mortality rates could be
caused by a pH difference between the original and final
samples was rejected because the ΔpH was insignificant.

CONCLUSIONS

The degradation of BPA in aqueous medium by typical
photocatalytic (TiO2/UV-C and TiO2/UV-A) and photolytic
(UV-A and UV-C) systems was investigated. The use of
direct infusion HRMS and HPLC/HRMS furnished
valuable information that allowed for the identification and
characterization of seven by-products, many of them
unprecedented, arising from the successive oxidation steps
of BPA induced by in situ generated hydroxyl radicals. Based
on these results, a novel route for the photodegradation of
BPA was proposed. Tests against Artemia salina revealed that
the ’degraded’ aliquot collected from the TiO2/UV-C system
(after 120 min) exhibited higher toxicity than that of the
original BPA solution. This result therefore indicates that the
application of processes to degrade organic contaminants in
water bodies must be cautiously implemented. Finally, the
presented results may shed light on the fate of BPA released
in natural water systems.
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