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A presença de micropoluentes em diferentes tipos de água constitui, atualmente, 

uma grande preocupação ambiental, uma vez que apresentam efeitos nocivos aos seres 

vivos e a sua remoção é difícil de ser alcançada por sistemas convencionais de 

tratamento de água e efluentes. Os processos oxidativos avançados (POA), 

caracterizados pela geração de espécies reativas de oxigênio, tais como o radical 

hidroxila, são considerados métodos eficazes para a degradação desse tipo de 

contaminante. O objetivo desse trabalho foi avaliar alguns POA (fotocatálise, foto-

Fenton e foto-Fenton utilizando complexos de ferrioxalato), mediados por radiação 

solar, natural e artificial, para a degradação de dois tipos de micropoluentes – fármacos 

(sulfametoxazol e trimetoprima) e hidrocarboneto policíclico aromático (fluoreno) – em 

água residuária sintética e real. A degradação desses micropoluentes foi alcançada por 

meio dos POA, sendo que o processo mais eficaz de remoção desses compostos foi o 

foto-Fenton. Das variáveis analisadas, o pH foi a mais expressiva,  sendo necessário 

conduzir os testes em meio ácido para atingir maiores eficiências de degradação. No 

entanto, o uso de complexos de ferro com o íon oxálico permitiu o uso de pH mais 

elevados para a aplicação do processo foto-Fenton, chegando próximo a neutralidade. 
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Nowadays, the presence of micropollutants in different types of waters constitutes 

a major environmental concern as they present harmful effects to living beings and their 

removal is not achieved by conventional water and wastewater treatment systems. 

Advanced oxidation processes (AOP), which are characterized by the generation of 

reactive oxygen species (e.g., hydroxyl radical), are considered as effective methods for 

the degradation of this type of contaminants. The aim of this study was to evaluate some 

AOP (photocatalysis, photo-Fenton and photo-Fenton with ferrioxalate complexes) 

mediated by solar radiation for the degradation of two kinds of micropollutants - drugs 

(sulfamethoxazole and trimethoprim) and polycyclic aromatic hydrocarbons (fluorene). 

The degradation of these micropollutants was achieved through different AOP and the 

photo-Fenton process was shown to be the most effective one. pH was found to be the 

most important process variable. Low pH conditions were required to achieve the 

highest degradation rates. However, the use of ferrioxalate complexes allowed the 

application of the photo-Fenton reaction at pH values close to neutrality. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

O avanço tecnológico ocorrido a partir da 2ª Guerra Mundial colocou no 

mercado uma ampla variedade de compostos químicos utilizados para os mais variados 

fins, como na formulação de produtos farmacêuticos, pesticidas, corantes, conservantes, 

detergentes, entre outros, contribuindo para a qualidade de vida do ser humano. 

Entretanto, com esse avanço também surgiram impactos ambientais negativos 

associados à poluição e contaminação gerados pela presença desses compostos, ou 

mesmo dos seus metabólitos, no meio ambiente. 

Deve-se considerar que esses compostos podem atingir o meio ambiente após o 

seu uso, ou até mesmo nas etapas associadas a sua produção, seja na forma de resíduos 

sólidos, efluentes líquidos ou emissões gasosas. Cabe ressaltar que a presença desses 

compostos no meio ambiente pode ocasionar grandes riscos à fauna, flora e ao próprio 

homem. 

As evidências obtidas em estudos envolvendo moluscos, crustáceos, peixes, 

répteis, pássaros e alguns mamíferos, sugerem que possíveis alterações na saúde 

humana, envolvendo o sistema reprodutivo, tais como câncer de mama e de testículos e 

infertilidade masculina, podem estar relacionadas à exposição a esses contaminantes 

(GHISELLI & JARDIM, 2007). 

Além desses efeitos adversos, esses compostos apresentam toxicidade letal e 

sub-letal em organismos aquáticos e podem ocasionar resistência em bactérias 

patogênicas, genotoxicidade e desregulação endócrina, além de apresentarem 

estabilidade na água e potencial para bioacumulação na vida marinha (PEAKE & 

BRAUND, 2009). 

Por estarem presentes, normalmente, em baixas concentrações, esses compostos 

são chamados de micropoluentes e merecem uma atenção especial devido ao seu efeito 

nocivo. Esses poluentes ainda não foram incluídos em programas nacionais de 

monitoramento e são poucos os países que se preocupam em removê-los do meio 

ambiente por meio de técnicas mais avançadas de tratamento. 
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De acordo com Leite e colaboradores (2010), estudos de monitoramento de 

micropoluentes emergentes no Brasil em esgotos, águas superficiais e de abastecimento, 

ainda são incipientes, e a revisão da literatura mostra que há pouquíssimos trabalhos 

nacionais publicados abordando a presença de tais contaminantes em matrizes 

ambientais. 

O tratamento desses compostos pode ser uma tarefa difícil. As estações de 

tratamento de águas residuárias (ETAR) no Brasil são, comumente, projetadas para 

remover matéria orgânica, fazendo uso de técnicas simples de tratamento, como os 

processos biológicos convencionais, aeróbios ou anaeróbios. Contudo, os 

micropoluentes são onipresentes em matrizes como esgoto doméstico e industrial, 

usualmente em concentrações de ng L
-1

 e μg L
-1

, e não são eliminados pelas rotinas 

convencionais de tratamento de esgoto, demandando, assim, estudos sobre novas 

técnicas e processos de tratamento (CHOI et al., 2006; YOON et al., 2007; ZHANG  & 

ZHOU, 2008). 

Para propiciar uma remoção satisfatória desses microcontaminantes durante o 

tratamento de esgotos, novas técnicas estão sendo estudadas e adotadas como os 

processos oxidativos avançados (POA), técnicas de filtração por membranas e adsorção 

por carvão ativado (KIM et al., 2010; MICHAEL et al., 2013; RIQUELME 

BREAZEAL et al., 2013). 

Dentro desse contexto, destacam-se os processos oxidativos avançados, os quais, 

fundamentados na geração do radical hidroxila, espécie fortemente oxidante, permite a 

degradação de poluentes resistentes a outros tipos de tecnologias, permitindo a sua 

completa mineralização ou produção de formas não bioativas. Esses processos podem 

ser irradiados ou não e podem fazer uso de catalisadores para aumentar a eficiência do 

processo de degradação. 

Em face dos diversos efeitos que os microcontaminantes podem causar ao meio 

ambiente e à saúde pública, somados à limitada quantidade de dados sobre a eficiência 

do tratamento convencional de águas residuárias na remoção destes poluentes, o 

presente trabalho se propõe a avaliar a degradação de micropoluentes (HPA e 

antibióticos) por processos oxidativos avançados (POA), bem como a influência das 

variáveis de processo. 



3 

 

O tratamento proposto se baseia na utilização de processos mais avançados de 

tratamento de efluente, os POA, mediados por luz solar natural e artificial utilizando 

reatores fotoquímicos e fazendo-se uso de catalisadores como ferro e dióxido de titânio. 

A água residuária utilizada nos estudos foi simulada, preparada, adicionando-se uma 

dose do micropoluentes em água destilada e, em alguns experimentos, em efluente 

secundário proveniente de uma ETAR. 

Após os argumentos apresentados, o capítulo seguinte descreve, mais 

claramente, os objetivos propostos nesse trabalho. Posteriormente, o capítulo de revisão 

bibliográfica apresenta uma revisão sobre os temas abordados bem como os processos 

oxidativos utilizados, abordando a fundamentação teórica, aplicações e estudos 

realizados. Para a realização do trabalho foram utilizados alguns equipamentos, 

materiais e análises que foram descritos no capítulo de materiais e métodos. 

Posteriormente, o capítulo de resultados apresenta os resultados obtidos nesse trabalho 

assim como as discussões. As conclusões e sugestões para trabalhos futuros são 

apresentados no capítulo seguinte. 
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2 OBJETIVOS 

 

2.1 Objetivo Geral 

 

Avaliar o potencial de degradação de micropoluentes em meio aquoso 

(hidrocarboneto policíclico aromático – Fluoreno – e antibióticos – Sulfametoxazol e 

Trimetoprima) utilizando processos oxidativos avançados (Fotólise, Fotólise do 

Peróxido de Hidrogênio, Fotocatálise Heterogênea com TiO2 e TiO2/H2O2, Foto-Fenton 

e Foto-Fenton mediado por complexos de ferrioxalato) mediados por radiação solar 

natural e artificial.  

 

2.2 Objetivos Específicos 

 

2.2.1 Hidrocarboneto Policíclico Aromático 

 Avaliar os processos de fotólise direta e foto-Fenton solar na degradação de 

fluoreno (HPA) em meio aquoso, na presença de um composto orgânico, 

utilizando radiação solar natural; 

 Examinar o efeitos das condições experimentais (concentração de Ferro, pH) na 

degradação de fluoreno por processo Foto-Fenton; 

  Analisar a possibilidade de degradação de fluoreno em valores de pH mais 

elevados, utilizando um complexo de ferrioxalato. 

 

2.2.2 Fármacos 

 Avaliar e comparar diferentes POA (UV, TiO2/UV, TiO2/H2O2/UV, 

Fe
2+

/H2O2/UV, Fe
3+

/H2O2/oxalato/UV), na degradação dos antibióticos 

Sulfametoxazol (SMX) e Trimetoprima (TMP) em soluções separadas utilizando 

radiação solar natural; 
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 Verificar o efeito das condições experimentais (pH, concentração de catalisador 

e fonte de catalisador) sobre a degradação dos antibióticos para o melhor 

tratamento utilizando luz solar artificial; 

 Averiguar a degradação de cada antibiótico em efluente doméstico pelo processo 

foto-Fenton mediado por ferrioxalato assistido por luz artificial; 

  Determinar a influência das espécies oxidantes de oxigênio no mecanismo de 

degradação dos antibióticos, no processo foto-Fenton mediado por ferrioxalato 

assistido por luz artificial. 
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3 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

Esta revisão apresenta uma visão geral sobre micropoluentes, além de 

informações a respeito dos processos oxidativos avançados que foram analisados nesse 

trabalho, apresenta também uma análise crítica e ampla das publicações atuais nessa 

área de conhecimento. 

Por meio da revisão da literatura pôde-se reportar e avaliar o conhecimento 

adquirido em pesquisas recentes, destacando conceitos, procedimentos, resultados, 

discussões e conclusões relevantes para o trabalho. 

 

3.1 Micropoluentes 

 

Nas últimas décadas, o crescimento populacional, a expansão das atividades 

industriais, entre outras ações, tem promovido a geração de grandes volumes de 

resíduos contaminados por vários compostos, alguns deles tóxicos aos organismos vivos 

mesmo em doses muito baixas. Além dos problemas clássicos associados à 

contaminação por poluentes, novas preocupações têm surgido recentemente, 

principalmente em relação aos micropoluentes – poluentes que estão presentes no meio 

ambiente em concentrações da ordem de ng L
-1

 e µg L
-1

. Apesar da atenção que tem 

sido dada a estes compostos ter aumentado expressivamente nos últimos anos, em 

função dos diversos efeitos prejudiciais detectados no meio ambiente, ainda não existe 

uma legislação específica que determine as concentrações para descarte desses 

compostos (BILA & DEZOTTI, 2007; FERREIRA, 2011; MARINHO, 2012). Também 

não existem instrumentos legais que estabelecem valores limites da presença desses 

contaminantes em água naturais ou mesmo em águas para abastecimento público 

(FERREIRA, 2011).   



7 

 

Dentre as diversas classes de micropoluentes é possível destacar os defensivos 

agrícolas, detergentes sintéticos, produtos farmacêuticos, compostos industriais, 

produtos de higiene pessoal, entre outros. Os micropoluentes podem ser de origem 

natural, vegetal (tanino, lignina, celulose, fenóis) ou antropogênica, oriundos de 

despejos industriais, processamento e refino de petróleo. 

Os micropoluentes são resistentes à degradação biológica e podem bioacumular. 

Além disso, podem ser cancerígenos ou mutagênicos. Entretanto, os efeitos que essas 

substâncias podem causar no meio ambiente ainda é um tema controverso e que 

necessita de estudos mais detalhados. Grandes passos estão sendo dados para ajudar na 

compreensão dos efeitos dessas substâncias e seus impactos no meio ambiente graças ao 

desenvolvimento e aprimoramento de técnicas mais sensíveis e especificas e que focam 

nos efeitos biológicos nos diversos seres vivos. 

Os efeitos inerentes à exposição aos micropoluentes e os riscos associados à 

saúde humana, animal e vegetal tem sido discutidos desde 1962, quando a cientista 

Rachel Carson publicou o livro Primavera Silenciosa – Silent Spring – (CARSON, 

1962). Em seu livro, Carson expõe uma série de relatos e comprovações sobre os efeitos 

de pesticidas sobre a vida humana e animal, chamando a atenção do mundo científico 

para o fato de que a saúde humana e dos diversos animais da natureza está 

intrinsecamente ligada à saúde do meio ambiente. 

Em 1996 a professora Theo Colborn publicou o livro O Futuro Roubado – Our 

Stolen Future – (COLBORN et al., 1996), no qual ela afirma que “Estamos apenas 

começando a compreender as consequências da contaminação provocada pelo uso 

indiscriminado de agrotóxicos e outros agentes...”. Os autores investigaram de que 

maneira uma ampla variedade de agentes químicos alteram sistemas hormonais. Em 

estudos com animais e seres humanos, eles puderam relacionar os agentes químicos a 

inúmeros problemas, como infertilidade e deformações genitais, cânceres 

desencadeados por hormônios, desordens neurológicas em crianças e problemas de 

desenvolvimento e reprodução em animais silvestres. 

A discussão sobre os riscos causados por micropoluentes na saúde humana e 

animal não parou nesses dois livros. Na literatura científica atual é possível verificar 

evidências de relação causal entre alterações da reprodução e do desenvolvimento de 
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várias espécies animais com a exposição aos micropoluentes, apresentando até 

alterações de número de populações em determinados locais. Dentre os efeitos 

observados por diversos autores pode-se destacar: 

 Má formação congênita, diminuição da fertilidade, alterações na 

espermatogênese, entre outras disfunções observadas em estudos realizados em 

laboratório com animais expostos a diversos micropoluentes (MA  et al., 2005; 

MARANGHI  et al., 2007); 

 Efeitos adversos ao sistema endócrino de espécies expostas ao tributil-

estanho. Declínio ou extinção de populações locais em todo o mundo, em especial 

zonas costeiras da Europa e Mar do Norte (MARTIN-SKILTON et al., 2006); 

 Diminuição da espessura da casca do ovo das aves, alteração reprodutiva 

e grave declínio da população de várias espécies de aves de rapina na Europa e 

América do Norte causados pelo DDE. Aparecimento de características 

hermafroditas em machos de gaivota ocidental expostas ao DDT (BEARD, 2006); 

 Efeitos nos órgãos reprodutores de peixes causados por estrógenos, 

sobretudo em locais próximos a estações de tratamento de esgotos, águas doces, 

estuários e zonas costeiras, na Inglaterra (IPCS, 2002); 

 Alterações nos órgãos sexuais e no desenvolvimento de crocodilos na 

Flórida, EUA, devido a um despejo de pesticidas, em especial DDT 

(COMPREHEND, 2002); 

 Feminização de peixes devido à presença de desreguladores endócrinos 

na água (SOLÉ et al., 2003a,b; HOCHSTEIN et al., 2012); 

 Diminuição no número de espermatozoides em homens e diminuição do 

número de meninos nascidos em relação a meninas (EERTMANS et al., 2003; 

VIRTANEN et al., 2005); 

 Alteração na reprodução e sistema imunológico da foca cinzenta e 

anelada do Mar Báltico e da foca comum do Mar de Wadden, além do declínio da 

população e mortalidade em massa devido a infecções por morbillivirus, por 

exposição a PCB (COM, 2003); 

 Efeitos androgênicos ocasionados por produtos químicos (ARAKI et al., 

2005); 

 Desenvolvimento de endometriose, puberdade precoce, câncer de mama 

e de útero em mulheres e ginecomastia (crescimento das mamas) e interferência 
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no funcionamento do sistema glandular associado ao hipotálamo-hipófise-

gônadas, resultando na diminuição da libido, impotência, redução dos níveis de 

andrógeno no sangue e diminuição na contagem de espermatozoide, em homens 

(SWAN, 2008; CRAIN  et al., 2008); 

 Alterações na casca dos ovos, no fígado, rins e guelras de peixe 

(Oncorhynchus mykiss) (SANTOS et al., 2010); 

 Ocorrência de dermatite e alterações no padrão do DNA e no 

desenvolvimento do cérebro em humanos (WOLSTENHOLME et al., 2011;). 

De maneira geral, todos os continentes são afetados pela presença dos 

micropoluentes, entretanto, a consciência da população e os mecanismos de controle da 

poluição nos países mais desenvolvidos são mais eficientes do que nos países menos 

desenvolvidos, assim, entende-se que os riscos são maiores nesses últimos. 

O primeiro estudo sobre micropoluentes no Brasil foi realizado em 1999 no 

Estado do Rio de Janeiro, no qual foi avaliada a presença de resíduos de fármacos em 

água potável e rios de captação, além de afluente e efluente de estações de tratamento de 

esgotos e amostras de água fornecida para abastecimento público das cidades de Niterói, 

Resende, Três Rios e Campos (STUMPF et al., 1999). Nesse estudo, os compostos 

identificados foram ácido clofíbrico, diclofenaco e naproxeno em concentrações 

máximas próximas a 200 ng L
-1

, mesmo nas amostras efluentes da estação de 

tratamento de esgotos.  

Em função da baixa eficiência de degradação de micropoluentes apresentada 

pelas rotinas convencionais de tratamento de água e esgoto, a busca por alternativas de 

remoção destes poluentes em ambientes aquáticos se faz necessária, de maneira a 

ultrapassar a fronteira dos métodos de remoção atualmente disponíveis. 

 Estudos desenvolvidos na área de tecnologia de polímeros têm contribuído com 

um grande número de novos materiais, os quais viabilizam a utilização dos processos de 

nanofiltração, ultrafiltração e osmose inversa para a remoção desses compostos em 

diferentes matrizes aquosas, (YOON et al., 2007; COMERTON et al., 2008; KIM et al., 

2008), todavia, apresentam alto custo de implantação e manutenção, não sendo 

economicamente competitivos com outros processos avançados (BUSCH & MICKOLS, 

2004). Um outro problema associado aos processos com membranas é que como se trata 
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de um material polimérico, muitas dessas substâncias acabam por permear pela 

membrana, de forma que vários estudos tem sido realizados utilizando diferentes 

polímeros. Esse processo não destrói o poluente, apenas cria uma corrente mais 

concentrada. Outro método utilizado na remoção de micropoluentes é a adsorção em 

carvão ativado, porém, observa-se uma deficiência na adsorção de substâncias orgânicas 

polares de baixa massa molar. Nesse método ocorre a transferência de fase, ou seja, os 

poluentes são transferidos de uma fase para outra sem que ele seja degradado. A 

desvantagem do processo com membranas e carvão ativado é a existência de resíduo, 

que se caracteriza por passivo ambiental, gerando um problema para sua destinação 

final (TEIXEIRA & JARDIM, 2004). 

Ao contrário dos processos com transferência de fase, os processos oxidativos 

avançados (POA) são capazes de destruir o micropoluente, podendo transformá-lo, na 

maioria das vezes, em dióxido de carbono, água e ânions inorgânicos (RODRÍGUEZ et 

al., 2002; SARRIA et al., 2002; TIBURTIUS et al., 2005). Esses processos se baseiam 

na utilização de oxidantes para a degradação dos micropoluentes presentes em águas 

residuárias (SAFARZADEH-AMIRI et al., 1997). Portanto, os processos oxidativos 

avançados são alternativas eficientes para a remoção de micropoluentes ambientais. 

 

3.1.1 Hidrocarboneto Policíclico Aromático - HPA 

Inserido no grupo dos micropoluentes, os hidrocarbonetos policíclicos 

aromáticos (HPA) constituem uma classe de compostos orgânicos caracterizados por 

substâncias que apresentam dois ou mais anéis aromáticos conjugados. Esses compostos 

estão presentes até mesmo na água potável (MAIER et al., 2000). Segundo Celino e 

colaboradores (2010), as concentrações de HPA em águas superficiais podem variar 

muito, entre 0,0029-830 ng dm
-3

.  

Os HPA são uma classe de compostos orgânicos semi-voláteis, formado por 

anéis benzênicos ligados de forma linear, angular ou agrupados, contendo na sua 

estrutura somente carbono e hidrogênio. Geralmente, os HPA são persistentes no meio 

ambiente e possuem baixa solubilidade em água e baixa tendência à degradação 

microbiana. Devido ao caráter hidrofóbico, em um ambiente aquático esses poluentes 
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ocorrem principalmente adsorvidos em partícula sólida, em células de micro-

organismos, na forma microcristalina ou produzindo suspensões ou soluções coloidais.  

São originados naturalmente, por processos de diagênese, pirólise de matéria 

orgânica e por biossíntese realizada por micro-organismos ou plantas. Além disso, 

podem ser emitidos por fontes pirolíticas e petrogênicas, principalmente aquelas ligadas 

à petroquímica, exploração de petróleo e combustão incompleta de matéria orgânica, 

como queimadas de florestas, incineração de lixo e combustão veicular (JOHNSEN et 

al.,2005). Os HPA provenientes de fontes antropogênicas podem alcançar o ecossistema 

aquático por meio de deposição de material particulado, esgoto doméstico, efluentes 

industriais e acidentes com derramamento de petróleo e derivados nos corpos hídricos. 

Dos hidrocarbonetos aromáticos policíclicos, dezesseis são indicados pela 

Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos como sendo poluentes prioritários, 

que têm sido cuidadosamente estudados devido à sua toxicidade, persistência e 

predominância no meio ambiente, entre eles está o fluoreno, cuja estrutura esta 

representada na Figura 3.1 e as propriedades físico-químicas na Tabela 3.2. Este HPA se 

apresenta na forma de cristais brancos, com odor característico similar ao do naftaleno. 

É uma substância combustível e é obtido a partir de alcatrão de carvão (IPCS, 1998).  

 
Figura 3.1 Estrutura química do Fluoreno. 

 
Tabela 3.1 Propriedades físico-químicas do fluoreno (IPCS, 1998). 

Parâmetro Fluoreno 

Massa molar (g mol
-1

) 166,22 

Ponto de fusão (ºC) 115 

Ponto de ebulição (ºC) 295 

log Kow 1,5 x 10
4
 

Pressão de vapor (mm Hg) 10
-3

 a 10
-2

 

 

Estudos conduzidos nos anos 80 mostraram que a exposição aos HPA podem 

causar efeitos toxicológicos no crescimento, metabolismo e reprodução de toda a biota 

(micro-organismos, plantas terrestres, biota aquática, anfíbios, répteis, aves e 

mamíferos). Estes efeitos podem estar associados à formação de tumores, 
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desenvolvimento de câncer na bexiga, nos pulmões e no estômago, toxicidade aguda e 

danos à pele de diversas espécies de animais (FRACASSO et al., 1999; MONARCA et 

al., 2001).  

Além disso, os HPA podem ser facilmente bioacumulados no meio ambiente, 

uma vez que a maioria deles apresenta elevada lipofilicidade. Os HPA podem ainda 

interferir no funcionamento natural do sistema endócrino, visto que apresentam 

estruturas similares aos esteróides sexuais, podendo se ligar aos receptores hormonais e 

produzir um efeito antagonista, como observado em estudos envolvendo ensaios 

biológicos in vitro e in vivo (BAIRD, 2002; BIRKETT & LESTER, 2003; 

LINTELMANN  et al., 2003; HOFFMAN  et al., 2003). 

Por serem persistentes e estarem presentes em diversos ecossistemas e devido as 

suas propriedades tóxicas, mutagênicas e carcinogênicas (YIN et al., 2007) é de grande 

interesse o desenvolvimento de métodos analíticos para detecção da presença desses 

compostos no meio ambiente (VALERO-NAVARRO et al., 2007), além da 

investigação de métodos de tratamento para sua eliminação de matrizes aquosas. 

A remoção desses compostos em meio aquoso é uma tarefa complicada, devido 

a sua baixa concentração e caráter recalcitrante. A degradação biológica é difícil, uma 

vez que esses compostos não são utilizados por muitos micro-organismos como fonte de 

carbono e de energia no metabolismo celular (KORNMÜLLER et al., 1997), entretanto, 

a degradação pode ser alcançada por meio de métodos de tratamento terciário, como a 

oxidação química (CORLESS et al., 1990).  

Tecnologias de oxidação química envolvendo a utilização de ozônio isolado ou 

combinado com radiação UV e peróxido de hidrogênio foram testadas com sucesso 

(BELTRÁN et al., 1995a,b; 1996a,b) porém, o custo associado ao scale up foi muito 

elevado.  

Mill e colaboradores (1981) estudaram a degradação de benzo(a)pireno e 

benzo(a)antraceno em água (com adição de acetonitrila) com radiação solar e obtiveram 

resultados promissores. Os produtos primários de oxidação química foram 3,6- e 1,6-

quinonas e traço de 1,12-quinona.  
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A degradação de fluoreno, fenantreno e acenafteno utilizando vários processos 

oxidativos avançados foi investigada por Beltrán e colaboradores (1995a,b, 1996a,b).  

Produtos estáveis da fotólise foram derivados oxigenados, como alcoóis, cetonas, 

aldeídos e ácidos carboxílicos (BELTRÁN et al., 1996a). 

Outro estudo investigou a influência do pH na fotólise de sete HPA (TRAPIDO 

et al., 1995). Para a maioria dos HPA a taxa de degradação em solução alcalina foi mais 

lenta do que em meio ácido ou neutro. 

Investigações sobre a decomposição de 5 HPA em solução aquosa sob fotólise 

direta (254nm) foram efetuadas por Hautaniemi e colaboradores (1997). O objetivo 

principal foi elaborar o modelo matemático de diferentes POA para a decomposição de 

HPA baseado em 31 possíveis caminhos de reação. 

A oxidação de 3 hidrocarbonetos, fluoreno, fenantreno e acenafteno, com 

reagente de Fenton foi estudada por Beltrán e colaboradores (1998) que verificaram que 

taxas de remoção são maiores que a de outros sistemas avançados de tratamento, como 

o ozonização. 

A ozonização e o processo Fenton foram utilizados para o tratamento de solos 

contaminados por 11 HPA (GOI & TRAPIDO, 2004). Os autores observaram que esses 

processos foram eficazes não só na remoção de HPA com 3 anéis aromáticos como 

também HPA de 4 ou mais anéis. 

Kanel e colaboradores (2004) avaliaram a remoção de 3 HPA, fenantreno, 

antraceno e pireno, usando óxido de ferro e peróxido de hidrogênio e não identificaram 

produtos intermediários. Após 3 horas de reação a degradação de fenantreno, antraceno 

e pireno foi 73, 60 e 55% respectivamente. 

Outro estudo, realizado por Miller e Olejnik (2004), avaliou a degradação de 

benzo(a)pireno, criseno e fluoreno em solução aquosa usando ozônio. Os autores 

observaram que a maior taxa de degradação ocorreu em meio ácido e que a toxicidade 

referente aos subprodutos de reação requereu atenção especial. 

Investigações sobre a aplicação de processo fotocatalítico utilizando materiais 

semicondutores (ZnO e TiO2) para a remoção das concentrações residuais de vários 
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HPA dos lençóis freáticos foram realizadas por Vela e colaboradores (2012). Os autores 

verificaram que esse método é muito eficaz para a remoção desses compostos nas águas 

subterrâneas. Além disso, constataram que a fotocatálise oferece uma tecnologia boa e 

econômica como substituta de outros métodos convencionais para recuperação de água 

usando uma fonte de energia renovável, inesgotável e livre de poluição, a luz solar. 

Deste modo, os processos oxidativos avançados são, reconhecidamente, uma 

tecnologia alternativa ao tratamento de várias matrizes ambientais, sendo considerados 

como métodos promissores para remediação de solos contaminados e águas residuárias 

contendo micropoluentes orgânicos não biodegradáveis, como os HPA (RODRÍGUEZ 

et al., 2002). 

Deve-se ressaltar que são poucos os estudos encontrados na literatura com a 

degradação por processos oxidativos de HPA, devido à dificuldade experimental de se 

trabalhar com essas substâncias. Muitas são as dificuldades, como metodologia analítica 

para quantificação, baixa solubilidade e parcial volatilidade. 

 

3.1.2 Fármacos 

Ainda dentro do grupo dos micropoluentes, os fármacos são compostos naturais 

ou sintéticos utilizados para fins terapêuticos em humanos ou animais. Devido à 

crescente pesquisa e desenvolvimento de fármacos para a erradicação de doenças, sua 

produção aumentou rapidamente durante as últimas décadas, fazendo com que a 

preocupação com a presença desses compostos no meio ambiente se tornasse maior. A 

presença de fármacos em ambientes aquáticos começou a ser observada na década de 70 

e, desde então, diversos estudos têm sido realizados e revelam a presença de resíduos 

fármacos em várias partes do mundo (MELO  et al., 2009). 

Os produtos farmacêuticos representam mais de 4.000 moléculas em 10.000 

especialidades diferentes (BEAUSSE, 2004). São classificados de acordo com seu 

propósito, por exemplo, antipiréticos, analgésicos, reguladores lipídicos, antibióticos, 

anti-inflamatórios, antidepressivos, antiepiléticos, agentes quimioterápicos, 

contraceptivos e os reguladores endócrinos (MARTINS, 2009). Os fármacos são 

despejados, diariamente, em corpos hídricos via excreção humana/animal, via processos 
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de manufatura da indústria farmacêutica, além de disposição de produtos não utilizados 

ou com prazo de validade expirado (PETROVIC et al., 2006). Cabe ressaltar que, até 

95% dos ingredientes ativos administrados aos humanos e animais podem ser 

integralmente eliminados sem sofrer qualquer metabolização no trato digestivo 

(SARMAH et al., 2006), além disso, quando a molécula é em grande parte 

metabolizada, alguns dos produtos de degradação excretados podem permanecer 

bioativos (THIELE-BRUHN, 2003). 

Essas substâncias apresentam efeitos ecotoxicológicos no meio ambiente, por 

isso, são ambientalmente relevantes. O consumo contínuo desses compostos, mesmo em 

concentrações terapêuticas, representa uma ameaça para os organismos não alvos, que 

são expostos às substâncias ativas liberadas no ambiente (ROSA, 2008). Sahoo e 

colaboradores (2010) comprovaram que as bactérias, quando expostas a baixas doses de 

antibióticos vão gradualmente se tornando tolerantes e desenvolvem resistências. Dados 

conclusivos revelam que alguns fármacos promovem efeitos tóxicos adversos em 

organismos vivos, mesmo em baixas concentrações, destacando-se a genotoxicidade, ou 

seja, capacidade de causar alteração genética (ANDREOZZI et al., 2003). Portanto, 

existe um consenso na comunidade científica da ampla possibilidade de efeitos adversos 

que podem surgir à saúde humana pela presença de resíduos de produtos farmacêuticos 

na água (SANTOS et al., 2010). 

Além das questões já mencionadas, sabe-se muito pouco sobre os efeitos da 

exposição crônica em longo prazo, em diferentes organismos animais, a baixas 

concentrações desses compostos (BOXALL, 2004). Os organismos vivos estão expostos 

a uma ampla gama de fármacos residuais (JØRGENSEN & HALLING-SØRENSEN, 

2000), que podem interagir entre si, manifestando efeitos aditivos, antagônicos, 

sinérgicos, entre outros (SARMAH et al., 2006). 

Dentro dessa classe de micropoluentes destacam-se os antibióticos, em especial 

o sulfametoxazol (SMX) e a trimetoprima (TMP) que são amplamente prescritos e 

utilizados (LE-MINH et al., 2010). Esses antibióticos apresentam alto potencial de 

disseminação no ambiente devido ao uso por humanos e em criações animais intensivas, 

à rota de administração principalmente tópica ou oral e às baixas taxas de metabolismo 

no organismo (BOXALL  et al., 2004).  Por serem tão utilizados, esses antibióticos 

foram considerados, no Reino Unido, susbtâncias prioritárias para realização de estudos 
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de monitoramento ambiental, em razão do uso intenso, do potencial de transporte no 

ambiente e da toxicidade desses compostos (CAPLETON et al., 2006). A Figura 3.2 

representa a estrutura química e a Tabela 3.2 apresenta as propriedades físico-químicas 

desses antibióticos. 

  

(a) (b) 

Figura 3.2 Estrutura química dos antibióticos Sulfametoxazol (a) e Trimetoprima (b). 

 

Tabela 3.2 Parâmetros físico-químicos dos antibióticos sulfametoxazol e trimetoprima (HANSCH et al., 1995). 

Parâmetro Sulfametoxazol Trimetoprima 

Massa molar (g mol
-1

) 253,30 290,32 

pKa 
1,85 
5,60 

3,23 
6,76 

log Kow 0,89 0,91 

Pressão de vapor (mm Hg) 1,3 x 10
-7 7,52 x 10

-9 

O sulfametoxazol (4-amino-N-(5-metil-3-isoxazolil) benzenosulfonamida) é um 

antibiótico bacteriostático, da classe das sulfonamidas. As sulfonamidas foram os 

primeiros agentes antimicrobianos eficazes na prevenção e cura das infecções em seres 

humanos. Este composto apresenta estrutura análoga à do ácido para-aminobenzóico 

(PABA) e atua na bactéria competindo com o PABA em sínteses de ácido dihidrofólico, 

inibindo a enzima bacteriana dihidropteroato sintetase, diminuindo com isso a 

disponibilidade de folatos reduzidos, que são essenciais à síntese de ácidos nucleicos, 

que por sua vez, são fundamentais para a formação de DNA e RNA (CÓRDOVA et al., 

2003). Esse antibiótico é utilizado em medicina humana para o tratamento de bronquite 

e infecções urinárias (HOJVAT, 2008).  

A trimetoprima (2, 4 - diamino - 5- (3, 4, 5 - trimetoxibenzil) - pirimidina) é uma 

diamino-pirimidina sintética comumente prescrita como antibiótico com ação 

bacteriostática. Une-se reversivelmente à enzima bacteriana dihidrofolato redutase, 

inibindo a produção de ácido folínico (AKAY  & OZKAN, 2002; CÓRDOVA et al., 

2003). Esse composto é utilizado no tratamento de infecções do trato urinário, 

respiratório ou gastrointestinal.  
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O sulfametoxazol (SMX) e a trimetoprima (TMP) juntos agem sinergicamente, 

bloqueando duas enzimas que catalisam estágios sucessivos na biossíntese do ácido 

folínico no micro-organismo, sendo frequentemente eficaz contra germes que são 

resistentes a um deles isoladamente. Bactrim, Assepium, Qiftrim, Bacris, Trimexazol, 

Infectrim são exemplos de fármacos que apresentam como princípio ativo esses 

compostos. 

Alguns autores (GÓMEZ et al., 2010; VALCÁRCEL et al., 2011; PRIETO-

RODRÍGUEZ et al., 2013a,b) mostram que esses antibióticos têm sido detectados em 

águas superficiais e efluentes finais de estações de tratamento de água e esgoto em 

concentrações menores que ng L
-1

 e µg L
-1

. Heberer (2002) relatou a ocorrência de 

sulfametoxazol (até 410 ng L
-1

) em amostras de águas subterrâneas em Baden-

Württemberg, na Alemanha.  

Plantas de tratamento de águas residuárias urbanas são os principais pontos para 

liberação de antibióticos no meio ambiente (KORZENIEWSKA et al., 2013; 

MICHAEL et al., 2013), principalmente devido à ineficiência associada à remoção 

desses compostos por tratamento convencional, uma vez que as estações de tratamento 

não são projetadas para eliminar completamente esses poluentes específicos 

(DEBLONDE et al., 2011). Drillia e colaboradores (2005) ressaltam que o 

sulfametoxazol é resistente a biodegradação natural, sendo necessário um tratamento 

mais eficiente. Já a trimetoprima é apenas ligeiramente eliminada por tratamento de 

lodos ativados e reatores de leito fixo (GÖBEL et al., 2007). 

Uma vez que a remoção desses micropoluentes não é completa nos sistemas de 

tratamento, eles atingem os corpos hídricos acarretando vários problemas ambientais. 

Além da contaminação das águas, micro-organismos patogênicos, como bactérias, 

podem adquirir resistência a fármacos, principalmente antibióticos. Jørgensen & 

Halling-Sørensen (2000) relataram que a presença dos antibióticos no meio ambiente 

promove a resistência bacteriana aos próprios remédios, principalmente quandoas 

bactérias são expostas a baixas concentrações e durante tempo prolongado. Muitos 

estudos foram realizados e verificaram o desenvolvimento de colônias bacterianas 

resistentes a antibióticos em hospitais (KOLÁR et al., 2001), águas de subsolo 

(McKEON et al., 1995) e sedimentos marinhos (WU, 1995). 
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O aprimoramento das estações de tratamento de águas residuárias tem sido o 

foco das pesquisas recentes, as quais buscam utilizar tecnologias capazes de eliminar 

esses compostos, tais como, filtração com membrana (microfiltração, ultrafiltração, 

nanofiltração e osmose inversa) (MICHAEL et al., 2013; RIQUELME BREAZEAL et 

al., 2013), adsorção com carvão ativado (KIM et al., 2010; CARABINEIRO et al., 

2012;) e processo oxidativo avançado (HOMEM & SANTOS, 2011; MICHAEL et al., 

2013). 

Diferentes POA tem sido aplicado na degradação de SMX e TMP tais como 

ozonização (ROSAL et al., 2010), fotocatálise heterogênea com titânio (BARAN et al., 

2006), Fenton (BOREEN et al., 2004) e foto-Fenton (GONZÁLEZ et al., 2007). 

González e colaboradores (2007) verificaram que o processo foto-Fenton é uma 

forma de tratamento bem sucedida por melhorar a biodegradabilidade de efluentes 

contendo sulfametoxazol. González e colaboradores (2009) mostraram ainda que o uso 

de energia solar é uma opção interessante pois obtiveram resultados satisfatórios na base 

solar quando comparados com os resultados obtidos em escala laboratorial, utilizando 

lâmpadas. 

A ozonização foi testada para tratar uma solução de sulfametoxazol por Dantas e 

colaboradores (2008) e os resultados mostraram que a ozonização é um método 

eficiente para degradar esse antibiótico além de aumentar a biodegradabilidade.  

Trovó e colaboradores (2009) avaliaram a degradação fotocatalítica do 

sulfametoxazol, em água destilada e água do mar, por foto-Fenton solar e sugeriram que 

os intermediários formados na água do mar são diferentes daqueles em água destilada, 

uma vez que a toxicidade, avaliada utilizando Vibrio fischeri, aumentou na água do mar. 

Processos de fotocatálise e fotólise foram avaliados para a degradação dos dois 

antibióticos: sulfametoxazol e trimetoprima (ABELLÁN et al., 2009). Os autores 

verificaram que a degradação de SMX foi mais eficiente quando o catalisador estava 

presente na suspensão, entretanto, para TMP, a degradação alcançada pelos dois 

processos foi semelhante. 

A degradação da trimetoprima, em água desmineralizada e água do mar, por 

fotocatálise heterogênea utilizando TiO2 foi estudada por Sirtori e colaboradores (2010) 
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e foi verificado que  a TMP foi completamente eliminada em ambas as matrizes de água 

a uma taxa semelhante, porém a taxa de mineralização foi reduzida na água do mar, o 

que pode ser explicado pela presença de espécies inorgânicas que atuam como 

capturador de radical hidroxila, afetando diretamente a eficiência fotocatalítica. 

Cruz e colaboradores (2010) avaliaram a degradação dos compostos 

sulfametoxazol, trimetoprima e diclofenaco potássico por processos fotocatalíticos 

empregando TiO2 e ZnO e verificaram que o processo de fotocatálise heterogênea levou 

a uma degradação eficiente dos fármacos em solução aquosa, reduzindo sua 

concentração até níveis não detectáveis. 

O mecanismo de degradação do antibiótico sulfametoxazol foi estudado por 

Goméz-Ramos e colaboradores (2011) e os autores encontraram duas rotas principais de 

degradação, uma relacionada ao ataque molecular do ozônio e outra ao ataque do radical 

hidroxila, levando à formação de seis intermediários. 

Portanto, assim como para a degradação de HPA, os processos oxidativos 

avançados se mostraram eficientes e eficazes na degradação de micropoluentes 

originários da indústria farmacêutica. 

3.2 Processos Oxidativos Avançados 

 

3.2.1 Considerações Iniciais 

Nas últimas décadas, os processos oxidativos avançados têm sido alvo de vários 

estudos para a degradação de compostos orgânicos presentes na água, solo e efluentes 

industriais e domésticos. Essas tecnologias vêm sendo estudadas devido à baixa 

eficiência de remoção, elevado custo dos tratamentos existentes para remoção de 

compostos recalcitrantes, principalmente quando esses se encontram em baixas 

concentrações. Por esse motivo, os processos oxidativos avançados (POA) estão sendo 

considerados promissores para a remoção de poluentes em matrizes aquosas. 

A principal característica desses processos é a geração de radicais hidroxilas 

(HO
●
). A grande vantagem dos POA é que eles podem levar à mineralização dos 
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contaminantes gerando dióxido de carbono, água e íons inorgânicos, ou à transformação 

dos poluentes em substâncias menos prejudiciais ao meio ambiente (ANDREOZZI et 

al., 1999). 

Vários processos que produzem o radical hidroxila têm sido estudados, 

geralmente utilizando ozônio, peróxido de hidrogênio, associados ou não a irradiação na 

região UV, fotocatálise, reagente de Fenton e foto-Fenton (ZALAZAR et al.,2008; 

ROSAL et al., 2009; CRUZ et al., 2010; MOLINA et al., 2013; MORAVIA et al., 

2013; RUBIO et al., 2013; ORBECI et al., 2014). 

 

3.2.2 Histórico 

A utilização de processos oxidativos para tratamento de águas e desinfecção não 

é uma prática recente. Em 1886, De Meritens realizou o primeiro trabalho utilizando 

ozônio como desinfetante, entretanto, somente em 1973 utilizou-se pela primeira vez a 

terminologia “Tecnologia de Oxidação Avançada” (TEIXEIRA & JARDIM, 2004). 

Em 1972, Fujishima e Honda descreveram a redução da água gerando 

hidrogênio e oxigênio em uma suspensão contendo  TiO2 e em 1976 foi publicado o 

primeiro trabalho utilizando fotocatálise heterogênea na degradação de contaminantes, 

tanto em fase aquosa quanto gasosa (GÁLVEZ et al., 2001). 

De acordo com Teixeira e Jardim (2004), esses trabalhos foram o ponto de 

partida para que essas tecnologias fossem conhecidas e difundidas. A partir desses 

trabalhos pôde-se observar 4 etapas no desenvolvimento dos POA: durante a primeira 

etapa, entre 1976 e 1985, houve a publicação de poucos trabalhos científicos nessa área 

e ainda não se tinha uma visão da aplicação prática desses processos. Entre 1985 e o 

início da década de 90 ocorreu a segunda etapa, caracterizada pela preocupação 

crescente da comunidade científica internacional por temas relacionados ao meio 

ambiente e pela denominação dos POA como método universal para degradação de 

contaminantes orgânicos, por parte de um grande número de estudiosos. A terceira etapa 

aconteceu entre o meio e o final da década de 90, na qual ocorreu a disseminação de 

resultados contraditórios, gerando debates sobre a aplicação dos POA e enfatizou suas 

limitações e inconvenientes. Finalmente, a quarta etapa, que dura até os dias atuais, 
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caracteriza-se por uma visão mais conservadora e crítica das reais possibilidades dos 

processos oxidativos avançados. 

 

3.2.3 Princípio dos Processos Oxidativos Avançados 

Os processos oxidativos avançados (POA) se baseiam em processos físico-

químicos capazes de alterar profundamente as estruturas químicas dos poluentes. 

Embora façam uso de diferentes sistemas de reação, estes processos envolvem, 

principalmente, a geração de radicais hidroxila (HO
●
) (SARRIA et al., 2004; GARCÍA-

MONTAÑO et al., 2006), que são altamente oxidantes e não seletivos (PIGNATELLO 

et al., 2006; COMNINELLIS et al., 2008), além disso, os radicais hidroperoxila (HO2
●
) 

e radicais superóxido (O2
-●

) também são formados, porém, apresentam poder de 

oxidação menor que o radical HO
●
 (PERIN, 2010).  

Nos processos de oxidação química, as reações alteram a estrutura e as 

propriedades químicas das substâncias orgânicas. As moléculas orgânicas sofrem 

rupturas (MARCO et al., 1997) sendo transformadas de compostos de alta massa molar 

em compostos de baixa massa molar. Dessa forma, os POA, em geral, levam a um 

aumento da biodegradabilidade aeróbia (MEDEIROS et al., 2008; MITRE et al., 2012). 

Os POA podem ser divididos em sistemas homogêneos ou heterogêneos, com 

geração de radicais em sistemas irradiados ou não (SANTANA et al., 2003) de acordo 

com a Tabela 3.3. Nos POA homogêneos as reações ocorrem em sistema de uma única 

fase, com a ausência de catalisadores na forma sólida. Já nos POA heterogêneos, as 

reações ocorrem em sistema de mais de uma fase, apresentando catalisadores na forma 

sólida.  

Tabela 3.3 Sistemas típicos de POA (Adaptado de HUANG et al.,1993). 

Sistemas Com radiação Sem radiação 

Homogêneos 

O3/H2O2/UV 
O3/H2O2 

O3/UV 

H2O2/UV 
Fe

2+
/H2O2 

Fe
2+

/H2O2/UV 

Heterogêneos 
Catalisador/UV 

Catalisador/H2O2 
Catalisador/H2O2/UV 
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Embora façam uso de diferentes sistemas de reação, os processos oxidativos 

avançados são caracterizados pela produção de radicais HO
●
 (AZBAR et al., 2004; 

MELO et al., 2009). Cabe ressaltar que o poder oxidativo do processo utilizado está 

diretamente ligado a eficiência de geração do radical. 

Radicais HO
●
 são espécies extraordinariamente reativas, apresentam potencial 

de oxidação de 2,8 V em relação ao eletrodo padrão de hidrogênio, que é menor apenas 

que o do flúor, que é de 3,03 V (DOMÉNECH et al., 2001) e atacam a maioria das 

moléculas orgânicas com constantes de reação, usualmente, da ordem de 10
6
 -10

9
 M

-1
s

-

1
. Eles também são caracterizados pela pequena seletividade de ataque, que é um 

atributo proveitoso para um oxidante usado em tratamento de efluentes e outras 

aplicações ambientais (ANDREOZZI et al., 1999; LINDEN et al., 2007). 

Os radicais hidroxila podem reagir com os contaminantes por diferentes 

mecanismos, dependendo da estrutura química do composto a ser degradado: i) 

abstração de hidrogênio, ii) adição eletrofílica (substâncias que contenham insaturações 

e anéis aromáticos),  iii) transferência eletrônica e iv) reações radical-radical 

(ANDREOZZI et al., 1999; NEYENS & BAEYENS, 2003; NOGUEIRA et al., 2007).  

 

 Abstração de hidrogênio 

Os compostos orgânicos são oxidados pelo radical hidroxila por meio da 

abstração de hidrogênio gerando radicais orgânicos, que, em função da adição de 

oxigênio molecular, são transformados em radicais peróxido (Equações 3.1 e 3.2). Os 

radicais peróxido são intermediários que iniciam reações térmicas em cadeia levando a 

degradação à CO2, água e sais inorgânicos. Esse tipo de reação ocorre, geralmente, com 

hidrocarbonetos alifáticos. 

OHRHORH 2                                          (3.1) 

  22 ROOR                (3.2) 

 

 Adição eletrofílica 
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Radicais orgânicos são formados a partir da adição eletrofílica de radical 

hidroxila a compostos orgânicos que contêm ligações π (Equação 3.3). Geralmente 

ocorre com hidrocarbonetos insaturados ou aromáticos. 

                 (3.3) 

 

 Transferência eletrônica 

Quando reações de abstração de hidrogênio e adição eletrofílica são 

desfavorecidas, como no caso de hidrocarbonetos clorados (Equação 3.4), ocorre a 

reação de transferência de elétron. 

  OHRXHORX                                   (3.4) 

 

 Reação radical-radical 

Algumas reações radicalares podem ocorrer durante a oxidação (Equações 3.5 e 

3.6), porém, são indesejáveis uma vez que consomem o radical hidroxila, prejudicando 

a eficiência do processo de fotodegradação. 

222 OHHO                                     (3.5) 

OHHOHOOH 2222  
                                            (3.6)

 

Os processos oxidativos avançados apresentam como vantagem a potencial 

mineralização das substâncias presentes no efluente, podendo levar à mineralização 

completa ou a formas biodegradáveis. Além disso, esses processos são eficientes para 

uma grande gama de contaminantes e faixa de concentrações, removendo contaminantes 

presentes em nível traço (µg L
-1

) até faixas de maior amplitude (g L
-1

), têm forte poder 

oxidante, com cinética de reação elevada e podem ser realizados a pressão e temperatura 

ambiente (KUSIC et al., 2006; SAIEN & NEJATI, 2007). 
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As potencialidades oferecidas pelos POA podem ser exploradas para integrar os 

tratamentos biológicos, uma vez que muitas substâncias presentes em águas e efluentes 

são resistentes à oxidação biológica (MUÑOZ & GUIEYSEE, 2006; LAPERTOT et al., 

2006). Esses processos auxiliam na degradação de substâncias tóxicas ou refratárias, 

podendo ser acoplados como pré ou pós-tratamento de um processo biológico 

(ASSALIN et al., 2009; MASCOLO et al., 2010; OLLER et al., 2011). 

Existem algumas alternativas para o uso de processos oxidativos avançados 

juntamente com tratamentos biológicos (MASCOLO et al., 2010; OLLER et al., 2011). 

Primeiramente, quando o efluente é parcialmente biodegradável o POA pode ser usado 

como pré-tratamento do sistema biológico, visando aumentar a biodegradabilidade e 

potencializar a remoção da matéria orgânica no tratamento biológico. A segunda 

alternativa se aplica quando o efluente é biodegradável, nesse caso o POA pode ser 

utilizado após o tratamento biológico para a remoção da matéria orgânica residual 

(DQO) que não foi removida na etapa biológica. Uma terceira opção seria colocar o 

POA como intermediário entre dois tratamentos biológicos aeróbios, tanto para 

aproveitar as vantagens de remover a matéria orgânica recalcitrante, que não foi 

removida na primeira etapa biológica, como para aumentar a biodegradabilidade do 

efluente para a segunda etapa biológica (CHIDAMBARA RAJ e QUEN, 2005). 

Embora os processos oxidativos apresentem significativas vantagens sobre os 

métodos convencionais de tratamento, eles apresentam algumas desvantagens, não 

podendo ser utilizado no tratamento de qualquer tipo de resíduo (FUJISHIMA e 

XINTONG, 2009). Segundo Doménech e colaboradores (2001) e Morais (2005), 

existem condições que limitam o uso dos POA, dentre as quais é possível destacar:  

 Os processos podem não estar em escala apropriada; 

 Os custos podem ser elevados, principalmente devido ao consumo de energia; 

 Em raros casos, quando há formação de subprodutos de reação, estes podem 

ser tóxicos. 

Embora nem todos os POA estejam disponíveis em escala apropriada, grandes 

avanços tecnológicos nos últimos anos têm permitido o desenvolvimento de vários 

sistemas comerciais de tratamento (SILVA et al., 2013). 
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3.2.4 Radiação UV 

A radiação ultravioleta (UV) é uma pequena porção da radiação total recebida 

do sol. Foi descoberta em 1801 pelo físico alemão Johann Wilhelm Ritter. No espectro 

das ondas eletromagnéticas provenientes do sol, a radiação ultravioleta (UV) está entre 

os raios-X e a luz visível (Figura 3.3). A radiação UV é a parte do espectro 

eletromagnético referente ao comprimento de onda entre 100 e 400 nm. A região UV 

pode, ainda, ser dividida em 3 faixas, conforme a intensidade com que a radiação é 

absorvida pelo O2 e pelo O3. 

 

Figura 3.3 Espectro eletromagnético da radiação (Adaptado de ICNIRP, 2007) 

Os raios UV-C, compreendidos na faixa de 100 a 280 nm, são considerados os 

mais perigosos antes deles penetrarem a superfície terrestre, entretanto, são filtrados 

pela camada de ozônio e são impedidos de entrar em contato com a superfície terrestre. 

Os raios UV-B se localizam na faixa de 280 a 320nm, sendo que a maior parte é 

absorvida pela camada de ozônio na atmosfera, contudo, são prejudiciais à saúde 

humana, causando queimaduras e câncer de pele. A radiação UV-A, conhecida como 

"UV de onda longa" ou "luz negra", representa a maior parte dos raios UV emitidos 

pelo sol, sofrendo pouca absorção pelo ozônio, encontra-se na faixa de 320 a 400 nm.  

Essa radiação é importante para sintetizar a vitamina D no organismo, porém o excesso 

de exposição pode causar queimaduras e, a longo prazo, causa o envelhecimento 

precoce (RIBEIRO, 2004; GUARATINI et al., 2009). 
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Segundo Cavalcante (2005), as faixas UV-A e UV-C são mais usadas em 

aplicações ambientais. A radiação UV-A, também conhecida como radiação de ondas 

longas, tem seu pico de emissão em 365 nm e algumas em 350 nm. A radiação UV-C, 

também conhecida como radiação de ondas curtas, e usada para desinfecção de águas e 

efluentes, cujo pico de emissão encontra-se, aproximadamente, em 254 nm (CASTRO, 

2004). 

Para o tratamento de água com radiação UV, alguns níveis de concentração 

máxima são recomendados (EDSTROM INDUSTRIES, 2003), conforme  Tabela 3.4. 

Tabela 3.4 Requisitos de qualidade da água para desinfecção com radiação UV (Adaptado de EDSTROM 

INDUSTRIES, 2003). 

Características da água 
Nível máximo permitido para  

tratamento de água com UV 

Turbidez (NTU) 5 

Sólidos Suspensos (mg L
-1

) 10 

Ferro (mg L
-1

) 0,3 

Manganês (mg L
-1

) 0,005 

pH 6,5 - 9,5 
 

A radiação UV, sozinha, ataca e decompõe algumas moléculas orgânicas pela 

clivagem de ligações e geração de radicais, esse processo é conhecido como fotólise 

direta. Nesse processo, o contaminante alvo deve absorver a radiação incidente, 

resultando em reações que levam a sua degradação a partir de seu estado eletrônico 

excitado, ou o retorno do contaminante ao seu estado fundamental (VASCONCELOS & 

GOMES, 2009), entretanto, normalmente esse processo ocorre a uma taxa muito baixa. 

Arslan e Balcioğlu (1999) avaliaram a descoloração de um efluente de tinturaria por 

irradiação UV e observaram que ela ocorria muito lentamente. Goi e Trapido (2002) 

verificaram que a exposição de um efluente sintético à radiação UV resultou em 

degradação muito lenta dos poluentes. 

A utilização da radiação ultravioleta na desinfecção é eficiente na maioria das 

vezes, além disso, não requer transporte e armazenamento de produtos químicos e é um 

processo de fácil operação, entretanto, os sólidos suspensos e a turbidez podem 

interferir na eficiência da desinfecção (HILSDORF, 2002). 
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Os primeiros trabalhos com radiação ultravioleta (UV) remontam ao final do 

século XIX, quando os ingleses Downey e Blount avaliaram e descreveram os efeitos 

germicidas da radiação solar (SCHEIBLE & BASSELL, 1981). Entretanto, com o 

advento da cloração, por volta de 1900, o interesse na aplicação de radiação ultravioleta 

diminuiu devido ao pouco conhecimento da tecnologia (ALVES, 2003).  

Em meados da década de 70, Oliver e Cosgrove (1975) realizaram um estudo 

piloto no qual se utilizou a radiação UV na desinfecção de efluentes secundários de uma 

estação de tratamento de esgotos. No mesmo período, no Brasil, os estudos de Campos 

e Pizzirani (1977), realizados em laboratório, mostraram a aplicabilidade da radiação 

ultravioleta na desinfecção de esgotos sanitários decantados. 

Os estudos mais recentes têm mostrado uma preocupação não só em avaliar a 

eficiência dos sistemas, mas também em entender a relação dos fatores tais como: a 

transmissão da radiação através dos efluentes, a quantificação da intensidade de 

radiação, a interferência dos diferentes tamanhos de partículas e o comportamento 

hidrodinâmico dos fotorreatores (SANCHES et al., 2011; SONG et al., 2013; 

SLADKOVA et al., 2014).  

 

 

3.2.5 Fotólise do Peróxido de Hidrogênio (H2O2/UV) 

Dentre os vários processos oxidativos, o processo baseado na combinação da 

ação da luz ultravioleta e o peróxido de hidrogênio, H2O2/UV, é o mais antigo 

(LITTER, 2005). O H2O2 é a fonte mais comum de radicais HO
●
, seja por sua 

decomposição catalítica na presença de íons metálicos ou de óxidos semicondutores, ou 

por irradiação com luz ultravioleta (UV).   

Esse processo tem sido utilizado com êxito na remoção de vários contaminantes 

presentes em águas e efluentes industriais, incluindo compostos organoclorados 

(KRALIK et al.,2010), pesticidas organofosforados (BADAWY et al., 2006; 

OLIVEIRA, 2011) e aromáticos (SAIEN et al., 2012), fenóis e clorofenóis (KARCI et 

al., 2014), corantes (MURUGANANDHAM & SWAMINATHAN, 2006; CHANG et 

al., 2010) e intermediários farmacêuticos (WOLS et al., 2013). 
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Segundo Teixeira e Jardim (2004), o mecanismo mais aceito para a fotólise do 

H2O2, com comprimento de onda inferior a 280nm, é a quebra da molécula em radicais 

hidroxila, com um rendimento de dois radicais HO
●
 para cada molécula de H2O2. As 

Equações 3.7 a 3.9 mostram a formação do radical HO
●
 e a oxidação de um composto 

R. 

 HOhOH 222                                    (3.7)  

2222 OOHHOOOH  
              (3.8)

 

oxidados produtos 2   ROHHORH             (3.9)
 

Uma grande vantagem do processo H2O2/UV é a geração de dois radicais 

hidroxilas por molécula de peróxido fotolisada, além disso, não necessita de uma etapa 

de separação de sólidos após o processo, uma vez que não são adicionados catalisadores 

durante o tratamento. Dentre outras vantagens, o peróxido é comercialmente disponível, 

possui estabilidade térmica, pode ser estocado e apresenta alta solubilidade na água 

(DANESHVAR et al., 2004). Por outro lado, o H2O2 apresenta baixo coeficiente de 

absortividade em 254 nm, sendo esta a maior desvantagem deste processo (HÖFL et al., 

1997). Neste comprimento de onda, a absortividade molar do peróxido de hidrogênio é 

de apenas 20 L mol
-1

cm
-1

, o que proporciona pequena geração de radicais hidroxila 

(PARSONS, 2004). Por esse motivo, uma grande quantidade de H2O2 é necessária para 

tratar efluentes com o processo H2O2/UV. 

Segundo Andreozzi e colaboradores (1999), a fotólise do H2O2 em meio aquoso 

depende do pH e cresce a medida em que condições mais alcalinas são usadas, devido 

ao alto coeficiente de absortividade molar do ânion HO2
-
. Todavia, em baixos valores de 

pH (na faixa de 2,5-3,5) o efeito dos capturadores de radicais, especialmente o de íons 

carbonatos e bicarbonatos, é anulado (GOGATE e PANDIT, 2004a,b). As Equações 

3.10 e 3.11 apresentam as reações desses capturadores com o radical hidroxila (CRUZ, 

2000). 

  3

2

3 COHOCOHO                              (3.10) 

  323 COOHHCOHO             (3.11)
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Além desses capturadores de radical, o próprio peróxido pode atuar capturando o 

HO•, produzindo o radical hidroperoxila (HO2
●
), reduzindo a eficiência do processo 

(Equação 3.12). 

  2222 HOOHHOOH                               (3.12) 

Devido à atuação como sequestrador de radical, a concentração do peróxido de 

hidrogênio adicionada ao meio deve ser cuidadosamente determinada, além disso, 

formas de adição de H2O2 têm sido analisadas. Bandara e colaboradores (1997) fizeram 

experimentos adicionando peróxido ao longo da reação, ao invés de adicionar toda 

quantidade no início, e observaram que a taxa de mineralização aumentou. Este 

comportamento pode ter sido ocasionado pelo fato do H2O2, mesmo em condições 

ótimas de operação, poder atuar como capturador de HO
●
, e ainda pela forte ocorrência 

de intermediários, o que dificulta o alcance do estado pseudo-estacionário.  

 

3.2.6 Fenton e Foto-Fenton 

Em 1894, o químico Henry Fenton relatou a oxidação catalítica de ácido 

tartárico na presença de sais ferrosos e peróxido de hidrogênio (FENTON, 1894), porém 

apenas 40 anos após esse relato foi proposto um mecanismo para essa reação baseado na 

geração de radical hidroxila (HABER & WEISS, 1934). Essa reação foi então chamada 

de Fenton e os reagentes utilizados, sais ferrosos e peróxido de hidrogênio, de reagente 

de Fenton em homenagem ao químico supra citado (ENGWALL et al.,1999; HUSTON 

& PIGNATELLO, 1999). 

Apesar de descoberto há mais de 100 anos, o reagente de Fenton só começou a 

ser aplicado para destruição de substâncias orgânicas após os anos 60. Até os anos 90 

poucos eram os trabalhos utilizando reação de Fenton para tratamento de efluente, a 

destacar Eisenhauer (1964) que aplicou o Fenton na indústria e Barbeni e colaboradores 

(1987) que realizaram o primeiro trabalho utilizando Fenton para a degradação de 

clorofenóis. Atualmente, vários trabalhos apresentam aplicabilidade do processo Fenton 

e foto-Fenton para diferentes tipos de contaminantes e matrizes, incluindo pesticidas 

(VILAR et al., 2012), lixiviado de aterro (UMAR et al., 2010, SILVA et al., 2013), 
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efluentes têxteis (PUNZI et al., 2012, BLANCO et al., 2014), corantes (PRATO-

GARCIA & BUITRÓN, 2013; AYODELE & TOGUNWA, 2014), fármacos (YAMAL-

TURBAY et al.,  2013; ORBECI et al., 2014). 

A reação de Fenton se caracteriza pela dissociação do oxidante e a formação de 

radicais hidroxila altamente reativos, que atacam e destroem os poluentes orgânicos, em 

meio ácido (NEYENS et al., 2003). A Equação 3.13 descreve a reação de Fenton. 

  HOOHFeOHFe 3

22

2
                                    (3.13) 

O radical hidroxila pode reagir com o íon Fe
2+

 (Equação 3.14), o qual é 

considerado um capturador de radical, ou com o poluente orgânico (Equação 3.15), 

reação desejada, causando sua decomposição química.  

  OHFeFeHO 32
                           (3.14) 

oxidação de produtos RHHO
  

                         (3.15)
 

Para manter o ciclo da reação é necessário que o íon Fe
3+

 seja convertido 

novamente a íon Fe
2+

 para favorecer a reação apresentada na Equação 3.13. A 

regeneração é realizada por meio da decomposição catalítica do H2O2 pelo íon férrico 

(Fe
3+

), segundo as Equações 3.16 e 3.17 que, por sua vez, pode reagir novamente com o 

H2O2 gerando os radicais HO
●
, conforme a Equação 3.13. 

  HHOFeOHFe 2

2

22

3
            (3.16) 

2

2

2

3 OHFeHOFe  
            (3.17)

 

Segundo Malik e Saha (2003) e Chu e colaboradores (2004), existem duas fases 

durante a degradação do poluente pelo reagente Fenton. A fase inicial é altamente ativa 

e curta. Nessa fase ocorre a oxidação da maior parte dos poluentes e são gerados os 

intermediários. Na primeira fase, aproximadamente todo radical hidroxila é gerado e 

uma grande fração do peróxido de hidrogênio e dos íons ferrosos é consumida, 

predominando a reação apresentada na Equação 3.13 (BURBANO et al., 2005). 
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A segunda fase é caracterizada pela queda na taxa de degradação, contribuindo 

pouco para a degradação total. Nessa fase, a reação predominante é a representada pela 

Equação 3.16, já que, nesta fase, o íon férrico prevalece no sistema, gerando radicais 

hidroperoxila, que continuam decompondo os poluentes, contudo, apresentam baixa 

capacidade de oxidação comparada a do radical hidroxila (MALIK e SAHA, 2003). 

A maior vantagem do processo Fenton é que os reagentes apresentam baixo 

custo. Além disso, não necessita de aparatos complicados e apresenta simplicidade de 

operação e caráter homogêneo. Porém, as limitações de pH e a formação de precipitados 

coloidais de hidróxido férrico são as maiores dificuldades para a aplicação desse 

processo (FREITAS, 2008). 

Quando assistida por radiação ultravioleta ou visível, a reação de Fenton passa a 

ser chamada de foto-Fenton e apresenta uma eficiência de degradação ainda maior, em 

razão da fotorredução de íons férricos, que leva à formação de quantidades adicionais de 

radical hidroxila (Equação 3.18). Neste caso, além de se ter a geração de dois mols de 

radical hidroxila para cada mol de peróxido inicialmente decomposto, fecha-se um ciclo 

catalítico que maximiza a eficiência do sistema (NEYENS et al., 2003). 

  HOFehOHFe 22)(                             (3.18) 

Essa reação é catalítica e dependente do comprimento de onda da luz, sendo que 

a geração de íons ferroso e radical hidroxila diminui com o aumento do comprimento de 

onda. De acordo com Mesquita (2004), os comprimentos de onda entre 300 e 400 nm 

são os mais importantes nas reações de foto-Fenton. Além disso, pode ocorrer a reação 

Fenton, na qual o Fe
2+

 gerado no processo foto-Fenton reage, gerando radicais hidroxila 

adicionais, acelerando a remoção dos contaminantes.  

Além da reação de foto-redução do Fe
3+

 a Fe
2+

, ocorre também, no processo 

foto-Fenton, a foto-descarboxilação do complexo carboxilato férrico e a fotólise do 

H2O2. 

 Foto-descarboxilação do complexo carboxilato férrico: Íons Fe
3+

 formam 

complexos estáveis e pares de íons associados com carboxilatos e 

policarboxilatos, que são formados durante a oxidação fotocatalítica de 
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poluentes orgânicos, gerando compostos carboxilatos férricos. Esses 

complexos são fotoquimicamente ativos e geram Fe
2+

 quando irradiados 

como mostra a Equação 3.19. 

  RCOFehRCOFe 2

22

2

3 )(       (3.19) 

 Fotólise do H2O2: a ocorrência de quebra da molécula de H2O2 pela irradiação 

UV é pequena quando estão presentes no meio reacional complexos de ferro. 

A cisão da molécula de peróxido de hidrogênio gera dois radicais hidroxila, 

segundo a Equação 3.7. 

Quando se trabalha com foto-Fenton alguns pontos devem ser observados: 

 As reações são realizadas em sistemas homogêneos, representando uma 

importante vantagem em comparação com os processos baseados na 

irradiação de um fotocatalisador sólido suspenso em uma mistura (WILL et 

al., 2004), como no caso da fotocatálise; 

 Estruturas aromáticas e heterocíclicas são destruídas de forma preferencial e 

mais rápida do que as alifáticas (MALETZKY & BAUER, 1998); 

 A eficiência desse processo é prejudicada pela presença de quantidades 

significativas de sólidos suspensos (SAFARZADEH-AMIRI et al., 1997); 

 Comparado ao processos H2O2/UV e Fenton, o foto-Fenton apresenta a maior 

eficiência de degradação de poluentes e de utilização do H2O2 (ARSLAN & 

BALCIOĞLU, 1999; GOI & TRAPIDO, 2002); 

 A fotólise dos complexos de Fe
3+

 regenera íons ferrosos, fazendo com que a 

reação de Fenton em fase clara requeira dosagens menores de sal ferroso se 

comparado ao processo em fase escura (GOI e TRAPIDO, 2002); 

 Alguns compostos resistentes à oxidação por Fenton, como os ácidos acético, 

maleico e oxálico, formam complexos fotoativos com o Fe
3+

. Estes 

complexos sofrem foto-descarboxilação, resultando na remoção e 

mineralização dos ácidos (SAFARZADEH-AMIRI et al., 1997; KAVITHA 

& PALANIVELU, 2004); 
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 Mesmo que o poluente-alvo não possua alta absortividade molar, em alguns 

casos, pode ocorrer, durante a reação de foto-Fenton, a formação de 

intermediários que absorvam fortemente a luz UV. O acúmulo destes 

intermediários pode provocar o declínio da taxa de reação do poluente-alvo 

devido à competição pela luz UV disponível e pelos radicais hidroxila 

(SUNDSTROM et al., 1989). 

 

 Fatores que influenciam o processo Fenton e foto-Fenton 

Alguns fatores podem influenciar os processos Fenton e foto-Fenton, como a 

concentração inicial dos íons ferrosos, a concentração de peróxido de hidrogênio, o íons 

de ferro utilizado (Fe
2+

 ou Fe
3+

), pH, entre outros. 

O aumento da concentração de ferro leva a maiores taxas de remoção dos 

poluentes até um certo ponto, a partir do qual posteriores incrementos dessa variável 

não provocam efeito algum. Por outro lado, uma grande quantidade de ferro contribui 

para o aumento do teor de sólidos dissolvidos e para a diminuição da translucidez do 

efluente, o que é prejudicial ao processo foto-assistido. 

Cabe ressaltar que ferro em excesso acelera a recombinação dos radicais 

hidroxila. Portanto, deseja-se que a concentração de ferro seja tal que minimize a 

recombinação do radical hidroxila e a produção de lodo proveniente dos complexos 

hidroxilados (GHALY et al., 2001). 

Atualmente tem se buscado trabalhar com baixas concentrações de ferro devido 

aos limites de descarte desse composto imposto pelas diferentes legislações ambientais, 

para que não haja necessidade de remoção do mesmo, uma vez que após o tratamento 

recomenda-se a realização de coagulação química a fim de manter concentração de ferro 

dentro dos limites da legislação. No Brasil, a legislação atual define 15 mg L
-1

 como o 

limite para descarte de ferro, segundo a resolução CONAMA 430 (CONAMA, 2011), 

porém, em países como Portugal, a norma é mais restritiva apresentando um limite de 

descarte de ferro de 2 mg L
-1

, segundo o Decreto-Lei nº 236 (DECRETO-LEI, 1998). 
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O aumento da concentração de peróxido de hidrogênio também favorece esses 

processos, entretanto, a adição excessiva não incrementa o desempenho do processo 

podendo ainda provocar a redução da eficiência, uma vez que esse reagente, estando em 

excesso, funciona como sequestrador de radical hidroxila, como mostra a Equação 3.12 

(CHAMARRO et al., 2001; MALATO et al., 2009). Dessa maneira, para cada tipo de 

efluente é necessária a investigação da concentração adequada de peróxido de 

hidrogênio. 

A dosagem de peróxido de hidrogênio deve ser ajustada de forma que seja 

totalmente utilizada, pois seu excesso pode acarretar reações não produtivas, levando à 

queda na eficiência. A taxa de adição de peróxido no meio também influencia a reação. 

Segundo Cavalcante (2005), fazer adições de peróxido durante o processo ao invés de 

adicioná-lo todo no início da reação pode ser uma alternativa para evitar a captura do 

radical e a queda na eficiência de degradação. 

O íon ferro utilizado no processo também afeta a reação de Fenton e foto-

Fenton. Em muitas aplicações não há muita diferença quando se utiliza sais ferrosos ou 

férricos. Entretanto, muitos pesquisadores sugerem que se inicie a reação com íon 

ferroso, para evitar a fase lag, período na qual a remoção de poluentes é quase nula. 

Essa fase ocorre quando Fe
3+ 

é utilizado no inicio da reação. É um período de conversão 

do Fe
3+

 a Fe
2+ 

para posterior formação do radical hidroxila e degradação do poluente. 

Ao comparar a adição isolada de Fe
2+ 

ou Fe
3+ 

e a adição de uma mistura desses íons, Lu 

e colaboradores (1997) sugeriram que a sequência mais eficiente seria Fe
2+

 > (Fe
2+

 + 

Fe
3+

) > Fe
3+

. 

O pH é um parâmetro que afeta significativamente a degradação do poluente 

quando se trabalha com processo Fenton e foto-Fenton. O pH do meio reacional afeta a 

oxidação dos compostos orgânicos, tanto inibindo a formação do radical hidroxila como 

alterando a forma do catalisador. O pH entre 2,8 e 3,0 tem se mostrado como valor 

ótimo de operação para a maioria das aplicações (ANDREOZZI et al., 1999;  LANGE 

et al., 2006). 

Nos sistemas irradiados, as espécies hidrolíticas do ferro são fotolisadas, sendo 

que o pH determina a espécie de ferro presente no meio reacional. Em pH abaixo de 2,5 

a velocidade de degradação diminui apesar das espécies de ferro permanecerem 
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solúveis, pois alta concentração de H
+
 pode sequestrar radicais hidroxila. Já em pH 2,5 

– 5,0 a espécie FeOH
2+ 

é predominante e sua atividade é maior que as das outras 

espécies de ferro, ela absorve luz significativamente na faixa UV e produz radical 

hidroxila com eficiência, provavelmente por isso se obtenha melhores resultados nessa 

faixa de pH (MALIK & SAHA, 2003). Em pH superior a 4 ocorre formação de 

hidróxidos de ferro, precipitando o Fe
3+

 e diminuindo a concentração de Fe
2+

, 

minimizando a interação com o peróxido de hidrogênio e a produção de radical HO
●
 

(PÉREZ  et al., 2002; GOGATE & PANDIT, 2004a,b). A Figura 3.4 apresenta as 

espécies de ferro em diversos pH. 

 

Figura 3.4 Especiação dos complexos de ferro(III) em função do pH da solução aquosa ([Fe3+]TOT = 1mM; T = 25ºC) 

(MACHULECK, 2007). 

A estreita faixa de pH em que é máxima a eficiência da reação de Fenton e fofo-

Fenton é uma das grandes limitações do processo, pois há necessidade de ajuste de pH, 

além da necessidade de neutralização antes do descarte em corpos d’água. Uma forma 

de superar a limitação em relação ao pH é a utilização de complexos de ferro, visando 

sua estabilização até valores de pH próximos à neutralidade (HUANG et al., 2012; 

BATISTA & NOGUEIRA, 2012; TROVÓ et al., 2012; CARRA et al., 2014a; 

MIRALLES-CUEVAS et al., 2014). 

 

3.2.6.1 Complexos de Ferro 

Uma alternativa para realização de reação de foto-Fenton em pH mais elevado é 

a utilização de complexos orgânicos de ferro. O emprego desses complexos tem sido 

destacado como vantajoso devido à estabilidade do ferro em uma faixa de pH mais 

ampla em relação àquela na ausência de complexos (NOGUEIRA et al., 2007). 
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Segundo Monteagudo e colaboradores (2010 a,b), esse processo se baseia na 

geração de espécies intermediárias altamente reativas como o radical hidroxila (HO
●
), 

oxigênio singleto (
1
O2) e radical superóxido (O2

-●
) e proporciona uma fonte de baixo 

custo para a geração das espécies radicalares citadas. 

Além do aumento da faixa de pH, os complexos de ferro permitem expandir a 

gama útil do espectro UV, aumentando a eficiência de absorção da luz. O peróxido de 

hidrogênio tem um máximo de absorção a 220 nm e só pode absorver fótons abaixo de 

320 nm, já o ferrioxalato, que é o complexo de ferro mais estudado, é capaz de estender 

a banda de absorção até 500 nm (MONTEAGUDO et al., 2012). Esta característica 

espectral dos complexos de ferro é muito interessante quando se utiliza a luz solar, pois 

a radiação visível compreende a maior parte do espectro solar. O processo foto-Fenton 

utilizando ferrioxalato e luz solar é de 25 a 45 vezes mais eficiente na degradação de 

poluentes orgânicos do que processos empregando Fe
2+

/H2O2/UV ou TiO2/H2O2/UV 

(SAFARZADEH-AMIRI et al., 1996 a,b; PIGNATELLO et al., 1999).  

Os complexos com Fe
3+

 são formados com policarboxilatos (oxalato, malonato e 

citrato) e sofrem rápida reação fotoquímica sob irradiação solar, gerando Fe
2+

 (ZEEP et 

al., 1992; HUSTON & PIGNATELLO, 1996). O ferrioxalato de potássio (FeOx) tem 

sido amplamente utilizado em processos foto-Fenton (KATSUMATA  et al.,  2010; 

CHAUDHURI  et al., 2013a,b; WELLER et al., 2013), ele é sensível a irradiação para 

comprimentos de onda entre 200 e 500 nm, gerando Fe
2+

 e CO2 em meio ácido, com 

rendimento quântico conhecido (Equação 3.20 a 3.22). 

                        (3.20) 

                          (3.21) 

        (3.22) 

O rendimento quântico é a medida da eficiência fotônica de uma reação 

fotoquímica e é definido como o número de mols de um produto formado, ou reagente 

consumido, por número de mols de fótons absorvidos (HATCHARD & PARKER, 

1956). Na reação de foto-Fenton, o rendimento quântico de geração de Fe
2+

 é 

relativamente baixo, em torno de 0,14 em 313 nm. Na presença de ferrioxalato, o 

  42

2

242

3

342 ])([])([ OCOCFeOCFe h

  22242 2 OCOOOC

2

2

42

2

242

3

34242 2])([])([ COOCOCFeOCFeOC  
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rendimento quântico passa a ser 1,24 em 300 nm. O Fe
2+ 

formado reage com o peróxido 

de hidrogênio, gerando os radicais hidroxila , conforme Equação 3.23 (KWAN & CHU, 

2003). 

  HOOHOCIIIFeOHOCIIFe ))(())(( 4222342                            (3.23) 

Outra vantagem quando se trabalha com foto-Fenton mediado por ferrioxalato 

está relacionada à formação de radicais (HISLOP & BOLTON, 1999). O radical HO
●
 

ataca o composto orgânico formando outros radicais (Equação 3.24). Nas reações de 

foto-Fenton, esses radicais reagem com o oxigênio formando o radical hidroperoxila 

(Equação 3.25) que também atua no POA, porém apresenta um poder oxidativo menor 

que o do radical hidroxila. Na presença de ferrioxalato não ocorre a formação de 

radicais menos oxidantes e sim a geração contínua de Fe
2+

, conforme Equação 3.26, que 

reage rapidamente com peróxido de hidrogênio (reação de Fenton). 

OHROHHROHHO 2             (3.24) 

  22 HOROOROH                                                                                                    (3.25)
 

    42

2

42

23

342 2)( OHCOCFeROOCFeROH                                   (3.26) 

Normalmente, a razão molar estequiométrica ferro-oxalato mais eficiente é de 

1:3 (PIGNATELLO et al., 2006; MONTEAGUDO et al., 2010c). No entanto, quando a 

proporção molar é inferior a três, o sistema estará com oxalato insuficiente e pode 

ocorrer a redução do rendimento de regeneração do íon ferroso. 

É importante ressaltar que, o uso de complexos orgânicos de ferro aumenta a 

concentração de matéria orgânica no sistema, e esse fato poderia ser considerado uma 

desvantagem, entretanto, tem-se verificado que o aumento da concentração de matéria 

orgânica não prejudica o sistema, uma vez que os ligantes são totalmente mineralizados 

durante o processo (LEE et al., 2003). 

O processo mediado por ferrioxalato tem sido estudado para degradação de 

diversos poluentes como clorofenóis (KUSIC et al., 2011 a,b), corantes (CHENG et al., 

2011), poluentes emergentes (KLAMERTH et al., 2011), efluente vinícola 

(MONTEAGUDO et al., 2012), pesticidas (CHAUDHURI et al., 2013b), compostos 
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farmacêuticos (TROVÓ et al., 2012; MONTEAGUDO et al., 2013; BATISTA et al., 

2014), entre outros. 

Outros complexos de ferro também podem ser utilizados na reação de foto-

Fenton modificada, como por exemplo, o ferro-citrato ou o EDDS. O ferro-citrato 

apresenta rendimento quântico de formação de Fe
2+

 um pouco menor do que o 

ferrioxalato, porém, esse composto é menos tóxico e pode ser usado em altos valores de 

pH (até pH = 9) (NOGUEIRA et al., 2007). Batista e colaboradores (2014) investigaram 

o uso de diferentes complexos de ferro na degradação de antibióticos e verificaram que 

a presença de ferrioxalato tinha um efeito maior na degradação do composto quando 

comparado com ferro-citrato ou complexos de ferro com a água. 

 

3.2.7 Fotocatálise Heterogênea 

O processo conhecido como fotocatálise heterogênea gera radical hidroxila 

através da irradiação de um fotocatalisador, geralmente um semicondutor inorgânico, 

com luz ultravioleta em comprimento de onda abaixo de 400 nm.  

Esse processo se baseia na absorção de energia de fótons provenientes da 

radiação UV pelo fotocatalisador. Os fotocatalisadores possuem 2 regiões energéticas: a 

banda de valência (BV), região de energia mais baixa, onde os elétrons não possuem 

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

elétrons são livres para se moverem através do sólido, resultando em uma condutividade 

elétrica, sendo que entre essas duas regiões existe a zona de “band-gap”. A energia de 

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

menor para outra de maior energia, criando o par elétron/lacuna propiciando as reações 

de degradação. 

A escolha do fotocatalisador é de suma importância sendo que os critérios para 

selecionar um bom semicondutor são: um adequado potencial redox da banda de 

valência, de modo que seja suficientemente positivo para promover facilmente a 

mineralização da matéria orgânica; sua foto ativação deve situar-se dentro, ou nas 

proximidades, do intervalo de radiação UV–Visível; deve apresentar resistência à 

fotocorrosão, baixa toxicidade e elevada área específica (NOGUEIRA e JARDIM, 
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1998; DOMÈNECH et al., 2001; RODRÍGUEZ et al., 2006). Além disso, Feltrin 

(2010) acrescenta que o semicondutor deve apresentar alta eficiência quântica e alta 

estabilidade química. A literatura menciona diversos catalisadores semicondutores 

usados em fotocatálise, como TiO2, ZnO, Fe2O3, kaolin, SiO2, ZnS, CdS, V2O5 e Al2O3 

(FELTRIN, 2010; LI et al., 2012; TIAN et al., 2012; HELALI et al., 2013; KHANNA 

& SHETTY, 2014).  

O dióxido de titânio (TiO2) é o fotocatalisador mais utilizado na degradação de 

compostos orgânicos presentes em água e efluente. A escolha do TiO2 está relacionada 

ao fato desse ser atóxico, apresentar baixo custo e estabilidade química numa ampla 

faixa de pH, ser muito resistente a fotocorrosão e ativo a temperatura ambiente, além da 

possibilidade de imobilização sobre suportes e ativação por luz solar (GUIMARÃES et 

al., 2010; NAKAMURA & VAZ, 2011). Esse fotocatalisador tem sido extensivamente 

estudado e utilizado numa variedade enorme de aplicações tecnológicas, como na 

redução de metais pesados (ZHANG et al., 2012), na degradação de cianotoxinas 

(VILELA et al., 2012), na inativação de micro-organismos (GUIMARÃES et al., 2010; 

RAHIM et al., 2012), na remoção de contaminantes perigosos como pesticidas, 

herbicidas, agentes patogênicos, vírus, coliformes e esporos (CHONG et al., 2010; 

AFFAM & CHAUDHURI, 2013), na degradação de fenóis, polifenóis e fenóis clorados 

(GRABOWSKA et al., 2012), degradação de compostos farmacêuticos (DE LA CRUZ 

et al., 2013), entre outras.  

A energia de “band-gap” entre a banda de condução e a banda de valência do 

TiO2 é considerada uma energia moderada e corresponde a 3,2 eV, o que possibilita a 

fotoativação dos elétrons e  possui propriedades associadas para absorver luz UV abaixo 

de 387 nm (SAUER, 2002).  

 Fotoativação do semi condutor (Dióxido de titânio) 

O TiO2, em seu estado normal, apresenta níveis de energia não contínuos e, por 

isso, não conduz eletricidade. Quando irradiado com fótons (hν) de energia igual ou 

superior à energia de “band-gap” ocorre uma excitação eletrônica e o elétron é 

promovido da banda de valência para a banda de condução, gerando um par 

elétron/lacuna, como mostra a Equação 3.27.  
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                          (3.27) 

Essas cargas podem sofrer recombinação interna ou migrar para a superfície do 

catalisador. Na superfície, pode sofrer recombinação externa ou participar de reações de 

oxi-redução, com absorção de espécies como H2O, OH
-
, O2 e compostos orgânicos. De 

acordo com Chong e colaboradores (2010), deve-se notar que todas estas reações em 

fotocatálise são atribuídas à presença de oxigênio dissolvido e de moléculas de água. 

Sem a presença de moléculas de água, os radicais HO
●
 não poderiam ser formados e 

não ocorreria a degradação de compostos orgânicos em fase líquida. A Figura 3.5 

representa o mecanismo simplificado da fotoativação de um catalisador semicondutor.  

 

Figura 3.5 Fotoativação do catalisador (Adaptado de SURI et al., 1993). 

Os radicais hidroxila são produzidos por reações de oxidação que podem ocorrer 

entre a lacuna da banda de valência e a água ou íons hidroxila (Equação 3.28 e 3.29, 

respectivamente). A reação de redução ocorre entre o elétron da banda de condução e o 

oxigênio, produzindo o íon radical superóxido (Equação 3.30), que pode produzir 

peróxido de hidrogênio, que, por sua vez, produz radicais hidroxila (Equação 3.31 e 

3.32) (SURI et al., 1993). 

  HOHhOH BV2                                (3.28) 

  HOhOH BV                             (3.29)
 

  22 OeO BC                             (3.30) 

  BCBV

h ehTiO 
2
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  HOOHeOH BC22                                 (3.31)
 

  HOOHOOOH 2222                                (3.32)
 

Portanto, o fotocatalisador sob irradiação promove a transição eletrônica de um 

elétron formando sítios oxidantes e redutores capazes de catalisar reações químicas, 

oxidando os compostos orgânicos à CO2 e H2O e subprodutos inorgânicos e reduzindo 

metais dissolvidos (NAKAMURA & VAZ, 2011; LOPES et al., 2012). 

Vale mencionar que o dióxido de titânio é encontrado na natureza de quatro 

formas cristalinas, anatase e rutilo (tetragonal), brookita (ortorrômbico) e TiO2(B) 

(monoclínico), entretanto, apenas as estruturas anatase e rutilo são produzidas 

comercialmente (SAUER, 2002; LEE et al., 2009). A energia “band-gap” da forma 

anatase (3,23 eV, 384 nm) é maior que a da forma rutilo (3,02 eV, 411 nm). Isto 

contribui para que a recombinação elétron/lacuna ocorra com maior probabilidade na 

forma rutilo, e tem sido considerada como a causa principal para explicar a maior 

atividade fotocatalítica da forma anatase (CARP et al., 2004). Segundo Fujishima e 

colaboradores (2000), Sauer (2002) e Carp e colaboradores (2004), o catalisador mais 

empregado para estudos fotocatalíticos é o P-25 da Degussa que apresenta composição 

de aproximadamente 75% anatase e 25% rutilo (MALATO et al., 2009). 

 

 Mecanismo de degradação fotocatalítica 

A degradação fotocatalítica utilizando um semicondutor é vista como um 

método promissor para a remoção de contaminantes tóxicos orgânicos e inorgânicos de 

um efluente. 

Na fotocatálise heterogênea, a oxidação de um composto pode ocorrer por 3 vias 

distintas (DOMÈNECH et al., 2001; RODRÍGUEZ et al., 2006): 

 Transferência direta de elétrons (redução) à substancias adsorvidas sobre o 

fotocatalisador, como pode ocorrer com ácidos carboxílicos (Equação 3.33); 
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 Formação de espécies intermediárias fortemente oxidantes, como o radical 

hidroxila e o superóxido, formados, respectivamente, por oxidação da água e 

redução do oxigênio adsorvido no catalisador (Equação 3.34); 

 Ambos os processos de forma simultânea. 

2CORhCOOR BV  
            (3.33) 

22 CO  riosintermediá   OHRHOHR                                      (3.34)
 

Desta forma, por meio dos diferentes mecanismos que envolvem as lacunas 

fotogeradas ou os radicais hidroxila formados, diversos compostos tóxicos e nocivos 

podem ser oxidados por esse processo, incluindo fenóis, organoclorados, surfactantes, 

corantes, compostos farmacêuticos e resíduos agroquímicos (L’AMOUR et al., 2008; 

GIRALDO et al., 2010; KHATAEE et al., 2011; WANG & YU, 2013). 

Apesar de ser um método promissor, a fotocatálise heterogênea apresenta 

algumas limitações, dentre as quais pode-se citar a necessidade de fontes artificiais de 

radiação, o que acaba encarecendo o processo; o baixo rendimento quântico do processo 

para elevadas concentrações de fotocatalisador, em razão da baixa penetração da 

radiação em um meio que contém uma fina suspensão de partículas; a necessidade de 

agentes sequestrantes de elétrons (tipicamente o oxigênio) de maneira a favorecer o 

processo de separação de cargas e aumentar o tempo de vida do par elétron/lacuna e a 

dificuldade de remoção dos fotocatalisadores ao final do processo (HERRMANN et al., 

1993). 

A remoção do TiO2 após o tratamento da água é o principal obstáculo para sua 

aplicação no processo industrial. O tamanho de partícula, a grande razão área-volume e 

a energia de superfície geram forte tendência para a aglomeração do catalisador durante 

operação. Estas partículas aglomeradas são altamente prejudiciais do ponto de vista da 

preservação do tamanho de partícula, diminuindo assim, o tempo de vida do 

fotocatalisador (CHONG et al., 2010). As etapas de remoção do material por filtração 

da água trazem consigo o problema de encarecer o processo (LEME, 2010). 

Para evitar esses inconvenientes, que dificultam o desenvolvimento de sistemas 

para operação em grande escala (ZHU et al., 2000), muitas alternativas têm sido 
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propostas, dentre as quais se destacam a utilização de radiação solar (ROBERT & 

MALATO, 2002; KHAN et al., 2010; VILELA et al., 2012; RIZZO et al., 2014), o 

emprego de semicondutores imobilizados (ZABAR et al., 2012; RUBIO et al., 2013) e 

o uso de processos fotoeletroquímicos (OHTANI, 2010; KHATAEE & ZAREI, 2011; 

FAKHOURI et al., 2014). 

 Fatores que influenciam o processo de fotocatálise  

Os processos fotocatalíticos podem sofrer influência de diversos fatores, como 

concentração do contaminante orgânico, presença e concentração de oxidantes 

auxiliares (H2O2), característica da fonte luminosa, concentração e forma cristalina do 

TiO2, temperatura, pH, presença de ânions, entre outros. 

A taxa de oxidação fotocatalítica varia com a concentração inicial do 

contaminante orgânico, sendo que, inicialmente, ela aumenta com o aumento da 

concentração de substrato, entretanto, após atingir um valor crítico, a taxa de oxidação 

não é alterada por mudanças na concentração do mesmo (CARP et al., 2004) . 

Além disso, a eficiência de degradação dos compostos está ligada ao 

desempenho do catalisador, que depende da sua forma, concentração, entre outros. Para 

sistemas nos quais o fotocatalisador encontra-se em suspensão, sua concentração é um 

fator extremamente importante, estando diretamente relacionada à quantidade de 

poluente disponível. O excesso de catalisador pode ocasionar aglomeração de suas 

partículas e a opacidade do meio, dificultando a passagem de luz (CARP et al., 2004; 

CHONG et al., 2010). Portanto, existe uma concentração ótima para cada caso, a fim de 

evitar o excesso de fotocatalisador e garantir a absorção eficiente de fótons, as quais 

devem ser determinadas experimentalmente (ANDREOZZI et al., 2000; GAYA & 

ABDULLAH, 2008; HERRMANN, 2010). 

Em relação à forma cristalina do fotocatalisador, o dióxido de titânio pode 

apresentar algumas formas distintas, sendo que a mais ativa é a estrutura anatase, por 

possuir melhores propriedades fotocatalíticas, além de apresentar alta capacidade de 

fotoabsorver o oxigênio molecular e suas formas ionizadas e a sua baixa recombinação 

elétron/lacuna.  
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A intensidade luminosa também influencia, fortemente, a degradação 

fotocatalítica. A radiação UV é a que gera os fótons necessários para o início das 

reações de fotocatálise. A energia desses fótons depende da intensidade da luz fornecida 

ao processo fotocatalítico e do seu comprimento de onda, sendo que, quanto maior essa 

energia, maior a quantidade de radicais oxidantes liberados no meio reacional. Para um 

comprimento de onda fixo, a taxa de degradação fotocatalítica aumenta conforme o 

aumento da intensidade da luz (GAYA & ABDULLAH, 2008).  

Para o TiO2, a energia de “band-gap” é de 3,2 eV, que corresponde a um 

comprimento de onda de 387 nm (HERRMANN, 1999). Isto possibilita a utilização da 

luz solar como fonte de radiação, uma vez que comprimentos de onda nesta faixa 

representam, aproximadamente, 3% do espectro solar que atinge a superfície da terra.  

Segundo Alaton e colaboradores (2002), a fotocatálise heterogênea se torna uma técnica 

mais atrativa economicamente em relação aos outros processos oxidativos avançados 

quando se utiliza a luz solar, entretanto, depende do tempo/clima e de maiores requisitos 

de área para exposição do efluente. 

A fotocatálise também pode sofrer alterações em função do pH, que pode afetar 

as propriedades superficiais do catalisador, incluindo a carga das partículas, o tamanho 

dos agregados e as posições das bandas de condução e de valência. Uma característica 

do TiO2 a ser considerada é o seu pH de ponto de carga zero (pHpcz). O pHpcz é definido 

como o pH no qual a superfície de um óxido encontra-se eletricamente neutra. O pHpcz 

do dióxido de titânio está entre 5,2 e 6,3, esse valor depende do método de síntese 

(KOSMULSKI, 2006), para pH abaixo deste valor as partículas do fotocatalisador estão 

positivamente carregadas, enquanto que acima do pHpcz estão negativamente carregadas 

(MALATO et al., 2009). Portanto, fica evidente a dependência do pH reacional com a 

adsorção de substratos sobre a superfície do TiO2, a qual é uma característica desejável 

para alcançar a máxima eficiência de oxidação (ACEITUNO et al., 2002). 

Algumas substâncias podem interferir no processo fotocatalítico, inibindo ou 

acelerando a velocidade de degradação dos compostos. Alguns ânions inorgânicos, 

como cloreto, sulfato e fosfato inibem o processo, podendo reduzir a taxa de 

fotomineralização de 20-70%, devido à adsorção dos íons nos sítios oxidantes do 

catalisador, competindo pela adsorção do contaminante. 
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3.2.8 Contribuição das Espécies Reativas de Oxigênio nos Processos Oxidativos 

Avançados  

Nos processos oxidativos avançados, as principais espécies oxidativas 

envolvidas na degradação do poluente orgânico são o oxigênio e as espécies radicalares 

derivadas do oxigênio (HO
●
, 

1
O2,

 3
O2, O2

●-
, HO2

●
) (OPPENLÄNDER, 2007). Detectar 

ou isolar as espécies de radicais ainda é uma tarefa difícil, especialmente quando vários 

radicais estão presentes no sistema (HAN et al., 2011). O método mais utilizado para 

definir a contribuição de cada espécie no processo oxidativo avançado é a captura de 

radical, no qual se utiliza um reagente, conhecido como scavenging, que sequestra um 

radical específico, deixando apenas os demais atuarem na degradação. 

Atualmente, os agentes sequestrantes mais utilizados são 1-4-benzoquinona 

(eliminador de radical superóxido, O2
●-

), azida de sódio (eliminador de oxigênio 

singlete, 
1
O2), iodeto de potássio (eliminador de radical hidroxila e oxigênio triplete, 

HO
●
 e 

3
O2), d-manitol (eliminador de radical hidroxila, HO

●
) (DÍAZ-SALAZAR, 2010; 

MONTEAGUDO et al., 2011; SANTOS et al., 2012). 

 

3.2.9 Processos Oxidativos Avançados Solar 

A principal fonte de custo durante a operação de um processo fotocatalítico para 

tratamento de águas e efluentes é a geração artificial de fótons. Nesse sentido, sugere-se 

a utilização da energia solar como uma alternativa econômica e ecologicamente viável, 

uma vez que se trata de uma fonte inesgotável de energia (BAHNEMANN, 2004). 

Alguns autores afirmam que existem possibilidades de reduzir custos operacionais dos 

POA com a utilização da radiação natural, mantendo-se padrão igual ou superior em 

relação à remoção dos compostos recalcitrantes, persistentes ou tóxicos. 

A disponibilidade da radiação solar, também denominada energia total incidente 

sobre a superfície terrestre, é um parâmetro que deve ser avaliado quando se deseja 

trabalhar com energia solar. Esta depende das condições atmosféricas (nebulosidade, 

umidade relativa do ar, entre outros), da latitude do local e da posição no tempo (hora 
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do dia e dia do ano) em função do movimento de translação que a Terra descreve ao 

redor do sol. 

A realização de estudos fotocatalíticos com energia solar no Brasil e em Portugal 

é favorecida, pois esses dois países apresentam grande disponibilidade de radiação 

solar. Portugal é um dos países da Europa com maior disponibilidade de radiação solar, 

quer em número de horas de insolação, quer em termos de radiação global solar anual, 

encontrando-se numa posição privilegiada para o aproveitamento desta energia 

renovável, não poluente e sem custos. Já o Brasil, possui a maior parte do seu território 

localizada relativamente próxima da linha do Equador, de forma que não são observadas 

grandes variações na duração solar diária. Com isso, o alto nível de insolação nessa 

região indica a viabilidade da aplicação de POA com irradiação natural para degradação 

de efluentes contribuindo para uma produção mais limpa. 

Apesar das diferentes características climáticas observadas em todas as regiões 

brasileiras, a média anual de irradiação global apresenta uniformidade, com médias 

anuais relativamente altas em todo o país. Informações do Atlas Brasileiro de Energia 

Solar (PEREIRA et al., 2006) indicam que o valor máximo de irradiância global ocorre 

no norte do estado da Bahia (6,5 kWh m
-2

) enquanto a menor irradiação global ocorre 

no litoral norte de Santa Catarina (4,25 kWh m
-2

). A Figura 3.6 apresenta a média anual 

de irradiação solar no Brasil. Entretanto, apesar da diferença de irradiação, as regiões 

com menores índices de radiação apresentam grande potencial de aproveitamento 

energético. 

Devido à elevada disponibilidade desta fonte de radiação sem custo e livre, 

torna-se, extremamente atrativa, a possibilidade de aplicação de POA com base em 

radiação solar para o tratamento de efluentes com micropoluentes no Brasil e em 

Portugal. 
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Figura 3.6 Média anual de irradiação solar global (PEREIRA et al., 2006). 

 

3.2.9.1 Reatores Fotocatalíticos Solares 

Vários reatores fotocatalíticos solares para tratamento de água e efluente foram 

desenvolvidos e testados nos últimos 20 anos. A eficiência de degradação de diferentes 

classes de compostos orgânicos tóxicos tem tornado os processos foto-Fenton e 

fotocatálise ativado por luz solar bastante atrativos (ZAPATA et al., 2010; 

GONZALEZ-OLMOS et al., 2012; AGULLÓ-BARCELÓ et al., 2013; MIRALLES-

CUEVAS et al., 2014). 

Os primeiros equipamentos utilizados para processos fotoquímicos solares foram 

desenvolvidos com base nos projetos dos coletores solares térmicos, que têm muitos 

anos de existência e cuja tecnologia já se encontrava relativamente estabelecida 
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(MALATO et al., 2007). Os reatores cilíndricos parabólicos (PTC – Parabolic-trough 

concentrators) foram os primeiros reatores a serem adaptados para processos 

fotoquímicos. Estes coletores são compostos por uma estrutura que suporta uma 

superfície parabólica concentradora refletora, com um sistema de controle que permite 

mover automaticamente a superfície de forma que o plano da abertura do coletor se 

mantenha perpendicular aos raios solares, permitindo a concentração da radiação solar 

no tubo onde passa o fluido, conforme a Figura 3.7 (MALATO et al., 2007; VILAR & 

BOAVENTURA, 2008).  

 

Figura 3.7 Reator PTC instalado na plataforma solar de Almeria (MALATO et al., 2007). 

Esses coletores fazem uso eficiente da radiação direta incidente, permitindo usar 

um tubo com área menor, no entanto, aquece o efluente de forma exagerada. Cabe 

ressaltar que nos processos fotocatalíticos, o importante é maximizar a quantidade de 

fótons incidentes que chega ao reator, para promover uma reação catalítica, e não 

térmica. O ideal é que a temperatura do sistema não seja muito elevada, pois pode haver 

decréscimo na eficiência do processo devido à decomposição de alguns reagentes pela 

elevada temperatura, como o H2O2. Além disso, esses reatores apresentam um custo 

elevado devido ao sistema automatizado de controle e baixas eficiências óticas e 

quânticas (MALATO et al., 2007; MALATO et al., 2009). Outra desvantagem desse 

reator é o fato de utilizar apenas a fração direta da radiação, não conseguindo absorver a 

radiação difusa, sendo que, em dias úmidos e nublados, a radiação UV encontra-se mais 

na forma difusa (GOSWAMI, 1997). 

No final dos anos 80, quando começaram os estudos de fotocatálise aplicados ao 

tratamento de efluentes este tipo de reator foi bastante utilizado, entretanto, atualmente, 

ele está em desuso, devido ao elevado custo de montagem e de operação. Outros tipos 
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de reatores solar são mais adequados por serem de menor custo e mais eficientes para 

aplicação fotocatalítica e por utilizarem a radiação direta e difusa. Além disso, devido à 

elevação da temperatura da água, seu uso é mais indicado para aplicações térmicas 

(MOTA, 2010). 

Os reatores não concentradores foram testados para substituir os PTCs por serem 

de menor custo, uma vez que não possuem controle automatizado e nem movimentos, 

sendo estáticos. Apresentam ainda como vantagem o fato de absorverem tanto a 

radiação difusa quanto a direta e terem eficiências quântica e ótica mais elevadas 

(MALATO et al., 2007; VILAR & BOAVENTURA, 2008). Porém, necessitam de uma 

maior área de coletor para satisfazer as necessidades de radiação para um mesmo 

volume de efluente, quando comparada com a dos PTCs (MALATO et al., 2009). A 

captação de energia solar é máxima para estes reatores quando a inclinação a que são 

posicionados coincide, aproximadamente, com a latitude do local (MALATO et al., 

2004). 

Alguns tipos de reatores não concentradores são conhecidos, como por exemplo: 

 Filme laminar (free-falling film): o efluente a ser tratado flui através de um 

plano inclinado contendo catalisador fixado à superfície, conforme Figura 3.8 

(ALFANO et al., 2000); 

 Prato plano pressurizado (pressurized flat plate): consiste em dois discos 

entre os quais o líquido circula (DILLERT et al.,1999); 

 Tanques solares: tanques pequenos e rasos (GIMÉNEZ et al., 1997). 
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Figura 3.8 Coletor não concentrador tipo filme laminar localizado na plataforma de Almeria (GUILLARD et al., 

2003). 

A combinação dos reatores cilindros parabólicos concentradores com os 

sistemas não concentradores originou os coletores parabólicos compostos (CPC - 

Compound Parabolic Collectors). Atualmente, os CPC têm sido considerados a melhor 

opção para aplicação em processos fotoquímicos (Figura 3.9). Os CPC são compostos 

por um reator tubular que se encontra no vértice de uma superfície refletora constituída 

por 2 parábolas truncadas (MALATO et al., 2009). Essa geometria permite que a luz 

incidente em todas as direções seja refletida no eixo focal do coletor, captando tanto a 

radiação direta como grande parte da radiação difusa. 

  

(a) (b) 

Figura 3.9 Reatores CPC: (a) – planta piloto de CPC localizada na plataforma de Almeria (MIRALLES-CUEVAS  et 

al., 2012), (b) – planta piloto de CPC utilizado em uma estação de tratamento de chorume  (SILVA et al., 2013). 

Este reator combina as vantagens dos coletores concentradores e não 

concentradores, pois tem propriedades concentradoras da radiação derivadas da forma 

parabólica e, por outro lado, são estacionários, permitindo assim a absorção da radiação 
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difusa. Não apresenta custos com sistema de controle automatizado e tem boas 

condições de resistência às condições atmosféricas além de impedir o sobreaquecimento 

(MALATO et al., 2007; VILAR & BOAVENTURA, 2008). A Figura 3.10 apresenta a 

distribuição da radiação refletida na parte interior do tubo. 

 

Figura 3.10 Esquema da radiação solar refletida em um reator do tipo CPC (Adaptado de McLOUGHLI et al., 2004). 

O fator de concentração de um CPC é dado pela Equação 3.35. 

       

                      (3.35) 

Onde θa é o semi-ângulo de aceitação,  é o perímetro do tubo e  é o raio do 

tubo. 

Nas aplicações de processos fotoquímicos, o ângulo (θa) varia entre 60° e 90°. O 

caso especial ocorre quando o ângulo é igual a 90°, que corresponde a CCPC=1 (sistema 

não concentrador), nesse caso toda radiação UV que atinge a abertura parabólica do 

CPC, direta ou difusa, pode ser absorvida e dirigida para o tubo central (MALATO et 

al., 2007) 

Em termos de materiais que compõem o CPC, os espelhos têm que ser feitos de 

um material que seja bastante refletor na gama dos 300-400 nm (radiação UV). Assim 

sendo, a melhor opção é a utilização de espelhos revestidos com alumínio, visto que têm 

uma durabilidade aceitável ao ar livre e um custo razoável. Já os tubos devem ser 

cilíndricos e feitos de um material transmissível à radiação UV, resistentes à corrosão, 

inertes, e capazes de suportar temperaturas da ordem dos 70-80 ºC. O material mais 
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utilizado é o vidro de borossilicato com baixo conteúdo em ferro, que tem boas 

propriedades transmissoras no UV, interrompendo apenas abaixo de 285 nm (MALATO 

et al., 2004; VILAR & BOAVENTURA, 2008). 

Pesquisas recentes mostram que os reatores fotoquímicos do tipo coletores 

parabólicos compostos são eficientes na remoção de micropoluentes quando utilizados 

para reação de fotocatálise heterogênea (SOUSA et al., 2013; PEREIRA et al., 2013; 

PRIETO-RODRÍGUEZ et al., 2013a) e foto-Fenton (MICHAEL et al., 2012a; 

PRIETO-RODRÍGUEZ et al., 2013b; CARRA et al., 2014b). 
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4 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

Esse capítulo apresenta os procedimentos utilizados para a realização dos 

experimentos, assim como a descrição das unidades experimentais, equipamentos 

utilizados e as condições operacionais empregadas nos coletores parabólicos compostos 

(CPC). 

Além disso, uma descrição das metodologias analíticas  utilizadas será 

apresentada. 

 

4.1 Efluente 

 

4.1.1 Hidrocarboneto Policíclico Aromático (HPA) 

Para o estudo com hidrocarboneto policíclico aromático utilizou-se o fluoreno 

(para síntese da Merck). Em virtude da baixa solubilidade dos HPA, a qual decresce 

com o aumento da massa molar, o estudo desses compostos pode ser prejudicado, por 

isso deve-se adicionar solventes orgânicos (MeOH, ACN ou 2-propanol), chamados 

também de cossolventes ou modificantes orgânicos, para aumentar a solubilidade dos 

HPA (CAVALCANTE, et al., 2007). 

Foi preparada duas soluções mãe utilizando dois cossolventes, o metanol e a 

acetonitrila. A solução mãe preparada a partir do metanol apresentou uma concentração 

de fluoreno de 2500 mg L
-1

 e a preparada a partir da acetonitrila, 7400 mg L
-1

. Como os 

dois cossolventes são compostos orgânicos, a degradação do HPA foi analisada em 

relação a esses compostos, e não como solução pura.  

Para cada experimento foram utilizados 15 litros de efluente, que foi preparado 

com água destilada e alguns mililitros da solução mãe até se atingir a concentração 
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desejada de fluoreno. Entretanto, como o fluoreno apresenta baixa solubilidade, 

verificou-se uma dificuldade em se manter sempre a mesma concentração. 

 

4.1.2 Fármacos 

Os fármacos empregados no estudo foram os antibióticos a Trimetoprima (TMP) 

e o Sulfametoxazol (SMX). Os experimentos foram realizados utilizando efluente 

sintético de duas formas distintas, inicialmente empregando o composto puro 

separadamente e posteriormente enriquecendo um efluente doméstico, após tratamento 

biológico, com o fármaco. 

A concentração inicial de antibiótico utilizada nos experimentos foi de 20 mg L
-

1
. Apesar de estar muito acima da encontrada no meio ambiente , essa concentração foi 

escolhida para facilitar a compreensão dos mecanismos e influência das variáveis de 

processo. Foram utilizados 15 litros de efluente nos experimentos em unidade piloto e 

1,3 litros na unidade de bancada. 

 

4.1.3 Efluente Doméstico 

Efluente doméstico foi utilizado para examinar a influência da matéria orgânica 

na degradação de SMX e TMP. Esse efluente foi coletado após a saída do decantador 

secundário, na estação de tratamento de águas residuárias do Freixo, Porto, Portugal. A 

esse efluente tratado biologicamente foi adicionado SMX e TMP, separadamente, numa 

concentração de 20 mg L
-1

. 

 

4.2 Unidade Experimental 
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4.2.1 Laboratório Associado LSRE/LCM 

Os procedimentos experimentais foram realizados em um grupo de investigação 

do Laboratório Associado LSRE/LCM, pertencente ao Departamento de Engenharia 

Química, Faculdade de Engenharia da Universidade do Porto (Portugal). Esse grupo é 

coordenado pelos professores Rui Boaventura e Vitor Vilar e possui interesse especial 

no estudo de processos oxidativos avançados aplicados, principalmente, à degradação 

de contaminantes emergentes e micropoluentes, além de estudos com novas técnicas de 

POA como eletro-foto-Fenton e estudo com complexos de ferro. Cabe ressaltar que o 

grupo de investigação possui laboratórios que apresentam infraestrutura básica completa 

sem necessidade de demasiadas aquisições, apresentando recursos tecnológicos que 

favoreceram as atividades investigativas. 

Essa pesquisa insere-se no âmbito da cooperação internacional MOBILE 

(financiado pela FCT e CAPES), Portugal/Brasil, entre os dois grupos de investigação 

(LSRE e COPPE). 

 

4.2.2 Coletor Parabólico Composto (CPC) Solar – Planta piloto  

Os experimentos de POA solar foram realizados em uma planta piloto com um 

coletor parabólico composto (CPC) instalado no terraço do Departamento de 

Engenharia Química da Faculdade de Engenharia da Universidade do Porto (FEUP) em 

Portugal. 

O coletor solar consiste em uma unidade de CPC, com área iluminada de 0,91 

m
2
, sendo 4 tubos de borossilicato (Schott-Duran, tipo 3.3, cut-off 280 nm, diâmetro 

interno 50 mm, comprimento 1500 mm, largura 1,8 mm) ligados em série por junções 

de polipropileno, com espelhos em alumínio anodizados, apoiados em uma estrutura de 

alumínio orientada a sul e inclinada a 41º (latitude local).  

A planta piloto possui dois tanques de recirculação (10 e 20 L), duas bombas de 

recirculação (vazão máxima 20 L min
-1

), dois medidores de vazão, cinco válvulas de 

polipropileno e um painel para controle do processo. 
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A planta pode ser utilizada de duas maneiras: utilizando a área total dos CPC – 

0,91 m
2
, ou a metade da área do CPC individualmente – 0,455 m

2
, o que possibilita a 

realização de dois experimentos diferentes ao mesmo tempo e nas mesmas condições de 

radiação. A Figura 4.1 representa o diagrama esquemático da planta piloto de CPC onde 

TM é o medidor de temperatura, pH - pH-metro, CPCs - coletores parabólicos 

compostos, UV-R - radiômetro, RT - tanque de recirculação,CP - bomba centrífuga, R - 

rotâmetro, V1 e V2 - válvula de recirculação/descarga, V3 e V4 - válvula de controle do 

fluxo, V5 - válvula do modo de operação do CPC, V6 - válvula de alimentação dos 

tanques de recirculação. A Figura 4.2 apresenta a planta piloto utilizada nos 

experimentos. 

 

 

Figura 4.1 Diagrama esquemático do sistema CPC. ── Caminho principal; --- Caminho alternativo (Adaptado de 

PEREIRA et al., 2011). 
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Figura 4.2 Planta piloto CPC. 

A intensidade da radiação UV-solar foi medida por um radiômetro (ACADUS 

85-PLS) montado com a mesma inclinação da planta piloto, fornecendo dados em 

termos de radiação UV incidente por unidade de área (WUV m
-2

), de forma instantânea. 

A quantidade de energia UV acumulada (QUV,n, kJ L
-1

) recebida em toda a superfície do 

CPC na mesma posição em relação ao sol por unidade de volume de líquido no interior 

do reator, no intervalo de tempo ∆t é calculado utilizando a Equação 4.1 (VILAR et 

al.,2009). 

1,1,,        ;   nnn

t

r
nGnnUVnUV ttt

V

A
UVtQQ                                                              (4.1) 

Onde tn é o intervalo de tempo correspondente a amostra n (s), Vt o volume total 

do reator (L), Ar a área de superfície iluminada (m
2
), nGUV ,  a radiação solar UV média 

(W m
-2

) medida durante o período de ∆tn (s). 
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4.2.3 CPC com Simulador de Luz Solar (SUNTEST) – Escala Laboratorial 

A verificação da influência das variáveis para o processo foto-Fenton foi 

realizada em um fotoreator em escala de bancada com simulador de luz solar, localizado 

na ETAR-estação de tratamento de águas residuárias, pertencente ao laboratório LSRE. 

O sistema é composto por um simulador de radiação solar (ATLAS, modelo Suntest 

XLS+) com 1100 cm
2 

de área de exposição, uma lâmpada de xenônio de 1700 Watts, 

um filtro de luz solar e um filtro de quartzo, um coletor parabólico composto (CPC) 

com 0,023 m
2
 de área iluminada com refletor de alumínio anodizado e tubo de 

borossilicato (Schott-Duran, tipo 3.3, cut-off 280 nm, diâmetro interno 46,4 mm, 

comprimento 160 mm, largura 1,8 mm). O fotoreator possui ainda um tanque de vidro 

(1,5 litros) encamisado acoplado a um banho termostático (Lab. Companion, modelo 

RW-0525G) para o controle da temperatura durante a reação.  

Para a homogeneização da solução dentro do tanque de vidro foi utilizado um 

agitador magnético (Velp Scientifica, modelo ARS). A circulação do efluente entre o 

tanque e o CPC foi realizada através de uma bomba peristáltica (Ismatec, modelo 

Ecoline VC-380 II) com vazão de 0,63 L min
-1

. O pH e a temperatura foram medidos 

utilizando um equipamento multifuncional (VWR symphony - SB90M5). 

Todo o sistema foi conectado por tubos de Teflon. A radiação foi medida através 

de um radiômetro UV de banda larga (Kipp & Zonen B.V., modelo CUV5) que foi 

colocado no interior do reator solar no mesmo nível do centro do fotoreator. O 

radiômetro foi conectado a um display (Kipp & Zonen B.V., modelo Meteon) para 

medição e armazenamento da radiação incidente (W m
-2

), entre 200 e 400 nm. 

A Figura 4.3 representa o diagrama esquemático do fotoreator com simulador de 

luz solar onde TC é o controlador de temperatura, PP - bomba peristáltica, pH - pH-

metro, TM - medidor de temperatura, MSB - agitador magnético, MS - placa de 

agitação, CPC - coletor parabólico composto, SS - sistema de simulação de luz solar 

(Suntest), SP - ponto de amostragem. A Figura 4.4 apresenta o fotoreator em escala de 

bancada utilizado nos experimentos. 
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Figura 4.3 Diagrama esquemático do sistema de bancada com simulador de luz solar (Adaptado de SOARES et al., 

2014). 

 

 

Figura 4.4 Fotoreator com simulador de luz solar (Suntest). 

 

4.3 Procedimento Experimental 

 

4.3.1 CPC Solar – Planta piloto  

 

4.3.1.1 HPA 

Um volume de 15 litros de solução de fluoreno, com concentração variando 

entre 0,3 e 0,8 mg L
-1

, foi adicionado ao tanque de recirculação da unidade de CPC 

(volume iluminado (Vi) = 5,1 L; Vi/Vt = 0,34; tempo iluminado (ti) = 0,25 min; tempo no 
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escuro (tesc) = 0,50 min; ACPC = 0,455 m
2
) e homogeneizado por recirculação turbulenta 

durante 15 minutos, no escuro. Retirou-se então a primeira amostra para caracterização 

do efluente. O pH foi ajustado utilizando ácido sulfúrico e hidróxido de sódio, nas 

reações de foto-Fenton, e ácido oxálico nas reações de foto-Fenton modificada, e após 

15 minutos mais uma amostra foi retirada. Após esse tempo, adicionou-se a fonte de 

ferro (sulfato ferroso – reações de foto-Fenton ou cloreto férrico – reações de foto-

Fenton modificada) para obter a concentração inicial desejada e retirou-se outra amostra 

após 15 minutos de homogeneização. Finalmente, uma quantidade de peróxido de 

hidrogênio (H2O2) foi adicionada para manter a relação molar estipulada 

([H2O2]/[Fe
2+

]=5). Os coletores CPC foram então descobertos dando início à reação de 

foto-Fenton e amostras foram retiradas em diferentes intervalos de tempo para a 

avaliação do processo de degradação. Cabe ressaltar que nas reações de foto-Fenton 

mediadas por complexo ferrioxalato, ácido oxálico foi adicionado seguindo a razão 

molar de 1Fe
3+

: 3 oxalato (C2O4
-2

). 

Nesse estudo avaliou-se a influência dos parâmetros concentração de ferro, pH e 

fonte de ferro. 

 

4.3.1.2 Fármacos 

Quinze litros da solução de antibiótico (SMX ou TMP) 20 mg L
-1

 foram 

adicionados ao tanque de recirculação das unidades de CPC (volume iluminado (Vi) = 

5,1 L; Vi/Vt = 0,34; tempo iluminado (ti) = 0,25 min; tempo no escuro (tesc) = 0,50 min; 

ACPC = 0,455 m
2
) e homogeneizado por recirculação, no escuro, durante 15 min, retirou-

se, então, a primeira amostra para controle. Para os ensaios fotocatalíticos heterogêneos 

(TiO2/UV e TiO2/H2O2/UV), o dióxido de titânio foi adicionado depois de retirar a 

primeira amostra, até uma concentração de 200 mg L
-1

 e a mistura foi homogeneizada 

por mais de 15 min. Cabe ressaltar que a concentração de catalisador (200 mg TiO2 L
-1

) 

representa a concentração ótima para o fotoreator utilizado no estudo, cujo diâmetro 

interno é de 46,4 mm (MALATO et al., 2004, VILAR et al., 2009). Isso foi 

recentemente confirmado por modelação exata de um campo de radiação solar de 

fotoreator CPC por um modelo de espalhamento de absorção de seis fluxo (SFM), 

mostrando que o TiO2 na concentração de 200 mg L
-1

 é capaz de absorver a 100% dos 
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fotons UV solares (COLINA-MÁRQUEZ et al., 2010). Para os testes TiO2/UV uma 

segunda amostra foi recolhida antes de descobrir as unidades de CPC, a fim de avaliar a 

adsorção do antibiótico sobre a superfície do catalisador. Nos experimentos  

TiO2/H2O2/UV além da amostra para avaliação da adsorção, antes da exposição do CPC 

a luz solar, foi adicionado H2O2 na quantidade estequiométrica necessária para 

mineralizar completamente a solução do antibiótico de 20 mg L
-1

, conforme Equações 

4.2 e 4.3 (SMX: 88,6 mg L
-1

 ( 2,6 mM) de H2O2; TMP: 103 mg L
-1

 (3,03 mM) de 

H2O2). Para o teste utilizando somente radiação UV, a solução de antibiótico foi exposta 

a luz solar sem adição de TiO2 e H2O2. Em todos os casos, as amostras foram recolhidas 

em intervalos de tempo sucessivos para avaliar o progresso da oxidação fotocatalítica. 

3422222331110 HNO3OH63CO10OH33ONHC  SOHS        (4.2) 

32222341814 HNO4OH51CO14OH44ONHC                                                     (4.3) 

Para os ensaios de foto-Fenton, o pH da solução de antibiótico foi controlado e 

ajustado para 2,8 utilizando ácido sulfúrico e hidróxido de sódio. Uma amostra foi 

retirada após 15 minutos de homogeneização. Adicionou-se, então, sulfato de ferro, a 

fim de se obter uma concentração inicial de 5 mg Fe
2+

 L
-1

 e após 15 minutos, uma 

terceira amostra foi retirada para controle da concentração de ferro. Finalmente, a 

quantidade estequiométrica de H2O2 necessária para a completa mineralização da 

solução de antibiótico de 20 mg L
-1

 (Equações 4.2 e 4.3) foi adicionada e os CPCs 

foram descobertos. As amostras foram coletadas em intervalos de tempo diferentes para 

avaliação do processo de degradação. 

Os estudos com fonte de luz natural foram realizados para verificação do melhor 

processo de degradação dos antibióticos para posterior otimização em escala 

laboratorial (suntest). 

 

4.3.2 CPC com Simulador de Luz Solar – Suntest 

 A fim de avaliar os parâmetros da reação de foto-Fenton na degradação dos 

fármacos, utilizou-se 1,3 L da solução de antibiótico (20 mg L
-1

) no reator de escala 
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laboratorial – Suntest (Vi = 270 mL; Vi / Vt = 0,27; ti = 0,43 min; tesc = 1,16 min; Asunt = 

0,023 m
2
). A solução foi bombeada para a unidade de CPC e homogeneizada por 

recirculação no sistema fechado durante 15 minutos, no escuro. O pH foi ajustado para 

o valor desejado (SMX: 2,8, 3,5, 4,0, 4,5 e TMP: 2,8, 3,5, 4,0), utilizando ácido 

sulfúrico e hidróxido de sódio. Amostras foram retiradas após homogeneização da 

solução e correção do pH. O banho termostático foi utilizado para controlar e manter a 

temperatura em 25 ° C. Sulfato ferroso foi adicionado para se obter as concentrações de 

2,5, 5,0 e 10 mg L
-1

. Após 15 min, foi feita mais uma amostragem para controle da 

concentração de ferro. O SUNTEST foi ligado e a intensidade da radiação foi definida 

como 500 W m
-2

, o que é equivalente a 44 WUV m
-2

, medida na gama de comprimentos 

de onda de 280-400 nm. Finalmente, uma dose de peróxido de hidrogênio foi 

adicionada, equivalente à quantidade estequiométrica necessária para mineralizar 

completamente a solução de antibiótico e foram recolhidas amostras em tempos pré-

definidos para avaliar o processo de degradação. 

Para a reação de foto-Fenton mediada por ferrioxalato, foi adicionado ácido 

oxálico (razão molar: 1Fe
3+

: 3 oxalato (C2O4
-2

)), com o qual o pH foi ajustado (4,0, 4,5, 

5,0 ou 5,5), cloreto férrico (Fe
3+ 

5 mg L
-1

) e a mesma dose de H2O2, como relatado 

anteriormente. O pH foi controlado durante todas as reações. Em todos os casos, as 

amostras foram colhidas em intervalos de tempo sucessivos para avaliar o progresso da 

reação foto-Fenton modificada. 

Nesse estudo avaliou-se a influência dos parâmetros pH, concentração de ferro e 

fonte de ferro. Além disso, examinou-se a influência da matéria orgânica na degradação 

dos antibióticos na reação de foto-Fenton mediada por ferrioxalato, mantendo-se a 

mesma concentração de SMX e TMP (20 mg L
-1

),  utilizando um efluente doméstico. A 

participação de cada radical no processo de degradação dos antibióticos também foi 

avaliada, adicionando sequestradores de radical (D-manitol – 50 mM, e azida de sódio – 

10 mM, separadamente) no início da reação de foto-Fenton mediada por ferrioxalato. 
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4.4 Metodologia Analítica 

 

Abaixo estão descritos os métodos analíticos utilizados para os diferentes 

parâmetros. 

 

4.4.1 Carbono Orgânico Dissolvido (COD) e Total (COT) 

O carbono orgânico total (COT) é usado para caracterizar a matéria orgânica 

dissolvida e em suspensão no efluente sendo que o foco dessa análise é o carbono. É 

independente do estado de oxidação da matéria orgânica e não sofre a interferência de 

outros átomos ligados à estrutura orgânica, tais como o nitrogênio e hidrogênio, e 

espécies inorgânicas como ferro, manganês, sulfeto e cloreto. 

O princípio da técnica consiste na oxidação catalítica das moléculas orgânicas e 

a liberação do carbono em uma forma molecular simples (CO2) que possa ser 

quantificada. 

 O teor de carbônico orgânico foi medido em um analisador de carbono orgânico 

total Shimadzu, modelo TOC-VCSN, seguindo os métodos 5310 A e B padronizados 

(APHA, 2005). Com este equipamento mede-se a quantidade de carbono total e de 

carbono inorgânico do efluente. 

Para a determinação do carbono total, a amostra injetada é carreada para um 

tubo de combustão a 680ºC contendo platina suportada em alumina e sofre oxidação 

catalítica a CO2. Para a determinação de carbono inorgânico adiciona-se o ácido 

fosfórico 25% na amostra injetada sendo que todo carbono inorgânico é convertido a 

CO2. O CO2 produzido, tanto na oxidação catalítica, como proveniente de carbono 

inorgânico, é quantificado por absorção no infravermelho não dispersivo. As 

concentrações de CT e CI são obtidas por comparação aos padrões previamente 

injetados para construção da curva padrão. 
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A concentração de COT, expressa em mg L
-1

, é determinada da diferença entre o 

carbono total presente na amostra (CT) e o carbono inorgânico (CI), referente aos 

carbonatos e bicarbonatos. 

Para a determinação do carbono orgânico dissolvido (COD) filtrou-se a amostra 

com uma membrana de nylon 0,2 µm. 

 

4.4.2 Concentração de Ferro Dissolvido 

A concentração de ferro dissolvido foi determinada pelo método colorimétrico 

com 1,10-fenantrolina (ISO 6332). Este método baseia-se na complexação do íon Fe
2+

 

com este composto, originando um complexo colorido que é detectado através da 

medição da absorbância a 510 nm, utilizando o espectrofotômetro UV/Vis (Unicam 

Helios α). Para a determinação do ferro total (Fe
2+

 + Fe
3+

) é realizada uma redução do 

íon Fe
3+

 a Fe
2+

 com adição de ácido ascórbico. No caso de amostras com cor, realiza-se 

uma leitura prévia da absorbância da amostra em “branco” a 510 nm, ou seja, sem a 

adição de 1,10-fenantrolina. Para a determinação deste parâmetro as amostras devem ser 

previamente filtradas em membrana de nylon 0,2 μm. 

 

4.4.3 Concentração de Peróxido de Hidrogênio 

A determinação da concentração de peróxido de hidrogênio foi realizada pelo 

método do metavanadato de amônio (NOGUEIRA et al., 2005). Este método baseia-se 

na formação de um cátion de cor vermelho-alaranjado quando o peróxido de hidrogênio 

reage com o metavanadato. O conteúdo de H2O2 é, assim, quantificado com base na 

absorbância detectada por espectrofotometria a 450 nm (espectrofotômetro UV/Vis 

Unicam Helios α).  Para a determinação desse parâmetro, as amostras foram 

previamente filtradas com membrana de nylon de 0,2 μm. 
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4.4.4 Determinação Analítica dos Poluentes 

A concentração do HPA e dos antibióticos foi medida em um cromatógrafo 

líquidoVWR Hitachi LaChrom ELITE HPLC (Merck-Hitach, Tóquio, Japão), equipado 

com bomba L-2130, amostrador automático L-2200, forno L-2300 e detector DAD L-

2455. A coluna de fase reversa Purospher ® RP-18e, 125 x 4mm (5 um) (Merck) foi 

operada a temperatura ambiente (25 ° C). A determinação da concentração de HPA foi 

feita utilizando modo isocrático e os antibióticos foram determinados utilizando modo 

gradiente. As curvas de calibração foram determinadas injetando vários padrões do 

composto no método desejado. 

 

 Método para HPA 

Para a determinação de HPA utilizou-se modo isocrático com duração de 7 

minutos, sendo a fase móvel acetonitrila e água na proporção 80% para 20%, com vazão 

de 1 mL min
-1 

e volume de injeção de 10 µL e o comprimento de onda do detector de 

absorbância no UV foi fixado a 254 nm. Os limites de quantificação e detecção foram 

0,0758 e 0,0227 mg L
-1

 respectivamente. A curva de calibração encontra-se no 

Apêndice A. 

 

 Método para Sulfametoxazol (SMX) e Trimetoprima (TMP) 

O eluente foi fornecido a uma vazão de 0,8 mL min
-1

, em modo gradiente, 

utilizando acetonitrila (fase móvel A), metanol (fase móvel B) e uma solução 0,014 M 

de ácido oxálico aquoso (fase móvel C, previamente filtrado em membrana de nylon 

0,20 µm e desgaseificado). O método tem duração de 15 minutos e o gradiente é divido 

da seguinte forma: t = 0 min (15:10:75), t = 4 min (17,5:10:72,5), t = 9 min (20:10:70), 

e t = 10 min (15:10:75) para acetonitrila: metanol: ácido oxálico (0,014 M), 

respectivamente. O volume de injeção foi de 20 µL e o comprimento de onda do 

detector de absorbância no UV foi fixado a 270 nm para ambos os antibióticos. Os 

limites de quantificação e detecção foram 0,079/0,024 e 0,013/0,004 mg L
-1

 para TMP e 

SMX, respectivamente. As curvas de calibração encontram-se no Apêndice A. 
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4.4.5 Espectro de Absorção 

Espectros de absorção entre 200 e 700 nm foram obtidos utilizando um 

espectrofotômetro UNICAM Helios α. 

 

4.4.6 Extração do HPA 

O HPA foi extraído da matriz aquosa utilizando a técnica de extração em fase 

solida e um sistema de Manifold (Figura 4.5). O processo de extração envolve 

basicamente 4 etapas: 1) condicionamento do cartucho – uso de solventes adequados 

para disponibilizar os sítios ativos e para ajustar as forças dos solventes de eluição com 

o solvente da amostra; 2) extração dos analitos da amostra pela passagem desta no 

cartucho; 3) lavagem do cartucho para eliminação de possíveis interferentes (etapa 

facultativa); 4) eluição dos analitos de interesse para posterior análise. 

 

Figura 4.5 Aparato experimental da extração em fase sólida. 

A metodologia para o processo de extração envolveu as seguintes etapas: 

1. Condicionamento do cartucho utilizando 15 mL de diclorometano, seguido de 

15 mL de metanol e posterior passagem de 15 mL de água ultrapura, 
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respectivamente, mantendo o gotejamento constante. Cabe ressaltar que o 

cartucho não pode secar, uma vez que a extração é afetada quando ar entra em 

contato com o material adsorvente, o que prejudica a adsorção nos sítios 

ativos do sorvente; 

2. Extração do analito pela passagem de 50 mL de amostra; 

3. Após a passagem da amostra, o sorvente do cartucho foi seco, submetido a 

vácuo durante 15 minutos, para a retirada de todo líquido; 

4. O analito foi então eluido utilizando 6 mL de diclorometano; 

5. As amostras foram expostas ao ar para secagem durante 24 horas; 

6. Reconstituição das amostras utilizando 1,5 mL de metanol. Após a eluição, as 

amostras foram injetadas no HPLC, determinando assim a concentração do 

fluoreno.  

O cartucho selecionado para extração foi o HF Bond Elut C18, 500mg, 3mL 

(Agilent Technologies Varian).  

 

4.4.7 pH e Temperatura 

Para a caracterização das amostras, estes dois parâmetros foram medidos 

utilizando um medidor de pH portátil modelo HANNA HI4522 e um medidor de pH 

VWR Symphony SB90M5.  
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4.5 Reagentes 

 

A solução de HPA foi preparada utilizando fluoreno (Merck, para síntese) 

enquanto as soluções de antibióticos foram feitas utilizando Trimetoprima (MM: 

290,32, CAS # 738-70-5, > 98% de pureza) e sulfametoxazol (MM: 253,38, CAS # 723-

46-6, > 98% de pureza) que foram adquiridos da Sigma-Aldrich. Acetonitrila, metanol e 

ácido oxálico di-hidratado foram obtidos da VWR (Prolabo, pureza = 99%). O dióxido 

de titânio foi Degussa P25 (80% anatase e 20% rutilo). O peróxido de hidrogênio foi 

proveniente da Quimitécnica SA, apresentando 50% (massa/volume) e densidade de 

1,10 g cm
-3

. Os experimentos de foto-Fenton foram realizados empregando sulfato 

ferroso hepta-hidratado (Panreac, 99%) e cloreto férrico hexa-hidratado (Merck, p.a.). 

Para o controle de pH foi utilizado ácido sulfúrico (Pronalab, 96%, 1,84 g cm
-3

) e 

hidróxido de sódio (Merck, p.a.).  Para a avaliação do papel de cada espécie reativa na 

degradação utilizou-se azida de sódio (Panreac) e D-manitol(Sigma-Aldrich). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



69 

 

5 RESULTADOS E DISCUSSÕES 

 

Os resultados obtidos no estudo da fotodegradação do Hidrocarboneto 

Policíclico Aromático (Fluoreno) e dos antibióticos (Sulfametoxazol e Trimetoprima) 

por processos oxidativos avançados – POA – serão apresentados nesse capítulo. 

 

5.1 Hidrocarboneto Policíclico Aromático - Fluoreno 

 

O estudo da fotodegradação de fluoreno em solução aquosa, na presença de um 

composto orgânico (Metanol ou Acetonitrila), foi realizado em um reator em escala 

piloto assistido por radiação solar natural. Além do processo Foto-Fenton convencional, 

avaliou-se, também, a fotólise e o processo foto-Fenton mediado por complexo de ferro.  

 

5.1.1 Fotólise Direta 

Para que a fotólise direta seja bem sucedida uma exigência deve ser atendida: o 

espectro de emissão da fonte de luz deve sobrepor-se ao espectro de absorção do 

composto alvo. O Fluoreno apresenta um espectro estendido de 200 a 300 nm, conforme 

a Figura 5.1 (MILLER & OLEJNIK, 2000). Assim, este composto tem o potencial para 

ser fotolisado por qualquer fonte de energia UV com comprimentos de onda inferiores a 

300nm. Portanto, uso de luz solar satisfaz essa exigência, uma vez que o espectro do 

composto está no intervalo de comprimento de onda emitido pelos raios solares, além 

disso, os fotoreatores empregados nesse trabalho tem um corte em 280 nm, o que 

mostra que a fotólise pode ser utilizada na degradação de fluoreno. 
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Figura 5.1 Espectro de absorbância do fluoreno em solução aquosa (SHEMER & LINDEN, 2007). 

Os experimentos foram realizados em solução aquosa, utilizando metanol como 

cossolvente, a pH neutro, sem alteração do pH inicial. Miller e Olejnik (2000) 

afirmaram que o pH não interfere na degradação do fluoreno. 

A Figura 5.2 apresenta os perfis de degradação do composto e mineralização 

obtidos através da fotólise direta com uso de radiação solar natural. Pode-se observar 

que a fotólise direta foi capaz de degradar consideravelmente as moléculas de HPA 

(85%), no entanto a mineralização não foi satisfatória, cerca de 15%, para um 

determinado período de exposição solar (11 kJ L
-1

). Milano e colaboradores (1999) e 

Sabaté e colaboradores (2001) também obtiveram uma rápida eliminação de fluoreno 

por fotólise, entretanto não utilizaram radiação solar. 

 

Figura 5.2 Fotólise do fluoreno por radiação solar natural. ( - [FLU]/[FLU0] e  - COD/COD0). 
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Para compreender a fotólise direta é necessário entender os possíveis 

mecanismos de degradação que podem ocorrer nesse processo. Existem três principais 

caminhos iniciais de degradação de HPA por fotólise. A Figura 5.3 mostra a possível 

reação de uma molécula de HPA em solução aquosa, com oxigênio dissolvido, assistida 

por radiação UV.  Como visto na Figura 5.3, a reação pode ser iniciada por um oxigênio 

singleto (
1
O2) ou através de radical hidroxila (HO

●
) formado em diversas reações do 

ânion superóxido (O2
-●

). 

As moléculas de HPA absorvem o fóton o que faz com que ela se excite e vá 

para um estado eletrônico de maior energia. A molécula excitada pode retornar ao 

estado fundamental e dissipar a energia de várias maneiras, principalmente por processo 

fotofísico, dando origem ao oxigênio singleto (Figura 5.3 (a)). Os HPA são conhecidos 

como bons sensibilizadores para a formação de oxigênio singleto (BRAUN et al., 

1991). De acordo com Gollnick e colaboradores (1970), fluoreno também pode produzir 

1
O2 quando em metanol, mas com um rendimento mais baixo. O oxigênio singlete 

formado pode atacar a molécula de HPA no estado fundamental levando principalmente 

à formação de peróxidos e hidroperóxidos e estes compostos podem iniciar reações 

radicalares (Equações 5.1 e 5.2). 

                                                                                                                (5.1) 

                                                                (5.2) 

Por outro lado, a molécula de HPA excitada pode sofrer alterações químicas, por 

exemplo, transferência de prótons ou elétrons. Em condições adequadas, um elétron 

pode ser transferido do HPA para o oxigênio, resultando no ânion superóxido e geração 

de outros produtos provenientes do HPA, conforme Equação 5.3 e 5.4 (Figura 5.3 (b)) 

(AN & CARRAWAY, 2002). 

                                                                        (5.3) 

                                                                                                                (5.4) 

A terceira via de degradação ocorre através do radical hidroxila (Figura 5.3 (c)), 

gerado através da fotólise do peróxido de hidrogênio. Nesse caso, o peróxido de 

hidrogênio é gerado através da água e os radicais superóxido, que foram formados a 

partir dos hidroperóxidos produzidos na excitação da molécula de HPA (Figura 5.3 (b)) 

 HPAHPA h

Produtos2

1

2  OHPAOHPA

Produtos  eHPAHPA

  22 OeO
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(HOIGNE, 1998). Além do HPA no estado fundamental, os produtos gerados nas outras 

vias de degradação também podem ser oxidados através do radical hidroxila formado na 

terceira via de degradação.  

                              (5.5) 

 

 

Figura 5.3 Esquema dos possíveis caminhos de fotodegradação de HPA em um sistema H2O/O2 (Adaptado de 

MILLER & OLEJNIK ,2000). 

 

Apesar de haver 3 vias de degradação, a fotólise direta do HPA ocorre de forma 

lenta, necessitando de altas doses de energia para alcançar a degradação desejada, como 

visto na degradação do fluoreno (Figura 5.2).  

A grande diversidade de reações que acompanham a fotólise de HPA forma um 

quadro bastante complexo a respeito da sua degradação. Intermediários podem competir 

com o substrato inicial, em reações subsequentes, por luz e oxigênio além de poderem 

reagir entre si, de modo que encontrar um modelo cinético adequado se torna uma tarefa 

difícil. Portanto, determinar os mecanismos que mais influenciam na reação através de 

um estudo cinético, considerando os resultados experimentais, é muito complexo, não 

podendo ser afirmado com unanimidade. 

Produtos22222  HPAOHOHOHO h
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5.1.2 Foto-Fenton  

O processo foto-Fenton é uma tecnologia atraente para a degradação de HPA em 

vista da sua eficácia em oxidar rapidamente contaminantes orgânicos e a facilidade de 

execução, além de transformar poluentes recalcitrantes não biodegradáveis em produtos 

finais menos nocivos (PALMROTH et al., 2006). 

A reação de foto-Fenton foi conduzida, inicialmente, utilizando como 

cossolvente para o HPA, o metanol. A concentração de ferro inicial foi de 20 mg L
-1

 em 

pH 2,8 e a reação foi conduzida na presença de excesso de peróxido de hidrogênio, cuja 

concentração seguiu a razão molar de [H2O2]0/[Fe
2+

]0 = 5. Os resultados da degradação 

de fluoreno por foto-Fenton podem ser observados na Figura 5.4. 

 

Figura 5.4 Degradação de HPA pela reação de foto-Fenton clássica, mediada por radiação solar natural, utilizando 

metanol como cossolvente ( - concentração adimensional de HPA e  - consumo de peróxido de Hidrogênio 
(mM)). 

 

A partir dos resultados experimentais, verificou-se que a degradação do fluoreno 

foi semelhante à reação de fotólise e não houve consumo de peróxido de hidrogênio 

durante o tempo de exposição à luz solar (energia de aproximadamente 2 kJ L
-1

) o que 

mostra que a degradação de HPA não ocorreu devido ao reagente de Fenton. 

Acredita-se que a degradação do HPA pela reação de foto-Fenton foi impedida 

uma vez que alcoóis contendo hidrogênio alfa, como metanol e etanol, reagem 

prontamente com radicais hidroxila e radicais sulfato. Segundo Zhao e colaboradores 

(2010), o metanol é amplamente utilizado como eliminador de radical hidroxila. Além 
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disso, alcoóis sem nenhum hidrogênio alfa, tal como álcool terc-butil (TBA), são 

agentes eficazes na captura do radical HO
●
. 

A partir desse resultado alterou-se o cossolvente para acetonitrila e analisou-se 

três concentrações de ferro (5, 10, 20 mg L
-1

) a fim de se escolher a melhor 

concentração para a degradação do HPA. A concentração de peróxido utilizada em 

todos os experimentos seguiu a mesma relação utilizada para concentração de 20 mg 

Fe
2+

 L
-1

 (razão molar de [H2O2]0/[Fe
2+

]0 = 5), estando em excesso para as demais 

concentrações. Como esse cossolvente é um composto orgânico, o carbono orgânico 

será prioritariamente referente a acetonitrila, que está em maior quantidade, e não ao 

composto que se deseja degradar, e com isso, não condiz com o estudo, por esse motivo, 

os resultados analisados são referentes apenas a degradação do composto. 

 

5.1.2.1 Avaliação da concentração de ferro 

Embora a reação de foto-Fenton seja estudada extensamente, não há um 

consenso em relação à concentração de ferro que proporcione os melhores resultados 

(PÉREZ et al., 2002). Porém, há inúmeras evidências de que o principal efeito do ferro 

é sobre a cinética do processo e que em quantidades excessivas o ferro pode consumir 

o HO
●
 gerado na reação de foto-Fenton e diminuir a eficiência do processo. Por isso, 

busca-se, sempre, alcançar bons resultados utilizando doses mais baixas de ferro. 

A Figura 5.5 apresenta os perfis de degradação do fluoreno e mineralização da 

solução para três diferentes concentrações iniciais de ferro (5, 10 e 20 mg L
-1

) e pH 2,8. 

Cabe ressaltar que durante toda a reação o pH foi controlado e mantido em 2,8.  Pode-se 

verificar um aumento no consumo de peróxido de hidrogênio para concentrações de 

ferro mais elevadas, além de maior degradação do composto. Para um valor de energia 

aplicada de, aproximadamente, 0,8 kJ L
-1

 a maior eficiência de degradação observada 

foi na reação efetuada com 20 mg L
-1 

de ferro (90% de degradação), seguido da reação 

com 10 mg L
-1 

de ferro (87% de degradação) e por fim a reação com 5 mg L
-1 

(70% de 

degradação). Além disso, verificou-se que a concentração de ferro dissolvido se 

manteve constante ao longo da reação para as três concentrações analisadas, o que 
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mostra que, para o pH 2,8, o ferro se mantém em solução, participando ativamente da 

reação. 

 

  

Figura 5.5 Avaliação da concentração de Fe2+ na degradação de fluoreno usando processo foto-Fenton mediado por radiação 

solar natural (Fe2+/H2O2/UV): () – 5,0 mg Fe2+L-1, () – 10,0 mg Fe2+L-1, () – 20,0 mg Fe2+L-1. Condição de Processo: 

pH = 2,8. 

 

Como pode-se observar na Figura 5.5, ocorre uma queda brusca na concentração 

de fluoreno na parte inicial da reação, o que aumentou com o incremento da 

concentração do ferro. Alguns autores reportam que a maior degradação de 

micropoluentes ocorre no inicio da reação (TROVÓ et al., 2008; DE LA CRUZ et al., 

2012; LUNA et al., 2013; PRIETO-RODRÍGUEZ et al., 2013b; CARRA et al., 2014b), 

uma vez que nessa fase aproximadamente todo radical hidroxila é gerado e uma grande 

fração do peróxido de hidrogênio e dos íons ferrosos é consumida. Na fase posterior, 

chamada de fase lag, a oxidação do composto ocorre de forma mais lenta, visto que a 

reação predominante é a de regeneração do Fe
2+

 e não de formação do radical hidroxila. 
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Apesar da matéria orgânica referente ao cossolvente estar competindo com o 

fluoreno, podendo ocasionar um decréscimo na degradação, isso não ocorre uma vez 

que, em compostos acíclicos, o ataque às moléculas por radicais HO
●
 não pode ocorrer 

conjugando duplas ligações, ao contrário de compostos aromáticos, onde o anel é aberto 

e a degradação ocorre mais facilmente (RUPPER & BAUER, 1993). 

A determinação da melhor concentração de ferro para a degradação do fluoreno 

a partir dos resultados obtidos apresentou uma dificuldade devido à falta de clareza dos 

perfis obtidos. Embora as curvas de degradação do composto ([FLU]/[FLU]0)  sejam 

diferentes para as concentrações de ferro estudadas atinge-se uma eficiência de 

degradação bem próxima ao final, 1,8 kJ L
-1

. Somado a isso, para as diferentes 

concentrações de ferro utilizadas, os perfis obtidos para mineralização, consumo de 

H2O2 e concentração de ferro dissolvido em solução foram bem semelhantes ao longo 

da radiação aplicada. Assim, considerando efeitos de reduções de custos, a menor 

concentração de ferro avaliada neste estudo (5 mg L
-1

) foi selecionada como a 

concentração ótima de fotocatalisador para a reação de foto-Fenton em estudos 

posteriores. 

 

5.1.2.2  Avaliação do Efeito do pH 

A determinação do pH ótimo para a reação de foto-Fenton (2,8) está relacionada 

com a espécie de ferro predominante em solução, FeOH
2+

, que é o complexo mais 

fotoativo. Além disso, nesse pH consegue-se manter ferro em solução, evitando a 

precipitação do mesmo (PIGNATELLO et al., 2006). No entanto, a necessidade de 

acidificação no processo foto-Fenton é, muitas vezes, descrita como um de seus 

principais incovenientes, devido ao custo adicional associado a acidificação e 

subsequente neutralização. Cabe ressaltar que as normas brasileiras para descarte de 

efluente determinam o pH de descarte entre 5 e 9 (CONAMA, 2011). Por isso, busca-se, 

cada vez mais, realizar a reação de foto-Fenton a pH mais elevados e próximo da 

neutralidade, evitando-se os custos inerentes à acidificação e neutralização. 

A Figura 5.6 apresenta os perfis de degradação do fluoreno e mineralização para 

três diferentes valores de pH inicial (2,8; 3,5; 4,0) e com concentração de ferro de 5 mg 
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Fe
2+

 L
-1

. Observa-se que o aumento do pH levou a um consumo maior de energia para a 

degradação do composto. Como observado, a redução da concentração de fluoreno foi 

alcançada após uma dose acumulada de energia UV de 2,0; 3,5 e 4,5 kJ L
-1

 para os pH 

2,8; 3,5 e 4,0 respectivamente. 

 

Figura 5.6  Efeito do pH na degradação de fluoreno usando processo foto-Fenton mediado por radiação solar natural  

(Fe2+/H2O2/UV): () – pH 2,8; () – pH 3,5; () – pH 4,0. Condições de processo: [Fe2+] = 5 mg L-1, e () – pH 4,0 com 
[Fe2+] = 2 mg L-1. 

 

O aumento do pH acarretou na diminuição da eficiência de degradação do 

composto, evidenciada pela diminuição da constante cinética de degradação do fluoreno 

(Tabela 5.1), uma vez que a presença do complexo de ferro mais fotoativo (FeOH
2+

) 

diminui em pH acima de 2,8, enquanto que o complexo [Fe(OH)2]
+
, menos fotoativo, 

aumenta, como apresentado na Figura 3.2 (MACHULECK, 2007).  
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Tabela 5.1 Constantes cinéticas para a degradação de fluoreno por processo foto-Fenton solar. 

Fluoreno 

Sistema 
[Fe] 

(mg L
-1

) 
pH 

k
a  

(L kJ
-1

) 

Luz solar natural 

Fe
2+

/H2O2/UV 

 

5,0 

 

2,8 1,56 ± 0,39 

3,5 0,93 ± 0,29 

4,0 0,54 ± 0,24 

~2,0 4,0 0,55 ± 0,13 
a Constante cinética de pseudo-primeira ordem para a degradação do HPA. 

Além disso, observa-se uma queda brusca na concentração de ferro dissolvido 

para pH acima de 3,5, entretanto, ocorre degradação do composto mesmo com 

concentrações de ferro entre 0,2 e 1,0 mg L
-1

.  Isso se deve à possível formação de um 

complexo estável de ferro com o fluoreno e este, apesar de não detectado, é fotoativo e 

permite que a reação ocorra. 

Segundo Fim (2007) um metal de transição pode-se ligar a um anel aromático do 

tipo ciclopentadienila, indenila ou fluorenila formando os catalisadores metalocênicos. 

O fluoreno é uma molécula quase planar, na qual os hidrogênios do carbono 9 (H-9) 

apresentam-se mais ácidos que o observado comumente para hidrocarbonetos (pKa 22,6 

em DMSO). Após a perda do H-9, ocorre a formação do ânion fluorenila, capaz de se 

ligar ao ferro e formar um complexo. 

Apesar da concentração de ferro utilizada no estudo obedecer às normas 

brasileira de descarte, com o limite para descarte de ferro de 15 mg L
-1

 (CONAMA, 

2011), esse valor está acima do limite estabelecido em países como Portugal, que exige 

uma concentração de descarte de ferro de 2 mg L
-1

, segundo o Decreto-Lei nº 236 

(DECRETO-LEI, 1998). Por esse motivo, optou-se por realizar um experimento com 

concentração de ferro de 2 mg L
-1

 e pH 4,0 e observou-se que a degradação do 

composto foi semelhante à verificada no experimento realizado com concentração de 

ferro 5  mg L
-1

 no mesmo pH (degradação completa com dose de energia UV de 4,5 kJ 

L
-1

) com constante cinética similar (Tabela 5.1). Por esse motivo, optou-se por realizar 

os experimentos com complexos de ferro com a concentração mais baixa de ferro (2 mg 

L
-1

). 
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5.1.2.3 Avaliação do Complexo de Ferro – Ferrioxalato 

O uso de complexos, tais como ferrioxalato, permite trabalhar a valores de pH 

próximo da neutralidade, evitando a necessidade de acidificação. Diferentes autores 

(FAUST & ZEPP, 1993; ABRAHAMSON et al., 1994; RODRÍGUEZ et al., 2009) 

relataram que os complexos ferrioxalato apresentam elevados rendimentos quânticos de 

foto-redução de íons férricos, quando comparados com outros complexos, tais como 

tartarato, malato, citrato, isocitrato, succinato e formiato. Normalmente, a razão molar 

estequiométrica mais eficiente é de 1Fe
3+

: 3 oxalato (C2O4
-2

) (PIGNATELLO et al., 

2006; MONTEAGUDO et al., 2010a,b), com a qual os complexos de ferro, com três 

moléculas de oxalato, conduz à formação do complexo saturado de Fe(C2O4)3
3-

. 

Os perfis de degradação de HPA e mineralização para o processo de foto-Fenton 

mediado por ferrioxalato a diferentes valores de pH (4,0; 5,0; 6,0) estão apresentados na 

Figura 5.7. A concentração de ferro utilizada foi de 2 mg de Fe
3+ 

L
-1

. É importante 

mencionar que o aumento súbito do valor inicial de COD está relacionado com a adição 

de ácido oxálico (cerca de 2,57 mg C L
-1

) . 

Pode-se observar que a degradação do fluoreno foi semelhante em pH 4,0 e 5,0, 

(dose acumulada de energia de aproximadamente 5 kJ L
-1

 para a degradação do HPA a 

valores abaixo do limite de detecção do HPLC) consumindo doses de peróxido 

similares (0,621 mM para pH 4,0 e 0,609 mM para pH 5,0). Já para pH 6,0 a 

degradação foi, ligeiramente, mais lenta, como pode ser observada pelas constantes 

cinéticas (Tabela 5.2), necessitando de uma dose de energia maior do que 5 kJ L
-1

 para a 

degradação do HPA a valores abaixo do limite de detecção do HPLC, entretanto, apesar 

de mais lenta, esse resultado foi satisfatório, mostrando que é possível realizar 

degradação de fluoreno a pH próximo da neutralidade quando se trabalha com 

ferrioxalato. 
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Figura 5.7 Efeitos do pH na degradação de fluoreno usando processo foto-Fenton solar mediado por ferrioxalato (1:3 – razão 

molar de ferro:oxalato) (Fe3+/H2O2/ácido oxálico/UV): () – pH 4,0; () – pH 5,0; () – pH 6,0. Condição de processo [Fe3+] 

= 2 mg L-1. 

 

 
Tabela 5.2 Constantes cinéticas para a degradação de fluoreno por processo foto-Fenton solar mediado por 

ferrioxalato. 

Fluoreno 

Sistema 
[Fe] 

(mg L
-1

) 
pH 

k
a  

(L kJ
-1

) 

Luz solar natural 

Fe
3+

/H2O2/ácido 

oxálico/UV 
2,0 

4,0 0,65 ± 0,18 

5,0 0,48 ± 0,16 

6,0 0,28 ± 0,09 
a Constante cinética de pseudo-primeira ordem para a degradação do HPA. 

 

Assim como na reação de foto-Fenton convencional, na reação mediada por 

ferrioxalato a concentração de ferro em solução caiu bruscamente, o que leva a pensar 

na possível formação de complexos com o fluoreno, como citado anteriormente, ou a 

precipitação de ferro devido o consumo de oxalato. 

A ligeira queda na degradação de fluoreno com o aumento de pH se dá devido a 

diminuição do complexo mais fotoativo. Segundo Faust e colaboradores (1993), o 
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complexo Fe(C2O4)2
-
 tem um rendimento quântico mais elevado para a formação de 

Fe
2+ 

(regeneração do ferro) do que o complexo Fe(C2O4)3
3-

, que apresenta rendimento 

de 0,6 a 436 nm. Considerando o diagrama de especiação dos complexos ferri-oxálicos 

(Figura 5.8), para valores de pH acima de 5,0 a fração molar do Fe(C2O4)3
3-

 é maior do 

que a de Fe(C2O4)2
-
. Além disso, para esse valor de pH, o ferro começa a precipitar, 

explicando, assim, a ligeira queda na eficiência da reação foto-Fenton com ferrioxalato 

na degradação de fluoreno a pH mais elevado. Entretanto, apesar da ligeira queda na 

eficiência, o processo foto-Fenton mediado por ferrioxalato foi capaz de degradar o 

HPA em pH próximo da neutralidade. 

 

Figura 5.8 Diagrama de especiação dos complexos ferri-oxálicos em função do pH para uma solução contendo 2 

mg L-1 de Fe3+. 

Apesar dos resultados satisfatórios obtidos no estudo da degradação de HPA 

por processo oxidativo avançado, pouco pode-se comparar com a literatura, uma vez 

que existem poucos trabalhos a respeito da remoção desses compostos por POA em 

solução aquosa, a maioria deles se dá na fase sólida, ou seja, na remediação de solos, 

sedimentos e lodo (GOI & TRAPIDO, 2004; KANEL et al., 2004; FLOTRON et al., 

2005; VENNY et al., 2012).  
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5.2 Fármacos 

 

A degradação dos antibióticos sulfametoxazol e trimetoprima foi estudada 

utilizando radiação solar natural e artificial. Inicialmente, buscou-se o melhor processo 

para a remoção desses compostos, neste caso utilizou-se radiação solar natural e um 

fotoreator em escala piloto. Após definido o melhor processo, realizou-se a avaliação 

dos diferentes parâmetros, bem como averiguação da influência de cada espécie de 

oxigênio reativa no mecanismo de degradação dos antibióticos e a remoção dos mesmos 

em efluente doméstico, utilizando radiação solar artificial e um fotoreator em escala 

laboratorial. 

 

5.2.1  Avaliação dos Processos Oxidativos Avançados na Degradação dos 

Antibióticos 

Estudos iniciais de tratamento em escala piloto foram realizados a fim de 

comparar a eficiência da energia solar natural para a fotólise e diferentes processos de 

oxidação avançada (TiO2/UV, TiO2/H2O2/UV e Fe
2+

/H2O2/UV) e assim escolher o 

melhor processo para a degradação dos antibióticos. A Figura 5.9 apresenta os perfis de 

degradação e mineralização para todos os processos avaliados. 

A partir dos resultados obtidos pode-se observar que a fotólise direta não foi 

capaz de degradar, consideravelmente, as moléculas do antibiótico e, com isso, não 

conseguiu degradá-los durante o período de exposição solar, como foi reportado em 

outros estudos (ZHOU & MOORE, 1997; DEDOLA  et al., 1999; BOREEN et al., 

2004; SIRTORI et al., 2010), apresentando menos de 10% de degradação após uma 

dose acumulada de energia de, aproximadamente, 12 kJ L
-1

 para ambos os antibióticos.  
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(a) (b) 

Figura 5.9 Perfis de degradação das soluções de antibióticos SMX (a) e TMP (b): comparação entre os diferentes 

POA avaliados: (,) - UV; (,) - TiO2/UV a pH0 6; (,) - TiO2/H2O2/UV a pH0 4,5; (,) - TiO2/H2O2/UV 

a pH0 7; (,) – Fe2+/H2O2/UV a pH0 2,8, mediados por radiação solar natural. Símbolos sólidos: concentração 

adimensional do antibiótico (linha cheia) e COD/COD0 (linha pontilhada). Símbolos vazados: Consumo de H2O2. 

 

Como esperado, o uso de um POA (TiO2/UV, pH 6) apresentou resultados de 

eliminação dos antibióticos bem mais significativos quando comparados à reação de 

fotólise. Este mesmo processo de fotocatálise heterogênea (TiO2/UV) em pH próximo 

do neutro apresentou vantagem quando H2O2 foi adicionado ao sistema, melhorando, 

principalmente, a degradação de SMX. Para uma mesma dose de energia acumulada (6 

kJ L
-1

), o processo empregando TiO2 na ausência de peróxido de hidrogênio apresentou 

degradação de 50% para SMX e 80% para TMP, enquanto que a adição do H2O2 ao 

sistema elevou a eficiência de degradação para 90% para ambos os antibióticos. Essa 

melhora na eficiência do processo se dá devido ao fato do peróxido de hidrogênio atuar 

como um capturador de elétron, evitando, assim, a recombinação do par elétron/lacuna 

criada no fotocatalisador, além disso, ocorre formação de radical hidroxila a partir do 

H2O2 intensificando ainda mais as taxas de reação (RODRÍGUEZ et al., 1996). 
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Como foi observado uma baixa fotoatividade do sistema TiO2/H2O2/UV a pH 

neutro, necessitando de altas doses de energia para a degradação do composto, optou-se 

por realizar um experimento em pH ácido (pH 4,5). Os resultados obtidos mostraram 

que a eficiência da reação em pH ácido aumentou mais de 3 vezes quando comparada 

com a reação em pH neutro, para ambos os antibióticos. Em pH ácido os antibióticos 

foram completamente degradados com uma dose de energia de aproximadamente 2 kJ 

L
-1

, enquanto na reação a pH neutro, para essa mesma quantidade de energia, a 

degradação foi de 60% para SMX e 70% para TMP. Esse aumento na eficiência pode 

ser atribuído à modificação na superfície do catalisador devido à mudança do pH 

(KORMANN et al., 1991; LU et al., 1993). Sabe-se que o pH de carga zero para o TiO2 

encontra-se próximo de 6, nesse pH a espécie predominante é o TiOH. Estudos mostram 

que, próximo a esse pH, ocorre a agregação das partículas aumentando o diâmetro das 

mesmas e, consequentemente, diminuindo a eficiência da reação (FERNÁNDEZ-

IBÁÑEZ et al., 1999, 2003). Em pH ácido, no qual a espécie predominante é o TiOH
2+

, 

o radical hidroxila pode ser formado pela reação entre a lacuna e a molécula de água 

adsorvida, aumentando, assim,  a eficiência do processo (MURUGANADHAN  & 

SWAMINATHAN,  2006).  

Além disso, o pH pode afetar, imensamente, a especiação dos antibióticos em 

solução (SMX/TMP: pKa1 = 1,85/3,20 e pKa2 = 5,60/7,00), como pode ser visto na 

Figura 5.10 (QIANG & ADAMS, 2004), e esse fator pode influenciar a degradação 

fotocatalítica desses compostos. 

SMX é uma molécula anfotérica cuja protonação ocorre no grupo amina e a 

ionização através do grupo sulfonamida. A pH = 1,0, SMX está carregada 

positivamente, H2SMX
+
, que representa 87,6% de todas as espécies de SMX. Quando 

aumenta-se o pH para 4,0, a maioria de SMX (96,9%)  é uma molécula neutra (HSMX), 

devido a perda de um átomo de hidrogênio no grupo amina. Para valores de pH superior 

a 7,0, SMX existe, principalmente, sob a forma aniônica, SMX
-
, e corresponde a 96,2%. 

Por outro lado, a pH = 2,0 trimetoprima encontra-se na forma diprotonada, H2TMP
2+

, 

correspondendo a 97,5%, em pH = 5,0 ocorre a perda de um hidrogênio e a TMP passa 

a ser monoprotonada,  HTMP
+
 (94,9%), já em pH = 10,0, trimetoprima é representada 

pela fração neutra espécie TMP (99,9%) (LIN et al., 1997; QIANG & ADAMS, 2004). 
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Figura 5.10 Diagrama de especiação e estrutura química dos antibióticos sulfametoxazol (SMX) e trimetoprima 
(TMP) (Adaptado de LIN et al., 1997; QIANG & ADAMS, 2004). 

 

O incremento na eficiência de degradação em valores de pH ácido para a reação 

TiO2/H2O2/UV também pode ser associado ao fato de que as espécies HSMX, HTMP
+
 e  

H2TMP
2+

, predominantes em pH 4,5, são mais suscetíveis ao ataque de radicais 

hidroxila. Essa conclusão também foi obtida por Canle e colaboradores (2005) quando 

estudaram a degradação de substratos com a função amina (como a trimetoprima). Eles 

relataram maior eficiência de degradação em pH entre 3,5 e 5,5 devido a forte interação 

da superfície protonada do TiO2 e o par de elétrons não-ligantes do nitrogênio amino. 

Enquanto Niu e colaboradores (2013) mostraram que a solução de SMX é mais 

rapidamente degradada quando se encontra em estado neutro em comparação com as 

formas catiônicas e aniônicas que, de acordo com estudo realizado por Boreen e 

colaboradores (2004), são as formas mais estáveis do composto. 
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Cabe ressaltar que, de acordo com o perfil de concentração de SMX e TMP, a 

adsorção das espécies de antibióticos sobre a superfície do catalisador foi mínima para 

os valores de pH testados, uma vez que, a espécie predominante de dióxido de titânio 

presente em solução é a forma neutra, TiOH, e as espécies de antibióticos encontram-se 

na forma neutra ou com carga positiva. Resultados semelhantes foram apresentados por 

Hu e colaboradores (2007) e Xekoukoulotakis e colaboradores (2011) para pH neutro e 

ácido, considerando tempos de equilíbrio de 120 e 60 min, respectivamente. 

Por fim, a reação de foto-Fenton a pH 2,8 conseguiu degradar os antibióticos a 

valores abaixo do limite de detecção do HPLC após uma dose de energia de 0,3 kJ L
-1

 

mostrando claramente ser o processo mais eficaz dentre os POA investigados. Além 

disso, quando comparado com o processo TiO2/H2O2/UV em pH ácido, que foi 

considerado o melhor dentre os de fotocatálise heterogênea, o processo foto-Fenton 

consumiu 7 vezes menos peróxido de hidrogênio para alcançar o mesmo grau de 

degradação. Além disso, o processo foto-Fenton apresentou maior redução no carbono 

orgânico total quando comparado com os outros processos, alcançando redução de 

~75% para SMX e de ~95% para TMP. 

As constantes cinéticas para os processos avaliados podem ser observadas na 

Tabela 5.3. 

Tabela 5.3 Constantes cinéticas para a degradação de antibióticos (SMX e TMP) por POA solar natural. 

SMX 

Sistema 
[Fe] 

(mg L
-1

) 
pH 

k
a  

(L kJ
-1

) 

k 
b  

(L kJ
-1

) 

Luz solar natural 

Fe
2+

/H2O2/UV 5,0 2,8 9 ± 4 0,35 ± 0,05 

TiO2/H2O2/UV --- 4,3 2,5 ± 0,3 0,07 ± 0,01 

TiO2/H2O2/UV --- 6,1 0,41 ± 0,01 0,020 ± 0,002 

TiO2/UV --- 6,4 0,13 ± 0,01 0,035 ± 0,004 

TMP 

Sistema 
[Fe] 

(mg L
-1

) 
pH 

k
a  

(L kJ
-1

) 

k 
b  

(L kJ
-1

) 

Luz solar natural 

Fe
2+

/H2O2/UV 5,0 2,8 (3 ± 2)×10 0,33 ± 0,09 

TiO2/H2O2/UV --- 4,2 2,0 ± 0,2 0,08 ± 0,01 

TiO2/H2O2/UV --- 6,5 0,44 ± 0,03 0,023 ± 0,003 

TiO2/UV --- 6,3 0,28 ± 0,02 0,036 ± 0,004 
a Constante cinética de pseudo-primeira ordem para a degradação do antibiótico; b Constante cinética de pseudo-

primeira ordem para a degradação do COD.  
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5.2.2 Reação de Foto-Fenton: Variáveis do Processo e sua Influência 

 

Como visto anteriormente, a reação de foto-Fenton apresentou maior eficiência 

na degradação e mineralização das soluções de SMX e TMP quando comparado com os 

outros POA avaliados. Por esse motivo, a influência das principais variáveis do 

processo, tais como concentração de ferro, pH e tipo de fonte de ferro (Fe
2+

 ou 

Fe
3+

/ácido oxálico), foram avaliadas sob condições controladas em um reator de escala 

laboratorial (SUNTEST) que simula a luz solar natural em condições de iluminação 

semelhantes ao do meio-dia, na ausência de nuvens. 

 

5.2.2.1 Influência da Concentração de Ferro 

Considerando o limite de descarte de ferro em corpos receptores determinado 

por órgãos ambientais nacionais e internacionais, busca-se realizar a reação de foto-

Fenton utilizando concentrações baixas de ferro, para evitar a etapa adicional de 

remoção de ferro, além de permitir trabalhar a valores de pH mais elevados, sem que 

ocorra a precipitação de ferro, evitando, assim, as necessidades de acidificação e 

posterior neutralização. 

A Figura 5.11 apresenta o perfil de degradação e mineralização dos antibióticos 

para três diferentes concentrações iniciais de ferro (~2,5;~ 5,0 e ~10,0 mg Fe
2+

 L
-1

) a 

uma temperatura constante de 25ºC e pH 2,8.  
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(a) 

 
(b) 

Figura 5.11 Efeito da concentração de ferro na degradação da soluções (C0 = 20 mg L-1) de SMX (a) e TMP (b) 

usando processo foto-Fenton solar (SUNTEST)(Fe2+/H2O2/UV): () – 2,5 mg Fe2+ L-1; () – 5,0 mg Fe2+ L-1; () – 

10,0 mg Fe2+ L-1. Condições de processo: T = 25°C, pH = 2,8, adição total de H2O2 = 88 mg L-1 (SMX) e 103 mg L-1 

(TMP). 
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Como pode ser observado, ocorre uma queda brusca na concentração de SMX e 

TMP no início da reação, a qual aumentou com o aumento da concentração de ferro, 

uma vez que mais radicais hidroxila são formados a partir da primeira oxidação de Fe
2+

 

a Fe
3+

 na presença de H2O2. Embora esse fenômeno tenha sido reportado por diferentes 

autores como uma rápida degradação do composto (GONZALEZ et al., 2007; 

MÉNDEZ-ARRIAGA et al., 2010; MICHAEL et al., 2012a), este pode estar associado 

ao fato que, depois da oxidação do Fe
2+

 a Fe
3+

 na presença de H2O2, SMX e TMP 

formam complexos estáveis com Fe
3+

 (TELLA & OBALEYE, 2010a,b; DEMIREZEN 

et al., 2012; BOUCHOUCHA et al., 2013) e a sua concentração não pode ser mais 

medida por HPLC considerando as mesmas condições analíticas (comprimento de onda, 

eluentes, entre outros). A formação de complexo limita a foto-redução de Fe
3+

, 

diminuindo a decomposição de H2O2 na reação de Fenton e a eficiência global do 

processo foto-Fenton (BATISTA e NOGUEIRA, 2012). Essa conclusão foi consistente 

com a baixa mineralização e consumo de H2O2 observados na parte inicial da reação. 

Demirezen e colaboradores (2012) reportam que os complexos Fe(III)-TMP são 

formados por meio de 2 ligações metal-nitrogênio e assumem que os substituintes 

(grupos NH2) agem como ligante dos íons férricos. Tella e Obaleye (2010a) mostram 

que os complexos são formados na proporção 1 Fe(III) : 2 TMP  com constante de 

estabilidade (Log K) de 10,99 (Figura 5.12). A fim de compreender melhor a formação 

dos complexos utilizou-se o programa computacional de equilíbrio MINEQL+ 

(SCHECHER & MCAVOY, 2003), para modelar a formação dos complexos entre TMP 

e Fe(III). Considerando os resultados obtidos, apenas a espécie HTMP
+ 

foi considerada 

na interação com Fe(III), uma vez que é a espécie predominante na gama de pH 

utilizado ao longo do estudo. A Figura 5.14 exibe os diagramas de especiação do ferro e 

TMP considerando as três diferentes concentrações de ferro utilizadas. O complexo de 

Fe(III)-TMP aparece principalmente no intervalo de pH 0,4 – 4,6, com fração molar 

máxima a um pH 2,7. A fração molar máxima em relação à concentração total de TMP, 

para as três concentrações de ferro, foi de 66, 71 e 80% para 2,5, 5,0 e 10 mg Fe L
-1

, 

respectivamente. 
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Figura 5.12 Complexo Fe(III)-TMP (Adaptado de DEMIREZEN et al., 2012). 

De acordo com Kanagaraj & Rao (1992), a ligação do íons férricos ocorre 

através do nitrogênio da sulfonamida desprotonada e o nitrogênio do grupo sufonila. 

Hassan e colaboradores (1991) prepararam e caracterizaram os complexos de Fe(III)-

SMX e verificaram que a proporção estequiométrica é de 1:2 (metal:ligante) (Figura 

5.13).  

 

Figura 5.13 Complexo Fe(III)-SMX (Adaptado de KANAGARAJ & RAO, 1992). 

Considerando todos os dados disponíveis, realizou-se a modelagem da formação 

de complexos entre Fe(III)-SMX utilizando o programa computacional de equilíbrio 

MINEQL+, considerando-se uma constante de estabilidade (log K) de 5,93 (TELLA & 

OBALEYE, 2010b) e a interação de Fe(III) com a espécie HSMX. De acordo com a 

Figura 5.15, os complexos de Fe(III)-SMX ocorrem para valores de pH inferiores a 4,2, 

com máximas frações molares na gama de 1,7-2,1; 1,8-2,0; 1,6-2,2, compreendendo um 

teor de SMX de 52, 86, 96% para as concentrações de ferro de 2,5; 5,0; 10 mg L
-1

, 

respectivamente. 
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(a1) (a2) 

  
(b1) (b2) 

  
(c1) (c2) 

 

Figura 5.14 Diagramas de especiação de Fe(III) (a1, b1, c1) e TMP (a2, b2, c2) como função do pH da solução 

calculados a partir do sistema contendo 6,89 × 10-5 M HTMP+ (20,0 mg L-1), (a) 4,48 × 10-5 M Fe(III) (2,5 mg L-1) e 

4,48 × 10-5 M SO4
2-, (b) 8,95 × 10-5 M Fe(III) (5,0 mg L-1) e 8,95 × 10-5 M SO4

2-, (c) 1,79 × 10-4 M Fe(III) (10,0 mg 

L-1) and 1,79 × 10-4 M SO4
2-. Os dados foram calculados pelo sistema de modelagem de equilíbrio Químico 

MINEQL+ (Versão 4.6 para Windows), utilizando suas constantes de equilíbrio, com exceção das constantes de 

dissociação do TMP (QIANG & ADAMS, 2004) e constante de equilíbrio de Fe(III)-TMP (TELLA & OBALEYE, 
2010a). A formação de Fe(OH)3 na fase sólida foi excluída dos cálculos. 
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(a1) (a2) 

  
(b1) (b2) 

  
(c1) (c2) 

Figura 5.15 Diagrama de especiação de Fe(III) (a1, b1, c1) e SMX (a2, b2, c2) como função do pH da solução 

calculados a partir do sistema contendo 7,90 × 10-5 M HSMX (20,0 mg L-1), (a) 4,48 × 10-5 M Fe(III) (2,5 mg L-1) e 

4,48 × 10-5 M SO4
2-, (b) 8,95 × 10-5 M Fe(III) (5,0 mg L-1) e 8,95 × 10-5 M SO4

2-, (c) 1,79 × 10-4 M Fe(III) (10,0 mg 

L-1) e 1,79 × 10-4 M SO4
2-. Os dados foram calculados pelo sistema de modelagem de equilíbrio químico MINEQL+ 

(Versão 4.6 para Windows), utilizando suas constantes de equilíbrio, com exceção das constantes de dissociação do 

SMX (QIANG & ADAMS, 2004) e constante de equilíbrio de Fe(III)-SMX (Considerou-se a constante de equilíbrio 

de Fe (III)-sulfadiazina em vez de Fe (III)-SMX uma vez que não foram encontrados dados para SMX e sulfadiazina 

tem uma estrutura muito semelhante) (TELLA & OBALEYE, 2010a). A formação de Fe(OH)3 na fase sólida foi 
excluída dos cálculos. 
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Além da formação dos complexos devido à rápida deterioração inicial da 

concentração do antibiótico no inicio da reação, a Figura 5.11 também mostra que, após 

esse período, um perfil de degradação lento foi atingido e este segue uma cinética de 

pseudo-primeira ordem (Tabela 5.4). Essa degradação mais lenta tem sido geralmente 

associada à competição dos radicais hidroxila por produtos gerados a partir da 

degradação inicial (ABELLÁN et al., 2007). Ao final da reação pode-se verificar que 

após uma dose de energia acumulada de 3 kJ L
-1

, os complexos ferro-antibiótico foram 

destruídos, alcançando uma mineralização superior a 60% para ambos os antibióticos. 

Tabela 5.4 Constantes cinéticas para a degradação de antibióticos (SMX e TMP) por processo foto-Fenton solar 

(SUNTEST). 

SMX 

Sistema 
[Fe] 

(mg L
-1

) 
pH 

k
a  

(L kJ
-1

) 

k 
b  

(L kJ
-1

) 

Luz solar artificial (SUNTEST) 

Fe
2+

/H2O2/UV 

2,5 

2,8 

1,3 ± 0,2 0,25 ± 0,05 

5,0 7 ± 2 0,5 ± 0,3 

10,0 11 ± 5 0,2 ± 0,1 

TMP 

Sistema 
[Fe] 

(mg L
-1

) 
pH 

k
a  

(L kJ
-1

) 

k 
b  

(L kJ
-1

) 

Luz solar artificial (SUNTEST) 

Fe
2+

/H2O2/UV 

2,5 

2,8 

0,9 ± 0,6 0,09 ± 0,04 

5,0 11 ± 3 0,25 ± 0,03 

10,0 6 ± 1 0,27 ± 0,05 
a Constante cinética de pseudo-primeira ordem para a degradação do antibiótico; b Constante cinética de pseudo-

primeira ordem para a degradação do COD.  

  

Além disso, observou-se que apesar da degradação dos antibióticos aumentar 

com a concentração de ferro, o aumento foi muito pequeno ou, até mesmo, 

insignificante, para concentrações superiores a 5 mg Fe
2+

 L
-1

. A mesma conclusão pode 

ser obtida comparando os perfis de mineralização e consumo de peróxido de hidrogênio. 

Por esse motivo a concentração de 5 mg Fe
2+

 L
-1

 foi considerada a concentração ótima 

de Fe
2+

 para a realização dos estudos posteriores, pois além de alcançar bom nível de 

degradação, reduz os custos com reagente. 

 



94 

 

5.2.2.2 Influência do pH 

Como citado anteriormente, o pH considerado ótimo para a reação de foto-

Fenton é 2,8, entretanto, a necessidade de acidificação e posterior neutralização faz com 

que busque-se alternativas para trabalhar com esse processo a pH mais elevado 

(PIGNATELLO et al., 2006). Com isso, analisar a influência do pH na reação é de 

suma importância.  A Figura 5.16 apresenta os perfis de degradação e mineralização dos 

antibióticos para quatro valores de pH inicial (2,8; 3,5 4,0; 4,5 (somente para SMX), 

que foram mantidos durante toda reação, a uma temperatura constante (25ºC) e 

utilizando uma concentração de ferro de 5 mg Fe
2+

 L
-1

. A Tabela 5.5 apresenta as 

constantes cinéticas para esse processo. 

De acordo com os resultados obtidos verificou-se que, para valores de pH inicial 

de 4,5 (SMX) e 4,0 (TMP), após a primeira oxidação de Fe
2+

 a Fe
3+ 

na presença de 

H2O2, ocorreu uma rápida deterioração da concentração de ferro dissolvido para valores 

inferiores a 1 mg L
-1

. Apesar da baixa concentração de ferro encontrada nesses valores 

de pH, a reação de foto-Fenton foi capaz de obter remoção quase completa dos 

antibióticos, considerando-se o limite de detecção do método analítico. Entretanto, 

mesmo após longo tempo de reação, a mineralização foi inferior a 10% para TMP (pH 

4,0) e de 20% para SMX (pH 4,5). Maiores valores de pH não foram testados devido à 

precipitação de ferro.  

Verificou-se ainda que o abatimento do antibiótico e do COD para os 

experimentos a pH 3,5 foram semelhantes ao obtido com pH 2,8, apesar da redução da 

fração molar da espécie mais fotoativa, FeOH
2+

, com o aumento do pH. Isso ocorreu 

porque a queda da espécie mais fotoativa foi equilibrada pela diminuição da fração 

molar do complexo Fe(III)-antibiótico. 
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(a) 

 
(b) 

Figura 5.16 Efeito do pH na degradação das soluções (C0 = 20 mg L-1) de SMX (a) e TMP (b) usando processo foto-

Fenton solar (SUNTEST) (Fe2+/H2O2/UV): () – pH 2,8; () – pH 3,5; () – pH 4,0; – () pH 4,5 (somente 

SMX). Condições de processo: T = 25°C, [Fe2+] = 5 mg L-1, Total de peróxido de hidrogênio adicionado = 88 mg L-1 

(SMX) e103 mg L-1 (TMP). 
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Tabela 5.5 Constantes cinéticas para a degradação de antibióticos (SMX e TMP) por processo foto-Fenton solar 

(SUNTEST) em diferentes pH. 

SMX 

Sistema 
[Fe] 

(mg L
-1

) 
pH 

k
a  

(L kJ
-1

) 

k 
b  

(L kJ
-1

) 

Luz solar artificial (SUNTEST) 

Fe
2+

/H2O2/UV 5,0 

2,8 7 ± 2 0,5 ± 0,3 

3,5 12 ± 5 0,14 ± 0,06 

4,0 4,7 ± 0,4 0,26 ± 0,06 

4,5 0,8 ± 0,1 0,06 ± 0,01 

TMP 

Sistema 
[Fe] 

(mg L
-1

) 
pH 

k
a  

(L kJ
-1

) 

k 
b  

(L kJ
-1

) 

Luz solar artificial (SUNTEST) 

Fe
2+

/H2O2/UV 5,0 

2,8 11 ± 3 0,25 ± 0,03 

3,5 15 ± 2 0,29 ± 0,07 

4,0 1,5 ± 0,1 0,02 ± 0,01 
a Constante cinética de pseudo-primeira ordem para a degradação do antibiótico; b Constante cinética de pseudo-

primeira ordem para a degradação do COD.  

 

 

5.2.2.3 Influência do Uso de Complexo de Ferro – Ferrioxalato 

O complexo de ferro foi utilizado nesse estudo a fim de intensificar a reação de 

foto-Fenton, tentando evitar a formação de complexos estáveis entre Fe(III) e 

antibiótico bem como aumentar a eficiência do processo para valores de pH mais 

elevados. A Figura 5.17 apresenta os perfis de degradação e mineralização dos 

antibióticos para o processo foto-Fenton mediado por ferrioxalato em diferentes valores 

de pH, a temperatura constante (25ºC) e concentração de ferro de 5 mg Fe
3+

 L
-1

. É 

importante mencionar que o aumento súbito inicial no valor de COD está relacionado a 

adição de ácido oxálico (cerca de 5 mg C L
-1

). 

Pode ser observado que a taxa de degradação de ambos os antibióticos (Tabela 

5.6) diminui com o aumento do pH de trabalho, de modo que, a remoção completa de 

antibióticos, tendo em vista o limite de detecção do método analítico, só foi alcançada 

após uma dose de energia UV acumulada de 0,24/0,24 kJ L
-1

, 1,0/0,25 kJ L
-1

, 3,1/0,5 kJ 

L
-1

 e 5,0/1,0 kJ L
-1 

para soluções de SMX/TMP em pH 4,0, 4,5, 5,0 e 5,5, 

respectivamente.  
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Tabela 5.6 Constantes cinéticas para a degradação de antibióticos (SMX e TMP) por processo foto-Fenton solar 

mediado por ferrioxalato (SUNTEST). 

SMX 

Sistema 
[Fe] 

(mg L
-1

) 
pH 

k
a  

(L kJ
-1

) 

k 
b  

(L kJ
-1

) 

Luz solar artificial (SUNTEST) 

Fe
3+

/H2O2/ácido 

oxálico/UV 
5,0 

4,0 8 ± 1 0,5 ± 0,5 

4,5 3,8 ± 0,4 0,3 ± 0,2 

5,0 2,2 ± 0,2 0,04 ± 0,03 

5,5 1,9 ± 0,5 0,04 ± 0,03 

5,5
*
 1,0 ± 0,1 --- 

TMP 

Sistema 
[Fe] 

(mg L
-1

) 
pH 

k
a  

(L kJ
-1

) 

k 
b  

(L kJ
-1

) 

Luz solar artificial (SUNTEST) 

Fe
3+

/H2O2/ácido 

oxálico/UV 
5,0 

4,0 18 ± 6 0,05 ± 0,04 

4,5 10 ± 4 0,04 ± 0,03 

5,0 10 ± 1 0,04 ± 0,02 

5,5 7,1 ± 0,4 0,05 ± 0,03 

6,5 0,35 ± 0,05 0,02 ± 0,01 

6,5
*
 3,2 ± 0,2 --- 

a
 Constante cinética de pseudo-primeira ordem para a degradação do antibiótico; 

b
 Constante cinética de 

pseudo-primeira ordem para a degradação do COD.  

 

Comparando os perfis de degradação entre o processo foto-Fenton clássico (pH  

2,8) e o processo de foto-Fenton mediado por ferrioxalato, para a mesma concentração 

de ferro (5,0 mg de Fe
2+

 ou Fe
3+ 

L
-1

), observou-se que a degradação de SMX e TMP 

obtidos a pH 2,8 para o processo clássico foi semelhante à degradação obtida para o 

processo com ferrioxalato a pH 4,0 (SMX) e 5,0 (TMP). 

Esse resultado pode ser atribuído à presença de ácido oxálico e a consequente 

formação de complexos fortes, que são mais solúveis do que os complexos hidróxidos 

férricos, alem de reduzir, significativamente, a formação dos complexos Fe(III)-

antibióticos, aumentando a taxa de regeneração de Fe
3+

, o que leva a um maior consumo 

de H2O2 na fase inicial da reação e, consequentemente, maior eficiência de degradação 

do composto. 
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(a) 

 

(b) 

Figura 5.17 Efeito do pH na degradação as soluções (C0 = 20 mg L-1) de SMX (a) e TMP (b) usando processo foto-

Fenton solar (SUNTEST) mediado por complexo ferrioxalato (razão molar de ferro: oxalato de 1:3) (Fe3+/H2O2/ácido 

oxálico/UV): (a) SMX: () – pH 2,8 (foto-Fenton clássico com 5,0 mg Fe2+ L-1); () – pH 4,0; () – pH 4,5; () – 

pH 5,0; () – pH 5,5; () – pH 5,5*; (b) TMP: () – pH 2,8 (foto-Fenton clássico com 5,0 mg Fe2+ L-1); () – pH 

4,0; () – pH 4,5;() – pH 5,0; () – pH 5,5; () – pH 6,5; () – pH 6,5*. * Experimento realizado com adição de 

ácido oxálico em diferentes tempos de reação. Condições de processos: T = 25°C, [Fe3+]  5 mg L-1.  
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A Figura 5.18 apresenta os diagramas de especiação do ferro em conjunto com 

os complexos de ferrioxalato, excluindo (Figura 5.18a e Figura 5.18c) e incluindo 

(Figura 5.18b e Figura 5.18d) a formação de hidróxido de ferro (III) em fase sólida. De 

acordo com os diagramas de especiação, na presença de complexos estáveis de ferro-

oxalato (Hox - HC2O4
-
, ox - C2O4

2-
) não ocorre complexação de ferro com SMX para 

pH superior a 2, e os complexos de ferro com TMP são completamente eliminados em 

toda a faixa de pH. 

Entretanto, o tempo de vida dos complexos ferrioxalato é curto, sendo 

facilmente fotodescarboxilado, fazendo com que os íons férricos livres estejam 

disponíveis para complexar com as espécies de antibióticos. Além disso, verificou-se 

que, depois de 2 kJ L
-1

 de energia acumulada a concentração de ferro dissolvido 

diminuiu de 5 para menos de 1 mg L
-1

 (Figura 5.17), mostrando que o Fe
3+

 nos pH 

estudados começa a precipitar formando hidróxido de ferro (III). Após essa dose de 

energia acumulada não houve quase nenhum consumo de H2O2 e pouquíssima 

mineralização devido ao baixo teor de ferro presente em solução, como também à 

formação de complexos menos fotoativos (ferro-ácido carboxílico de baixa massa 

molar), como o ferriacetato e ferriformiato (TROVÓ et al., 2009; MICHAEL et al., 

2012a) e o caráter recalcitrante promovido pela mineralização com ataque por HO
●
 

(GUINEA et al., 2009; RODRÍGUEZ et al., 2009). 
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Figura 5.18 Diagrama de especiação do Fe(III) em função do pH da solução calculado em um sistema contendo (a, 

b) 6,89 × 10-5 M HTMP+ (20,0 mg L-1) e (c, d) 7,90 × 10-5 M HSMX (20,0 mg L-1), 8,95 × 10-5 M Fe(III) (5,0 mg L-

1), 2,69 × 10-4 M íon oxalato. Dados calculados utilizando o sistema de modelagem de equilíbrio químico MINEQL+ 

(Versão 4.6 para Windows), usando suas constantes de equilíbrio, com exceção das constantes de dissociação do 

TMP (QIANG & ADAMS, 2004), constante de equilíbrio do Fe(III)-TMP (TELLA & OBALEYE, 2010a), constante 

de equilíbrio do Fe(III)-SMX ((TELLA & OBALEYE, 2010a) (Considerou-se a constante de equilíbrio de Fe (III)-

sulfadiazina em vez de Fe (III)-SMX uma vez que não foram encontrados dados para SMX e sulfadiazina tem uma 

estrutura muito semelhante), constante de dissociação do ácido oxálico (SMITH & MARTELL, 2004) e constante de 

equilíbrio do  Fe(III)-oxalato (VINCZE & PAPP, 1987). A formação de Fe(OH)3 na fase sólida foi excluído (a, c) e 

incluído (b, d) nos cálculos. 

Verificou-se, ainda, que embora a eficiência de degradação para ambos os 

antibióticos a pH 4,0 tenha sido muito semelhante, a degradação de SMX foi muito 

mais afetada pelo aumento do pH da solução do que a de TMP. De acordo com o 

diagrama de especiação dos antibióticos (Figura 5.10), para valores de pH superiores a 

4,0 a fração molar da espécie SMX carregada negativamente aumenta 

significativamente, sendo que esta espécie foi avaliada como a forma mais estável (NIU 

et al., 2013). Por outro lado, de acordo com o diagrama de especiação do TMP, a 

espécie predominante na gama de pH estudada foi a espécie protonada (HTMP
+
) e esta 

espécie apresenta maior reatividade com os radicais hidroxila (GONZÁLEZ et al., 

2011). 
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Dois experimentos adicionais foram realizados fazendo-se mais de uma adição 

de ácido oxálico ao longo da reação para SMX a pH 5,5 e TMP a pH 6,5. Embora a 

adição extra de ácido oxálico tenha evitado a precipitação de ferro, aumentando a 

degradação do antibiótico, principalmente para TMP, a mineralização foi 

substancialmente reduzida devido à adição de ácido oxálico como fonte de carbono 

orgânico. 

 

5.2.2.4 Degradação dos Antibióticos em Efluente Doméstico 

Os resultados da oxidação por foto-Fenton em água livre de matéria orgânica 

(água destilada) podem não ser úteis para prever a degradação de contaminantes 

presentes em matrizes mais complexas, que contenham matéria orgânica e outros 

compostos. Como a matéria orgânica é um dos principais componentes em amostras de 

águas residuárias domésticas, seu efeito sobre a degradação dos antibióticos utilizando o 

processo foto-Fenton mediado por ferrioxalato foi examinado, a fim de fazer 

comparação com a degradação realizada em água destilada. Segundo Moncayo-Lasso e 

colaboradores (2009) e Spuhler e colaboradores (2010), o processo foto-Fenton 

utilizando ferrioxalato pode ser realizado em pH próximo da neutralidade em águas 

contendo matéria orgânica dissolvida, no entanto esta mesma matéria orgânica pode ter 

efeito inibitório e sinérgico na degradação de SMX e TMP dependendo da sua 

concentração e suas características. Além disso, a matéria orgânica pode competir com 

SMX e TMP pelos radicais hidroxilas formados, levando a uma diminuição da 

velocidade de degradação dos antibióticos (NOGUEIRA et al., 2007). 

Os experimentos para avaliar a degradação dos antibióticos em efluente 

doméstico foram realizados utilizando uma concentração mais baixa de ferro (2 mg L
-1

) 

uma vez que reduz os custos de reagente além de se enquadrar em normas de limite de 

descarte de ferro mais restritivas, como as de Portugal (DECRETO-LEI, 1998). A 

Figura 5.19 apresenta os perfis de degradação dos antibióticos utilizando o processo 

foto-Fenton solar mediado por ferrioxalato, para água destilada e efluente doméstico, 

nos quais foram adicionados os antibióticos, separadamente, a uma concentração de 20 

mg L
-1

. Cabe ressaltar que nesses experimentos o pH foi ajustado apenas com a adição 

do ácido oxálico, ficando entre 4-5 para água destilada e 5-6 para o efluente doméstico. 



102 

 

 

(a) 

 

(b) 

0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

0,0

0,5

1,0

1,5

2,0

2,5

0 1 2 3 4

0,0

0,5

1,0

1,5

2,0

2,5

0 1 2 3 4
0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0  

 

[S
M

X
]/

[S
M

X
] 0

 

 

C
o

n
su

m
o

 d
e
  

H
2
O

2
 (

m
M

)

RAD-ON

F
e
rr

o
 d

is
so

lv
id

o
 (

m
g

/L
)

 

RAD-ON

RAD-ON

RAD-ON

C
O

D
/C

O
D

0

Q
UV

 (kJ/L)Q
UV

 (kJ/L)

0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

0,0

0,5

1,0

1,5

0 1 2 3 4

0,0

0,5

1,0

1,5

2,0

0 1 2 3 4
0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

C
O

D
/C

O
D

0

 

 

[T
M

P
]/

[T
M

P
] 0

 

 

C
o

n
su

m
o

 d
e
  

H
2
O

2
 (

m
M

)

RAD-ON

F
e
rr

o
 d

is
so

lv
id

o
 (

m
g

/L
)

 

RAD-ON

RAD-ON

RAD-ON

Q
UV

 (kJ/L)Q
UV

 (kJ/L)



103 

 

Figura 5.19 Processo foto-Fenton (SUNTEST) assistido por ferrioxalato em soluções  (C0 = 20 mg L-1) de SMX (a) e 

TMP (b) utilizando simulador de UV-solar – Suntest, em água destilada, pH 4-5 () e efluente doméstico, pH 5-6 

(). 

Comparando-se as duas condições analisadas observou-se que a degradação 

realizada em efluente doméstico apresentou uma queda em relação à realizada em água 

destilada. Para uma dose de energia acumulada menor que 0,5 kJ L
-1

, a degradação dos 

antibióticos em água destilada chegou, praticamente, aos 100% enquanto que na 

presença de efluente doméstico, para a mesma dose de energia, a degradação alcançou 

apenas 40 e 60% para SMX e TMP, respectivamente. Além disso, pode-se observar 

uma estabilização na degradação dos antibióticos em efluente doméstico após 1 kJ L
-1

, 

aproximadamente. Esta estabilização ocorre no momento em que a concentração de 

ferro atinge o menor valor nas reações de SMX e TMP.  

Estudos cinéticos (Tabela 5.7) mostraram que as constantes de degradação dos 

antibióticos foram muito reduzidas quando se trabalhou com efluente doméstico, em 

torno de 102 e 85 vezes para SMX e TMP, respectivamente.  De acordo com Wenk e 

colaboradores (2011) a matéria orgânica dissolvida pode afetar negativamente na 

degradação de micropoluentes, pois ela pode estar envolvida em fenômenos como a 

extinção das espécies reativas, filtragem/blindagem da luz fotoquimicamente ativa e 

limitação da oxidação devido à geração de produtos intermediários. Bautitz e Nogueira 

(2007) sugerem que a matéria orgânica presente no efluente secundário pode atenuar a 

radiação, impedindo a fotólise e, consequentemente, a regeneração de íons ferrosos e a 

geração de HO
●
, impedindo a degradação. 

Tabela 5.7 Constantes cinéticas para a degradação de antibióticos (SMX e TMP) em água destilada e água residuária 

por processo foto-Fenton solar. 

SMX 

Sistema Amostra k
a  

(L kJ
-1

) k 
b  

(L kJ
-1

) 

Luz solar artificial (SUNTEST) 

Fe
3+

/H2O2/C2O4
2-

/UV Água destilada 4,1 ± 0,6 0,3± 0,1 

Fe
3+

/H2O2/C2O4
2-

/UV Água residuária 0,04 ± 0,02 0,03 ± 0,01 

TMP 

Sistema Amostra k
a  

(L kJ
-1

) k 
b  

(L kJ
-1

) 

Luz solar artificial (SUNTEST) 

Fe
3+

/H2O2/C2O4
2-

/UV Água destilada 6,8 ± 1,4 0,05± 0,03 

Fe
3+

/H2O2/C2O4
2-

/UV Água residuária 0,08 ± 0,07 0,05 ± 0,01 
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a Constante cinética de pseudo-primeira ordem para a degradação do antibiótico; b Constante cinética de pseudo-

primeira ordem para a degradação do COD.  

Apesar da redução nas constantes cinéticas, a degradação de TMP em efluente 

doméstico apresentou resultados mais expressivos, alcançando 80% de degradação após 

uma dose de energia acumulada de 3,1 kJ L
-1

. Esse resultado esteve de acordo com o 

exigido pela autoridade Suíça para o Meio Ambiente (Federal Office for the 

Environment – FOEN), que estabelece uma percentagem de degradação de poluentes de 

80% para garantir a qualidade do efluente (FOEN, 2009). Eles propuseram o 

monitoramento de cinco micropoluentes: diclofenaco, sulfametoxazol, benzotriazol, 

carbamazepina e mecoprop. Cabe ressaltar que a FOEN considera esse percentual de 

eliminação após o tratamento aplicado ao efluente bruto, entretanto, nesse trabalho foi 

avaliada a remoção do micropoluente após um tratamento terciário, considerando que a 

eliminação de micropoluentes alcançada em processos de lodos ativados é muito baixa.  

Em relação à remoção de SMX, esta apresentou um percentual de 54% após uma 

dose acumulada de energia de 4,7 kJ L
-1

. Esse resultado foi um pouco superior ao obtido 

por Chi e colaboradores (2013), que avaliaram a remoção de compostos farmacêuticos 

presentes em efluente doméstico utilizando processo foto-Fenton heterogêneo a pH 

neutro a alcançaram degradações de 40%. 

Em termos de mineralização, o tratamento foi modesto. Após uma dose de 

energia acumulada de 4,7 kJ L
-1

 ocorreu apenas 15 e 25% de remoção de COD para as 

amostras de SMX e TMP na presença de efluente doméstico, respectivamente. Klamerth 

e colaboradores (2010) e Michael e colaboradores (2012b) verificaram que compostos 

farmacêuticos são degradados sem que haja uma grande redução no COD. Segundo Chi 

e colaboradores (2011), apesar da remoção de COD ser baixa durante a oxidação de 

compostos farmacêuticos, a oxidação dos poluentes orgânicos geralmente resulta na 

formação de ácidos orgânicos de baixa massa molar, que são facilmente biodegradáveis. 

A baixa remoção de carbono orgânico dissolvido pode ser explicada pela complexidade 

da matriz da água residuária doméstica, contendo, especialmente, carbono orgânico 

formado por matéria orgânica natural ou compostos provenientes da oxidação biológica. 

Essa matriz complexa pode reagir de diferentes maneiras durante o processo foto-

Fenton, em alguns casos, ligantes orgânicos quelantes como policarboxilatos (GEORGI 

et al., 2007; CHAUDHURI & WEI, 2009), citrato ou ácido glucônico (LEWIS et al., 
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2009) podem complexar com Fe(III) mantendo-o solúvel e reagindo com a luz UV para 

promover radicais HO
●
.  

Entretanto, observou-se que no tratamento para degradação de ambos os 

antibióticos ocorreu, depois da adição inicial de ferro, uma queda drástica na 

concentração de ferro dissolvido, e, após as primeiras doses de energia, a concentração 

de ferro caiu de 2 para, aproximadamente, 0,6 mg Fe L
-1

. Michael e colaboradores 

(2012b), ao estudarem o decaimento de antibióticos de águas residuárias em pH ácido e 

neutro, também verificaram uma queda na concentração de ferro dissolvido quando se 

trabalhou com pH neutro. Como o oxalato é degradado durante a reação fotoquímica 

(MALATO et al., 2009), o complexo se decompõe, ficando Fe
3+

 livre em solução, 

porém, a pH próximo do neutro, os íons férricos tendem a precipitar, diminuindo, assim, 

a concentração de ferro dissolvido. 

 

 

5.2.2.5 Papel das Diferentes Espécies Oxidantes Intermediárias  

As contribuições de duas espécies oxidantes intermediárias, radical hidroxila 

(HO
●
) e oxigênio singlete (

1
O2), na degradação dos antibióticos, utilizando um processo 

de foto-Fenton solar induzido por ferrioxalato, foram examinadas. Para compreender o 

papel das espécies oxidativas alguns aditivos podem ser utilizados como eliminador 

dessas espécies em função da alta constante de reação entre eles (LEE & JEONG, 2009; 

MONTEAGUDO et al., 2011; SANTOS et al., 2012). Para quantificar os níveis de 

oxidação das reações dos radicais livres, a eliminação das espécies intermediárias ativas 

foi realizada com azida de sódio (sequestrador de 
1
O2) e D - manitol (sequestrador de 

HO•).  

A eficiência de degradação de SMX e TMP foi marcadamente reduzida quando 

os agentes sequestrantes foram utilizados, como pode ser observado na Figura 5.20, 

mostrando que esses compostos atuam como capturador específico e forte de espécies 

oxidativas.  
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(a) 

 

(b) 

Figura 5.20 Papel das espécies intermediárias na degradaçao dos antibioticos SMX (a) e TMP (b) utilizando processo 

foto-Fenton solar (SUNTEST) mediado por ferrioxalato, empregando  () – azida de sódio, () – D-manitol  e () 

– livre de inibidor. Condições de processo: [antibiótico] = 20 mg L-1, [Fe3+] = 2 mg L-1, pH entre 4-4,5. 
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Observa-se que o efeito negativo na degradação dos antibióticos foi mais 

proeminente quando se utilizou o D-manitol (sequestrador de HO•). Esse resultado pode 

ser comprovado pelos parâmetros cinéticos (Tabela 5.8), uma vez que a constante 

cinética atribuída ao ataque por radical hidroxila é maior do que a constante relacionada 

ao ataque por oxigênio singlete. 

Tabela 5.8 Constantes cinéticas para a degradação de antibióticos (SMX e TMP) em água destilada com e sem 

sequestradores de radicais por processo foto-Fenton solar. 

SMX 

Sistema Amostra k
a 
(L kJ

-1
) k 

b 
(L kJ

-1
) 

Luz solar artificial (SUNTEST) 

Fe
3+

/H2O2/C2O4
2-

/UV Água destilada 4,1 ± 0,6 0,3± 0,1 

Fe
3+

/H2O2/C2O4
2-

/UV 

+ 

D-manitol 

Água destilada 0,02 ± 0,01 - 

Fe
3+

/H2O2/C2O4
2-

/UV 

+ 

azida de sódio 

Água destilada 0,32 ± 0,03 - 

TMP 

Sistema Amostra k
a 
(L kJ

-1
) k 

b 
(L kJ

-1
) 

Luz solar artificial (SUNTEST) 

Fe
3+

/H2O2/C2O4
2-

/UV Água destilada 6,8 ± 1,4 0,05± 0,03 

Fe
3+

/H2O2/C2O4
2-

/UV 

+ 

D-manitol 

Água destilada 0,03 ± 0,01 - 

Fe
3+

/H2O2/C2O4
2-

/UV 

+ 

Azida de sódio 

Água destilada 0,15 ± 0,01 - 

a Constante cinética de pseudo-primeira ordem para a degradação do antibiótico; b Constante cinética de pseudo-

primeira ordem para a degradação do COD.  

 

Analisando a Figura 5.20 verificou-se que a degradação dos antibióticos foi 

atribuída principalmente ao ataque por radical HO
●
, enquanto 

1
O2 desempenhou um 

papel secundário, porém importante no processo, não podendo ser negligenciado. Esse 

resultado também foi observado por Li e colaboradores (2014) quando analisaram a 

influência das espécies oxidativas na degradação de catecol por processo foto-Fenton. 

Outras espécies de oxigênio como hidroperoxila (HO2
●
), oxigênio triplete (

3
O2) e 

radical superóxido (O2
●-

) também são constituintes do processo foto-Fenton, porém não 

foram avaliadas nesse estudo.  
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Cabe ressaltar que apenas a degradação dos antibióticos foi avaliada uma vez 

que um dos agentes sequestrantes, D-manitol, é um composto orgânico, e agregou 

carbono orgânico dissolvido ao sistema.  

 

5.3 Considerações Finais 

 

Após esse estudo pode-se verificar o potencial dos processos oxidativos 

avançados na degradação de micropoluentes e a escolha do melhor processo dentre os 

avaliados, o processo foto-Fenton. Observou-se a influência dos principais parâmetros 

de processo, destacando-se o pH como parâmetro crucial da reação de foto-Fenton.  

Em relação à degradação de HPA por processo foto-Fenton solar em uma planta 

piloto, os resultados foram interessantes, entretanto, devido à escassa literatura a 

respeito da degradação desses compostos por POA, foi impossível realizar uma 

comparação com outros dados e, com isso, não foi possível afirmar que os resultados 

foram satisfatórios. 

Já o processo foto-Fenton solar para degradação dos antibióticos apresentou 

ótimos resultados. Além disso, foi verificada a formação de complexos entre ferro e 

SMX/TMP, entretanto, com o aumento do pH ou o uso de complexos de ferrioxalatos, a 

fração molar do complexo ferro-antibiótico diminuiu ou, até mesmo, desapareceu. 

Para aproximar da realidade, testes avaliando a degradação dos antibióticos em 

efluente doméstico foram realizados utilizando processo foto-Fenton mediado por 

ferrioxalato em um simulador de luz solar. Apesar da competição entre o composto e a 

matéria orgânica presente no efluente, a degradação ocorreu de forma satisfatória, 

atingindo bons níveis, principalmente para TMP. 

O conhecimento do papel de cada espécie intermediária oxidantes na degradação 

dos antibióticos foi alcançado utilizando-se agentes sequestrantes e esse estudo 

comprovou que a espécie mais atuante na degradação é o radical hidroxila. 
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6 CONCLUSÕES E SUGESTÕES 

 

Neste capítulo são destacadas as principais conclusões obtidas no estudo da 

degradação de micropoluentes por processo oxidativo avançado, bem como são 

apresentadas sugestões para trabalhos futuros. 

 

6.1 Conclusões 

 

6.1.1 HPA 

 Os processos oxidativos avançados foram eficientes na degradação de 

fluoreno; 

 A fotólise direta foi capaz de degradar consideravelmente as moléculas de 

fluoreno, porém necessitou de uma energia acumulada muito alta (11 kJ L
-1

) 

quando comparada com a energia utilizada no processo foto-Fenton; 

 A reação de foto-Fenton foi impedida quando utilizou-se metanol como 

cossolvente para o HPA, por ele ser um eliminador de radical hidroxila;  

 A degradação do fluoreno aumentou com o aumento da concentração do 

ferro, porém, esse aumento não foi muito expressivo, e uma concentração 

mais baixa (5mg L
-1

) foi escolhida como ótima; 

 O aumento do pH acarretou na diminuição da eficiência de degradação do 

composto devido à diminuição da presença do complexo mais fotoativo; 

 A concentração de ferro caiu com o aumento de pH e, mesmo após essa 

queda a degradação do composto continuou ocorrendo, devido à possível 

formação de um complexo fotoativo estável entre o ferro e o fluoreno; 
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 A reação foto-Fenton mediada por ferrioxalato permitiu trabalhar a pH mais 

elevado alcançando bons níveis de degradação do fluoreno apesar da queda 

na eficiência. 

 

6.1.2 Fármacos 

 O processo de fotólise direta não foi capaz de degradar consideravelmente as 

moléculas dos antibióticos; 

 A eficiência de degradação do processo de fotocatálise heterogênea foi 

fortemente afetada pelo pH, apresentando melhores resultados em pH ácido. 

Essa melhora na eficiência está diretamente relacionada à superfície do 

catalisador e à especiação dos antibióticos; 

 A reação de foto-Fenton mostrou claramente ser o processo mais eficaz dentre 

os POA investigados para a degradação dos antibióticos SMX e TMP, 

eliminando completamente os antibióticos e apresentando maior redução no 

carbono orgânico total quando comparado com os outros processos; 

 SMX e TMP podem formar complexos com o ferro, entretanto, com o aumento 

do pH ou o uso de complexos de ferrioxalatos, a fração molar do complexo 

ferro-antibiótico diminuiu ou, até mesmo, desapareceu; 

 A degradação dos antibióticos aumentou com o aumento da concentração de 

ferro, porém, o aumento foi muito pequeno ou, até mesmo, insignificante para 

concentrações superiores 5 mg Fe
2+

 L
-1

; 

 Na reação de foto-Fenton clássica, para valores de pH inicial de 4,5 (SMX) e 4,0 

(TMP) ocorreu uma rápida deterioração da concentração de ferro, porém obteve-

se remoção quase completa dos antibióticos; 

 A diminuição da quantidade da espécie de ferro mais fotoativa em pH 3,5 foi 

equilibrada pela diminuição da fração molar do complexo Fe(III)-antibiótico 

fazendo com que o abatimento dos antibióticos e COD para esse pH fosse 

semelhante ao obtido com pH 2,8; 
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 A degradação de SMX e TMP obtidos a pH 2,8 para o processo foto-Fenton 

clássico foi semelhante à degradação obtida para o processo com ferrioxalato a 

pH 4,0 (SMX) e 5,0 (TMP). 

 Na reação de foto-Fenton mediada por ferrioxalato, a eficiência de degradação 

para ambos os antibióticos a pH 4,0 foi muito semelhante, porém, a degradação 

de SMX foi muito mais afetada pelo aumento do pH da solução do que a de 

TMP, devido às espécies desse composto presente em solução; 

 A degradação dos antibióticos realizada em efluente doméstico apresentou uma 

queda em relação à realizada em água destilada, devido à presença de matéria 

orgânica; 

 A eficiência de degradação de SMX e TMP foi reduzida quando utilizou-se 

agentes sequestrantes; 

 A degradação dos antibióticos foi atribuída principalmente ao ataque por radical 

HO
●
 enquanto 

1
O2 desempenhou um papel secundário. 
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6.2 Sugestões 

 

Os seguintes pontos poderão ser analisados em trabalhos futuros: 

 Degradação de SMX e TMP em concentrações na ordem de ng L
-1

 e µg L
-1

; 

 Identificação e quantificação dos intermediários formados durante os processos 

oxidativos avançados, tanto para o HPA quanto para os antibióticos; 

 Remoção de micropoluentes utilizando outros complexos de ferro; 

 Avaliação de outras espécies oxidantes no processo foto-Fenton. 
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APÊNDICE A – Curva de calibração do fluoreno e dos antibióticos (SMX e TMP). 
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