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RESUMO 

 
Com o avanço das tecnologias, a capacidade produtiva das indústrias aumentou 
consideravelmente, o que tem levado à contaminação das nossas reservas hídricas. Sob essas 
condições, a escassez da água aumenta e cria um desequilíbrio hídrico. O reuso da água tem sido 
praticado em diversos países e em diferentes setores. Para descontaminação dessas águas alguns 
processos têm sido usados e dentre estes os processos Oxidativos Avançados (POAs) têm surgido 
como uma tecnologia promissora em função do seu forte poder oxidante. Este trabalho teve por 
objetivo estudar a degradação de uma solução modelo de cloridrato de tetraciclina utilizando POAs. 
A solução aquosa do fármaco foi preparada numa concentração de 20 mg.L-1 e as determinações 
do fármaco foram realizadas por cromatografia liquida de alta eficiência. Os cálculos dos efeitos dos 
fatores operacionais estudados e as suas interações foram realizados com o auxílio do programa 
Statistica 8.0. Utilizaram-se 4 processos de tratamento: fotólise, H2O2/UV, Fenton e foto-Fenton. 
Para o processo de fotólise, usou-se a radiação UV-C e solar em um reator de bancada. Os 
experimentos foram submetidos à radiação por um período de até 8 h. No sistema de radiação UV-
C a eficiência de degradação do composto orgânico alcançou 45,35% e no sistema de luz solar, 
34,76%. No processo H2O2/UV, utilizou-se também a radiação UV-C e a radiação solar, também em 
reator de bancada, aplicando-se um delineamento estatístico tipo planejamento fatorial 22. As 
reações utilizando H2O2/UV apresentam a geração de radicais ●OH, capaz de obter degradação de 
94,47% e 71,20%, respectivamente, para radiação UV-C e solar. No processo Fenton, empregou-
se um planejamento fatorial 23 onde as variáveis foram: concentração de H2O2, concentração de 
ferro e tempo, observando-se que a maior degradação ocorreu nos níveis máximos desse 
planejamento, alcançando um valor de 98,13%. Para o estudo analítico do processo Foto-Fenton 
luz solar e luz UV-C foram realizadas análises de carbono orgânico total (COT), sendo os 
resultados obtidos expressos em porcentagem de mineralização após o tratamento. Observou-se 
que o sistema empregando luz solar foi um pouco mais eficiente que o sistema com luz UV-C. O 
melhor resultado da mineralização ocorreu com os níveis no ponto central, ou seja, 0,013 mg.L-1 de 
H2O2, 2 mg.L-1 de Fe+2 e 10 minutos de tempo. No sistema com luz UV-C a mineralização atingiu 
98,47% e com o sistema utilizando luz Solar a mineralização foi de 99,64%. Com os resultados 
obtidos nos processos foto-Fenton luz Solar e luz UV-C, foi possível determinar as melhores 
condições operacionais para posterior modelagem cinética dos dois processos, sendo os ensaios 
realizados nas seguintes condições: volume de H2O2 equivalente a 0,013 mg.L-1, concentração de 
Fe+2 de 2 mg.L-1 e tempo de 10 minutos. Para os dois tipos de sistema foi aplicado o modelo 
cinético agrupado (lumped kinetic model-LKM). Os valores das constantes de velocidade obtidos 
para o sistema foto-Fenton luz UV-C, foram: k3 = 4,74 x 10-1 min-1; k1 = 1,64 x 10-1 min-1 e k2 = 5,30 
x 10-2 min-1. Para o sistema foto-Fenton e luz solar os valores das constantes de velocidade foram: 
k3 = 1,09 min-1; k1 = 1,68 X 10-1 min-1e k2 = 1,25 x 10-1 min-1. Os valores previstos experimentais e os 
valores calculados visualizados confirmaram que o modelo proposto descreveu de modo 
satisfatório os dados experimentais obtidos, apresentando um coeficiente de correlação R = 
0,99998 para o sistema utilizando luz UV-C e R = 0,99860 para o sistema utilizando luz Solar. 

 

Palavras-chave: Cloridrato de tetraciclina. Processos oxidativos avançados. Fotólise. Fenton. Foto-
Fenton.  
  
 

 

 

 

 



 

 

 

ABSTRACT 

With the technological advancement, the productive capacity of the industries, mainly 
the pharmaceuticals, has strongly increased and so their capacity to contaminate the 
hydric reserves. Under these conditions, a water imbalance is created, and treated 
water reuse is the common practice in many countries, one of those treatment are 
the advanced oxidation processes (AOP) which appear as promising technology as 
an alternative treatment for these waters, due to their strong oxidizing power of 
organic compounds. This work studied the degradation of a model solution of 
tetracycline hydrochloride employing AOP. The aqueous solution was prepared at a 
concentration of 20 mg.L-1, and analyzes were conducted by high performance liquid 
chromatography to analyze the effects of the operational factors and their 
interactions, the Statistic 8.0 program was used. Four different processes were 
employed: photolysis, H2O2/UV, Fenton, and photo-Fenton. For the photolysis 
process UV-C light, solar light in a bench reactor was employed. The radiation time 
for the experiment was 8 fours, the degradation efficiency of the chemical compound 
reached 45,35% for UV-C and 34,76% for solar light. For the H2O2/UV-C process 
UV-C and solar light was also employed and a statistical factorial design 22 was 
applied the reactions the generated have a high oxidizing power due to ●OH radicals, 
capable to degrade the studied drug. In this process the highest degradation 
occurred at the maximum factorial desing levels, 94,47% and 71,20% for UV-C and 
solar light respectively. In the Fenton process, a factorial design 23 was employed 
where the variables were: H2O2 and iron concentration, and time, nothing that the 
best degradation occurred at the optimum factorial design levels achieving a 
degradation of 98,13%. For the photo-Fenton process, the reactional system was 
analyzed via total organic carbon (TOC) and the results were expressed as 
mineralization percentage after the treatment. Solar light presented better results 
than the one with UV-C light. The best results were obtained with the mineralization 
level at the center point, ie 0,013 mg.L-1 H2O2, 2 mg.L-1 Fe+2 and a time of 10 
minutes. In the system with UV-C light the mineralization level 98,47% and with solar 
light 99,64%.With the results obtained in the photo-Fenton process for both lights it 
was possible to determine the best operational conditions to be employed in the 
kinetic model (lumped kinetic model – LKM). The model was a first under reaction the 
rate constants for the photo-Fenton UV-C light system were K1= 1,64.10-1 min-1 
,K2=5,30.10-2 min-1 ,and K3= 4,74.10-1 min-1 .For the system employing solar light the 
respective rate constants were K1=1,68.10-1 min-1,K2= 1,25.10-1 min-1, and K3=1,09 
min-1. The experimental and calculated values confirmed the proposed model, 
presenting a correlation coefficient of R = 0,99998 for UV-C light and R = 0,99860 for 
solar light. 

Keywords: Tetracycline hydrochloride. Advanced oxidation process. Photolysis. 
Fenton. Photo-Fenton.  
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CAPÍTULO 1 

1. INTRODUÇÃO 

Com o crescimento populacional e o desenvolvimento econômico da sociedade, o 

acesso aos bens de consumo, incluindo os produtos de higiene pessoal, medicamentos 

e de limpeza doméstica, cresce de forma vertiginosa. As indústrias de cosméticos, 

farmacêuticas, de produtos de limpeza e de alimentos manufaturados se beneficiaram 

desse desenvolvimento e aproveitaram a nova demanda elevando suas produções. 

Além disso, o consumo de alimentos em ascensão também incentiva o crescimento de 

lavouras. De um ponto de vista econômico, esse aumento traz benefícios à sociedade. 

No entanto, o meio ambiente é afetado (SOUZA, 2011). 

Quando descompromissado com o desenvolvimento sustentável, o crescimento 

de um país tem, eventualmente, despejos de resíduos com elevadas cargas de 

produtos químicos ao meio ambiente, realizados pelos setores industriais ou agrários. 

As lavouras são consideradas grandes vilãs por utilizarem, descontroladamente e em 

quantidades cada vez mais elevadas, produtos químicos para combater ou controlar 

pragas (SOUZA, 2011). Somado a isso, há o enorme consumo de água por parte das 

indústrias, irrigação de lavouras ou consumo direto da população.  

Neste contexto, a água é um insumo correntemente afetado pela má 

administração do homem. Com a Revolução Industrial, o grau de poluição aumentou 

tanto, que as repercussões deixaram de ser locais e passaram a ser planetária. A partir 

deste período histórico a humanidade deixou de conviver com um ambiente natural em 

harmonia para coexistir em um meio modificado resultante da intervenção da 

sociedade moderna. Pode-se dizer que, embora com muito empenho se restaure o 

meio ambiente, não se retornará às condições do meio ambiente de antigamente 

(SOUZA, 2011). 

Uma grande quantidade de fármacos de diferentes classes como antipiréticos, 

analgésicos, reguladores lipídicos, antibióticos, antidepressivos, drogas veterinárias, 

agentes quimioterápicos e  drogas contraceptivas têm sido consumidas anualmente em 

todo o mundo. Depois do uso, esses compostos são parcialmente metabolizados e 

excretados na urina e fezes, e subsequentemente entram nas estações de tratamento 

de esgoto (ETEs), onde são tratados, juntamente com outros constituintes orgânicos e 

inorgânicos do efluente e não no entanto completamente removidos  do meio ambiente 

(GEBHARDT e SCHRÖDER, 2007).  
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A presença de fármacos residuais e outros compostos xenobióticos nos sistemas 

aquosos tornou-se uma questão de saúde pública, uma vez que pouco se sabe sobre o 

efeito potencial na saúde associado com o consumo em longo prazo da mistura destes 

compostos na água potável (STACKELBERG el al., 2004). Todavia, se evidencia que 

vários fatores adversos são causados pela presença destes compostos no ambiente 

aquático tais como desregulação endócrina em animais e seres humanos. Esses 

compostos, entre os quais os antibióticos, são caracterizados pelo seu largo espectro 

de ação antibacteriana e são comumente utilizados em patologias humanas, tais como 

cólera, infecções em medicina veterinária, nutrição animal e em aditivos alimentares 

(BERNARDO et al., 2004; RAGNINI et al, 2005). 

A reutilização de águas residuárias tem sido uma alternativa ambiental necessária 

para reduzir o consumo de água. No entanto, as exigências de qualidade para as 

águas reutilizáveis (WINTGENS et al., 2008) restringem o seu uso, principalmente 

devido à presença de  compostos tóxicos, compostos de desregulação endócrina ou 

substâncias não biodegradáveis, tais como pesticidas, produtos farmacêuticos, 

hormônios, fragrâncias sintéticas, e outros que fogem à característica de esgoto 

convencional (RADJENOCIC et al., 2007; KESKE, ARNOLD, 2008). 

A degradação desses poluentes orgânicos presentes no meio ambiente tem sido 

um grande desafio tecnológico, pois, muitas vezes, tratamentos convencionais 

(biológicos, físicos, químicos ou combinação desses) mostram-se incapazes de 

eliminar completamente esses compostos persistentes. Tornou-se necessário então 

desenvolver tecnologias avançadas adicionais a estes tratamentos, destacando-se os 

Processos Oxidativos Avançados (POAs) que surgiram como uma opção para a 

eliminação desses poluentes orgânicos persistentes (POP) nas águas. Suas 

características são geralmente atribuídas a intervenção de radicais hidroxilas (●OH), 

que são espécies altamente reativas. A geração desses radicais ●OH é obtida por meio 

da utilização de oxidantes tais como o ozônio e peróxido de hidrogênio, com ou sem 

radiação UV (TAMBOSI et al., 2006, GEBHARDT e SCHRÖDER, 2007).  

Nas três últimas décadas, os POAs têm sido bastante estudados como uma 

alternativa ou complemento aos processos convencionais de tratamento de efluentes, 

uma vez que esses radicais hidroxilas gerados além de serem altamente reativos e 

pouco seletivos, podem atuar na oxidação química de uma vasta gama de substâncias. 

Uma vantagem importante dos POAs consiste no fato de poderem ser aplicados no 

tratamento de água contaminada com poluentes em escala de micro e nanogramas 

para obtenção de água potável (USEPA, 2001 e NAPOLEÃO et al. 2011). 
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Este trabalho de pesquisa teve como objetivo geral estudar a degradação do 

fármaco cloridrato de tetraciclina em solução modelo utilizando como tratamento os 

processos oxidativos avançados. 

Como objetivos específicos buscou-se: 

 

 Avaliar a eficiência de degradação do fármaco cloridrato de tetraciclina por meio de 

processos oxidativos, tais como: Fotólise; H2O2/UV; H2O2/Fe2+ (Fenton) e 

H2O2/Fe2+/UV (Foto-Fenton) utilizando radiação UV-C e Solar; 

 Selecionar o processo oxidativo mais adequado definindo as variáveis de estudo 

para o planejamento fatorial; 

 Estudar a mineralização dos compostos orgânicos após tratamento oxidativo 

empregando o Carbono Orgânico Total (COT) no processo foto-Fenton luz UV-C e 

solar. 

 Investigar a cinética de degradação do fármaco cloridrato de tetraciclina 

empregando diferentes processos (Foto-Fenton solar e UV-C); 

 Avaliar a toxicidade do fármaco antes e depois do tratamento 

É nesse contexto que este trabalho se insere, dividido em 5 capítulos: 

- O capítulo 1 trata de uma introdução do tema com o objetivo geral e os objetivos 

específicos do trabalho; 

- O capítulo 2 apresenta revisão bibliográfica da ocorrência e destino de fármacos 

no meio ambiente além das técnicas avançadas de tratamento de efluentes líquidos 

contendo fármacos; 

- O capítulo 3 expõe a metodologia experimental adotada para a abordagem 

deste trabalho de tese, detalhando os ensaios experimentais, todos os materiais e 

equipamentos utilizados, bem como os métodos empregados. 

- O capítulo 4 apresenta os resultados experimentais deste trabalho com os 

modelos estatísticos de planejamento fatorial para os oxidantes em estudo, bem como 

propor, para os sistemas com melhor desempenho, um modelo cinético.  

- O capítulo 5 mostra as conclusões gerais, permitindo associar os casos 

estudados à construção conceitual e descritiva dos quatro primeiros capítulos e as 

sugestões para trabalhos futuros. 
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CAPÍTULO 2 

2. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

2.1 CONTAMINAÇÃO HÍDRICA 

 

Desde os tempos mais antigos, o ser humano se habituou a despejar seus 

detritos nos cursos de água. Esse procedimento não causou problemas significativos 

até a primeira Revolução Industrial, em 1760, pois os rios, lagos e oceanos possuem 

uma capacidade de autolimpeza. Com o crescimento da industrialização, a ação do 

homem sobre a natureza começou a produzir profundas alterações. O volume de 

resíduos despejados nas águas tornou-se cada vez maior, superando a capacidade 

limitada de autopurificação dos cursos de água. Além disso, passaram a serem 

lançadas nos corpos d‗água grandes quantidades de substâncias químicas não 

biodegradáveis e muitas vezes com alta toxicidade (SOUZA, 2011). 

A geração de resíduos cresce em função do grau de industrialização de um país e 

problemas ambientais decorrentes da contaminação por substâncias orgânicas têm 

sido detectados com maior freqüência (NAKAMURA e DAISHIMA, 2005; SÁENZ e Di 

MARZIO, 2009). 

Um entendimento da complexidade dos efluentes domésticos e industriais é 

essencial para o planejamento do tratamento, disposição de resíduos e gerenciamento 

ambiental. Os contaminantes presentes em um sistema incluem compostos orgânicos 

voláteis, surfactantes, pesticidas, fármacos, entre muitos outros. A presença destas 

substâncias muitas vezes dificulta o tratamento dos efluentes, pois muitas não são 

facilmente degradadas biologicamente e consequentemente atingem o meio ambiente 

(SOUZA, 2011). 

Poluentes emergentes vêm sendo detectados nos corpos de água. Este grupo de 

novos contaminantes não conta com regulamentações específicas de controle e têm a 

característica de serem persistentes, uma vez que seu grau de eliminação é 

compensado pelo constante ingresso no meio ambiente devido ao grande uso pela 

população (BARCELÓ, 2003). A agência de proteção ambiental americana (USEPA) já 

identificou mais de 30 poluentes emergentes em 65 classes de águas (SOUZA, 2011). 

Os fármacos por apresentarem a característica de serem persistente sua 

presença no ambiente aquático podem trazer problemas irreversíveis à biota, uma vez 
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que os sistemas de tratamento de águas e esgotos não promovem a eliminação 

eficiente dessas substâncias (QUINN et al., 2008; ANDREOZZI et al.,2000) 

          Tabela 1: Exemplos de compostos emergentes (Barceló,2003) 

                                                                 
Contaminantes  

 
Emergentes 
 

 
Grupo de compostos 

 

 
Exemplos 

Produtos farmacêuticos 
 

 

Antibióticos 
(de uso veterinário e humano) 

Trimetropima, eritromicina, 
sulfametoxazol 

 
Analgésicos e antiinflamatórios 

Codeína, 
ibuprofeno,acetaminofena,ácido 

acetil salicílico, 
diclofenaco,fenopronfeno 

 
Anti-epilético 

Carbamazepina 

 
Bloqueadores 

Metoprolol, propanolol 

 
Esteróides e hormônios 

 
Estradiol, estrona,estriol, 

dietibestrol 
 

Produtos de higiene pessoal 
 

 

 
Produtos de aditivos solares 

Benzofenona 

 
Repelentes de insetos 

N,N-dietitoluamida 

 
Antissépticos bucais 

Triclosan 

 
Detergentes e seus metabólitos 

Etoxilatos de 
Alquifenol,alquilfenóis(nonifenol e 

octifenol),carboxilatos de alquifenol 
            

2.2. FONTES E APLICAÇÕES DE FÁRMACOS 

A frequente ocorrência de fármacos n o ambiente aquático e na água potável tem 

levado ao questionamento quanto ao seu impacto no meio ambiente e na saúde 

pública. Os efeitos adversos causados por compostos farmacêuticos incluem toxicidade 

aquática, desenvolvimento de resistência em bactérias patogênicas, genotoxicidade e 

distúrbios endócrinos (KÜMMERER, 2004). A presença de fármacos residuais e outros 

compostos xenobióticos na água potável é outra questão de saúde pública, uma vez 

que pouco se sabe sobre o potencial efeito na saúde associado com o consumo em 
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longo prazo da mistura destes compostos na água potável (STACKELBERG el al., 

2004). 

Assim, uma questão emergente na ciência e engenharia do meio ambiente é o 

desenvolvimento de processos que promovam a remoção efetiva de fármacos, junto 

com outros poluentes prioritários, antes do seu descarte ao meio ambiente. Na União 

Européia (UE), cerca de 3000 substâncias, diferentes são usada na medicina humana, 

incluindo analgésicos, antiinflamatórios, contraceptivos, antibióticos, bloqueadores, 

reguladores lipídicos, e muitas outras. Um grande número de fármacos também é 

utilizado na medicina veterinária e entre estes antibióticos e antiinflamatórios 

(JOHNSON et al., 2015). 

Os antiinflamatórios não-esteroidais (AINEs) e antibióticos, pertencem à classe de 

medicamentos usados extensivamente em todo mundo, e seu consumo 

predominantemente em países desenvolvidos é estimado em várias centenas de 

toneladas por ano (FENT et al., 2006).  

Estes compostos apresentam três grandes efeitos diminuir a resposta 

inflamatória, a dor das causas inflamatórias (efeito analgésico) e a febre (efeito 

antipirético). Na Espanha, 55% das 200 drogas mais consumidas são ingeridas por via 

oral, e aproximadamente 5% correspondem aos antiinflamatórios não-esteróidais 

(TAKAGI et al., 2006). Neste grupo de medicamentos estão o ácido acetilsalicílico, 

acetaminofeno, ibuprofeno, naproxeno, diclofenaco e cetoprofeno, embora existam 

mais de 50 tipos diferentes disponíveis comercialmente. 

Os antibióticos são compostos bioativos e quimioterápicos produzidos por síntese 

microbiológica (JOSHI, 2002), aplicados tanto na medicina humana, quanto na 

veterinária, empregados para combater as infecções em geral. Estes compostos são 

usados para o tratamento de animais e humanos infeccionados por bactérias e fungos. 

Muitos antibióticos são produzidos completamente ou parcialmente por 

microrganismos, (IKEHATA et al., 2006). Estes compostos são amplamente utilizados 

em todo o mundo e seu consumo anual foi estimado entre 100.000 e 200.000 

toneladas (KÜMMERER, 2003).  

Nos Estados Unidos da América - EUA, mais de 20.000 toneladas de antibióticos 

são produzidas por ano, sendo que cerca de 60% para uso humano e 40% para uso 

veterinário (BROWN et al., 2006). Na Alemanha, o consumo anual de antibióticos na 

medicina humana foi estimado em aproximadamente 400 toneladas, dois terços dos 

quais são excretados no sistema de esgoto como via de emissão (GARTISER et al., 

2007). Cerca de 50.000 drogas foram registradas na Alemanha para uso humano, das 
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quais 2700 representaram 90% do consumo total, e que, por sua vez, continham cerca 

de 900 substâncias ativas diferentes (KÜMMERER, 2001). Na China, as estatísticas 

indicam que mais de 70% das drogas prescritas são antibióticos (GULKOWSKA et al., 

2007).  

 

2.3. CLORIDRATO DE TETRACICLINA (TETRACYCLINUM HYDROCHLORIDUM) 

 

Cloridrato de Tetraciclina é um antibiótico de amplo espectro contra bactérias e 

apresenta atividade, sobre certos protozoários, sendo usado no tratamento de 

infecções, causadas por clamídias, ricketisias, micoplasma e algumas espiroquetas, 

assim como, infecções por Gram-positivos e Gram-negativos. Seus caracteres físicos 

são: pó cristalino, inodoro, de sabor amargo e levemente higroscópico. É estável ao ar, 

escurece quando exposto á ação da luz solar intensa, em presença de umidade. Sua 

potência é afetada em soluções de pH abaixo de 2 e é lentamente destruída em 

Soluções de hidróxidos alcalinos. Solúvel em 10 partes de água, produzindo solução 

que se torna turva pela liberação de tetraciclina básica. É solúvel em 100 partes de 

álcool e praticamente insolúvel em clorofórmio e em éter. A fórmula química 

C22H24N2O8. HCl, a massa molar é 480,92 g.mol-1 e a fórmula estrutural está 

apresentada na Figura 1. 

Figura 1: Estrutura Química do Cloridrato de tetraciclina. 

 

Fonte: Farmacopeia Brasileira (1977)  

 

2.4 OCORRÊNCIAS DE FÁRMACOS EM ÁGUAS RESIDUÁRIAS 

Os produtos farmacêuticos não são eficientemente tratados nas estações de, 

tratamento, chegando às águas superficiais na sua forma original (LARSSON, 2007, 

2009). Estas substâncias têm sido reconhecidas como uma classe de poluentes 
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orgânicos cujas características no meio ambiente são a sua persistência e 

bioacumulação, as quais provocam efeitos negativos nos ecossistemas aquáticos ou 

terrestres. A disposição inadequada de medicamentos vencidos ou não também é uma 

fonte de contaminação do ambiente a ser considerada, pois normalmente esses 

medicamentos são descartados no lixo comum e vão parar em aterros sanitários 

(KÜMMERER, 2009). Uma vez que eles são continuamente introduzidos no ambiente, 

são considerados como compostos pseudo-persistentes (DAUGHTON, 2004; BOUND, 

VOULVOULIS, 2004; LARSSON et al., 2007; LARSSON et al., 2009). 

Fármacos já foram detectados em efluentes de hospitais, em esgotos, em água 

de superfície, água subterrânea e até mesmo em água potável. A ocorrência de 

fármacos em água tem sido avaliada em vários países: China (YIRUHAN et al., 2010); 

Brasil (FUENTEFRIA et al., 2010); Itália (ZUCCATO et al., 2010); Inglaterra (MOORE et 

al., 2010); Estados Unidos (PELTIER et al., 2010); Malásia (ELMOLLA et al., 2010); 

Noruega (PLÓSZ et al., 2010); Israel (AVISAR et al., 2010; Espanha (JELIC et al., 

2010), Austrália (ORT et al., 2010); Polônia (ŁUCZKIEWICZ et al., 2010); Coreia do sul 

(SIM et al., 2010); Suécia (FICK et al., 2010); Bélgica (WITTE et al., 2010). 

Alguns trabalhos mostraram que a presença de medicamentos, como antibióticos, 

hormônios, anestésicos e antinflamatórios, têm sido verificados em diferentes 

ambientes aquáticos (estação de tratamento de esgoto, águas superficiais e 

subterrâneas) em faixas de concentração de μg.L-1 e até de ng.L-1 (HARTMANN et al., 

1998; FARRÉ et al., 2001). Concentrações em ppb ou ppt também podem ser 

verificadas até mesmo em água potável (BENDZ et al., 2005), indicando uma má 

degradabilidade em estações de tratamento de esgoto (LINDQVIST et al., 2005; 

ANDREOZZI et al., 2003). Os compostos farmacêuticos podem atingir concentrações 

detectáveis devido à sua grande produção e uso prolongado (PETROVIC et al., 2003; 

KOLPIN et al., 2004). 

A presença desses fármacos no meio ambiente não é regulamentada, nem 

tampouco estes compostos são devidamente tratados (TERNES et al., 2007), de modo 

a não se tornar um problema ambiental. Esses produtos dificilmente biodegradáveis 

são continuamente introduzidos no meio ambiente (KASPRZYK-HORDERN et al., 

2009) e são desenvolvidos para serem persistentes, mantendo suas propriedades 

químicas para servir a um fim terapêutico. Geralmente são absorvidos pelo organismo 

(humano ou animal) e metabolizados. No entanto, uma quantidade significativa dessas 

substâncias e seus metabólitos são excretados na urina, fezes ou esterco animal, 

sendo freqüentemente encontrados no esgoto doméstico (STUMPF et al., 1999). 
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Segundo estudos de MULROY (2001), 50 a 90% de uma dosagem de um fármaco são 

excretados e permanece no meio ambiente por tempo indeterminado. 

Os riscos à exposição destes compostos têm sido uma preocupação crescente 

nos últimos anos, juntamente com seus efeitos sob a saúde humana (European 

Commission, 1996). De acordo com Kummerer (2001), alguns grupos de fármacos 

residuais têm merecido uma atenção especial e dentre estes estão os antibióticos. 

 

2.5 EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO DE FÁRMACOS EM ETES E SEU DESTINO NO 

MEIO AMBIENTE 

 

O comportamento e destino de fármacos e seus metabólitos no ambiente aquático 

ainda não é bem conhecido. A baixa volatilidade desses compostos indica que sua 

distribuição no meio ambiente acontecerá principalmente por meio de transporte 

aquoso, mas também através da cadeia alimentar e dispersão.  

No tratamento de esgoto, dois processos de eliminação são geralmente 

importantes: adsorção em sólidos suspensos (lodo de esgoto) e biodegradação. A 

adsorção depende das características do fármaco (hidrofobicidade e interações 

eletrostáticas), e dessa forma alguns fármacos irão se agregar com partículas ou 

microorganismos. Fármacos com caráter ácido, como alguns AINEs (Ácido 

acetilsalicílico, ibuprofeno, fenoprofeno, cetoprofeno, naproxeno, diclofenaco, 

indometacina), que tem valores de pKa variando de 4,9 a 4,1, bem como ácido 

clofíbrico e bezafibrato (pKa 3,6) ocorrem como íons em pH neutro, e têm pouca 

tendência de adsorção no lodo. Uma redução de pH aumenta razoavelmente este 

processo. Em pH neutro, esses compostos farmacêuticos possuem carga negativa, por 

isso, ocorrem principalmente na fase dissolvida no efluente. Para esses compostos, a 

sorção não parece ser relevante (KIM et al. ,2007; GÖBEL et al.,2007; IKEHATA et al., 

2006; ZHANG et al.,(2008). 

Em geral, a adsorção de fármacos de caráter ácido no lodo é relativamente baixa, 

como já foi demonstrado em alguns estudos (TERNES et al., 2004; URASE e KIKUTA, 

2005). No entanto, fármacos de caráter básico e anfóteros podem ser adsorvidos no 

lodo de forma significativa, como os antibióticos do grupo fluoroquinolonas (GOLET et 

al., 2002).  

Em geral, a decomposição biológica de poluentes, incluindo os fármacos, 

aumenta com o aumento no tempo de retenção hidráulica e com a idade do lodo, 

durante o tratamento pelo processo de lodos ativados. Dados reportados, indicam que 
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independente do tempo de retenção hidráulica, que compostos com baixos índices de 

biodegradabilidade como a carbamazepina, só são removidos do processo em 

quantidades muito baixas (normalmente menos de 10%).  

Os fármacos são frequentemente excretados como metabólitos polares, não 

conjugados. Metabólitos conjugados podem, no entanto, ser divididos em ETEs, 

resultando na liberação de compostos ativos originais como mostrado para estradiol 

(TERNES et al., 1999), e o hormônio esteróide na pílula contraceptiva  

Estudos sobre a eficiência de eliminação desses compostos durante o tratamento 

em ETEs têm sido baseados em medições de suas concentrações nos afluentes e 

efluentes e elas variam de acordo com a construção e tecnologia de tratamento, do 

tempo de retenção hidráulica, da estação do ano e do desempenho da ETE. Estudos 

de remoção de fármacos em ETEs no Brasil são raros e dispersos. TERNES et al 

(1999) foram os primeiros a relatar a presença de hormônios e antiinflamatórios nos 

esgotos, no efluente tratado e em águas de rios. 

A Figura 2 apresenta as possíveis rotas de fármacos no meio ambiente. 

 

                         Figura 2: Possíveis rotas de fármacos no meio ambiente. 

 
 

 
                                         Fonte: Ivonete Rossi Bautitz (2009) 

 

Legenda: 1a-medicina humana: excreção/disposição inadequada; 1b-medicina veterinária; 1c-

animais em decomposição; 2-hospitais; 3a-esgoto doméstico; 3b-efluente ETE; 4- aquicultura; 

lodo de ETE usado como fertilizante, agropecuária; 5-lavagem, banhos, natação; 6-efluentes 

de indústrias farmacêuticas (legais e ilegais); 7- aterros e cemitérios; 8-aquicultura; 9-drogas 

para controle de pragas; 10-reações que ocorrem no ambiente: fototransformação, alterações 

físico-químicos, volatilização. 
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Fármacos residuais são encontrados no ambiente aquático inclusive em esterco 

usado como fertilizantes, promovendo assim a contaminação das águas de subsolo. 

Outra contaminação pode ser causada a partir da utilização do lodo proveniente das 

ETEs na agricultura. Também tem sido observado que a disposição de resíduos em 

aterros sanitários, provenientes de indústrias farmacêuticas, pode contaminar as águas 

de subsolo em áreas próximas desse aterro. E ainda, o tratamento inadequado dos 

resíduos de produção e eliminação direta de medicamentos consumidos nos 

domicílios, contribui para o aparecimento destes xenobióticos nas águas e solos 

(HERNANDO et al., 2006, ZUCCATO et al, 2010). 

Antibióticos como as tetraciclinas (TCs), são sorvidos no lodo de esgoto ou 

estrume com pouca ou nenhuma biodegradação (LOKE et al, 2002; KIM et al, 2005), 

podendo ser complexados com íons metálicos (SCHMITT, SCHNEIDER, 2000) no solo 

e ainda potencialmente, converter essas tetraciclinas em espécies mais móveis 

contaminando o solo, como também as águas superficiais utilizadas para 

abastecimento (LINDSEY et al., 2001; CAMPAGNOLO et al., 2002). 

Estudos relacionados à degradação das tetraciclinas em adubos mostraram que 

seu tempo de meia-vida varia entre 3,2 a 105 dias, dependendo do tipo de adubo e dos 

processos de tratamento, por exemplo, digestão anaeróbia, compostagem, 

armazenamento (WANG, YATES, 2008). A biodisponibilidade de tetracilinas em 

matrizes sólidas é baixa (THIELE-BRUHN, 2003) devido à forte adsorção em matrizes 

sólidas (MACKAY, CANTERBURY, 2005). Consequentemente, as tetraciclinas têm 

sido detectadas em estrume animal e em solos agrícolas em até 0,19 mg (MARTINEZ-

CARBALLO et al., 2007). 

A concentração desse fármaco em águas superficiais é significativamente maior 

do que as águas subterrâneas. Nas águas subterrâneas, poucos compostos e em 

baixas concentrações têm sido encontrados devido à diluição e degradação durante a 

filtração do banco d‘água ou passagem do solo (HUBER, 2004). 

Resíduos de tetraciclina têm sido encontrados em águas de superfície em 

concentrações que variam de 0,11 g.L-1, nos Estados Unidos (KOLPIN, et al., 2002) a 

4,2 g.L-1 na Alemanha (MULROY, 2001). 

Embora os produtos farmacêuticos tenham sido consumidos por muitas décadas, 

apenas durante os últimos anos seu destino e liberação no meio ambiente aquático foi 

reconhecida como uma das questões mais urgentes da química ambiental. Os 

parâmetros de água potável atual não exigem análises mais rigorosas para 

aproximadamente 7.000 compostos farmacêuticos (CHATZITAKIS et al., 2008).  
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Compostos farmaceuticamente ativos tais como analgésicos, antibióticos, 

esteróides, hormônios, entre outros, têm sido detectados em diversos sistemas 

públicos de água na Europa, EUA e Austrália como resultado das atividades humanas, 

animais e de cultivo (AJIT et al., 2006). Medicamentos de uso veterinário, por outro 

lado, contaminam diretamente o solo através de adubo, águas superficiais e 

subterrâneas pelo escoamento de campos (KHETAN, COLLINS, 2007). 

O balanço de massa de entrada e saída de produtos farmacêuticos em estações 

de tratamento de esgoto indica que durante o tratamento das águas nem todos os 

fámacos são removidos quantitativamente, sendo detectados em alguns momentos em 

águas superficiais e subterrâneas (HEBERER, 2002). 

Estudos demonstraram que o tratamento convencional nas estações de 

tratamento de esgoto, muitas vezes, remove apenas parcialmente a maioria dos 

fármacos (20-90%), demonstrando assim, risco potencial destes contaminantes nas 

águas superficiais e subterrâneas (BROWN et al., 2006; FENT et al., 2006). 

Efluentes contendo antibióticos são preocupantes na medida em que há potencial 

para promover ou manter a resistência bacteriana e interromper ciclos da ecologia 

aquática (nitrificação/desnitrificação) ou cultivo (fertilidade do solo) e a produção animal 

(processos rudimentares) (CRANE et al., 2006; KINNEY et al., 2006).  

Para muitas substâncias, os efeitos potenciais sobre os seres humanos e sobre 

os ecossistemas aquáticos não são claramente entendidos evidenciando graves efeitos 

adversos aos seres vivos como, por exemplo, desenvolvimento de bactérias 

resistentes, feminização de espécies de peixes, esterilização de crocodilos machos, 

alterações nas funções reprodutivas masculinas em humanos e a antecipação da 

puberdade feminina mostrando a necessidade de monitorar a presença e persistência 

desses contaminantes no meio ambiente (ESTRADA et al., 2007).  

Como conseqüência, vários esforços estão sendo feitos para descobrir maneiras 

de inativar ou eliminar esta classe de substâncias na superfície ou águas residuais. 

Assim, a busca por novas alternativas para evitar a contaminação da água é 

necessária, considerando os riscos que os produtos farmacêuticos residuais podem 

apresentar para a saúde humana e ao meio ambiente. 

 
2.6 EFEITOS ECOTOXICOLÓGICOS E IMPLICAÇÕES PARA A SAÚDE HUMANA 

 
Menos de 1% dos fármacos, foram submetidos à avaliação de riscos, utilizando 

testes ecotoxicológicos. Os fármacos são fabricados para atingir órgãos ou rotas 
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metabólicas e moleculares específicas tanto em seres humanos quanto em animais, 

mas também possuem efeitos colaterais importantes. Quando introduzidos no meio 

ambiente, eles podem afetar os animais pelas mesmas rotas e atingir órgãos, tecidos, 

células ou biomoléculas com funções semelhantes a dos humanos. É importante 

reconhecer que para muitos fármacos, o efeito específico ou o modo de ação não são 

bem conhecidos e, muitas vezes, não só um, mas muitos modos diferentes de ações 

ocorrem (KÜMMERER, 2004). 

Os ensaios ecotoxicológicos realizados hoje são desenvolvidos com sistemas 

teste estabelecidos com microorganismos tradicionais, com o objetivo de determinação 

da mortalidade. Entretanto, esses testes devem ser realizados objetivando o efeito do 

fármaco em organismos invertebrados baseados na hipótese de semelhança no modo 

de ação. Assim, a ecotoxicologia testa o efeito agudo (exposição em curto prazo) 

desses compostos em organismos vivos de diferentes níveis tróficos e, só raramente 

os testes são conduzidos a exposições crônicas (longo prazo) (FENT et al., 2006).  

O efeito dos fármacos na saúde humana deve ser examinado de maneira 

ordenada e qualitativa, levando em consideração as preocupações especiais e as 

necessidades da sociedade dentro das classes e produtos. Assim, pode-se destacar o 

uso de antibióticos, que é uma grande preocupação dos especialistas devido a esta 

classe de fármacos ocasionarem resistência em populações bacterianas. O aumento 

do uso e tipos de antibióticos durante as últimas cinco décadas resultou em uma 

seleção genética de bactérias resistentes, com efeito, em longo prazo e, 

provavelmente, irreversíveis (SANDERSON et al., 2004).  

Alguns pesquisadores investigaram um grupo específico de compostos químicos, 

presentes no meio ambiente, que são responsáveis por causar perturbações no 

sistema endócrino (hormonal) de organismos humanos e animais: são os chamados 

perturbadores endócrinos (EDCs). Dentre esse grupo de substâncias estão os 

estrogênios naturais e contraceptivos (BILA et al., 2007). Alguns autores relatam que, 

dependendo da dose e do tempo de exposição, é possível que essas substâncias 

estejam relacionadas com doenças como câncer de mama, testicular e de próstata, 

ovários policísticos e redução da fertilidade masculina (MILLS e CHICHESTER, 2005).  
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Os impactos ambientais ocasionados devido a presença de substâncias 

químicas como os fármacos, podem incluir qualquer nível de hierarquia biológica: 

células, órgãos, organismos, populações e ecossistemas. Efeitos sutis podem incluir 

seleção genética, rompimento endócrino, genotoxicidade e subsequentemente alterar o 

comportamento metabólico e funções da espécie no ecossistema (JORGENSEN e 

HALLING-SORENSEN, 2000).  

O uso indiscriminado de medicamentos pela população e as múltiplas atividades 

que ocorrem em hospitais (cirurgias, tratamentos medicamentosos, radiologia, limpeza 

de locais, laboratórios de análises biológicas e químicos) são as principais fontes de 

emissões de poluentes em meio ambiente (desinfetantes, detergentes, resíduos de 

drogas, etc).  

A maioria destes poluentes pode ser encontrada em efluentes de hospital, redes 

de esgotos urbanos e ainda em ambientes aquáticos. Para avaliar o impacto desses 

poluentes nos ecossistemas aquáticos, é necessário caracterizar a sua ecotoxicidade. 

Vários trabalhos tiveram como objetico a identificação quantitativa e qualitativamente 

de poluentes presentes nos esgotos. No entanto, nenhum deles trata especificamente 

da caracterização de sua ecotoxicidade experimental.  

Orias e Perrodi (2013) fizeram a avaliação da toxicidade de efluentes 

hospitalares de acordo com duas abordagens complementares: 

1. Uma abordagem da "substância", baseada na identificação dos dados 

experimentais da literatura para diferentes substâncias encontradas nos efluentes 

hospitalares, e no cálculo de sua concentração prevista dos efeitos;  

2. Uma abordagem de "matriz" para o qual se tenha sintetizado dados 

ecotoxicológicos obtidos dos efluentes hospitalares diretamente.  

Os produtos farmacêuticos têm sido encontrados em todos os compartimentos 

do meio ambiente. Os hospitais são as principais fontes encontradas desses poluentes 

enviadas para estações de tratamento de águas residuais (ETAR) que são mal 

equipadas para tratar estes tipos de compostos de forma eficiente.  

Os impactos de substâncias químicas dos fármacos podem incluir qualquer nível 

de hierarquia biológica: células, órgãos, organismos, populações e ecossistemas. 

Efeitos sutis podem incluir seleção genética, rompimento endócrino, genotoxicidade e 

subseqüentemente alterar o comportamento metabólico e funções da espécie no 

ecossistema (JORGENSEN; HALLING-SORENSEN, 2000, DONNER et al., 2013). 

Uma forma de monitorar a qualidade de um tratamento dado ao efluente é 

fazendo-se uma avaliação da toxicidade após o seu tratamento. Essa avaliação é feita 
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utilizando-se organismos vivos e sensíveis o suficiente para produzir respostas 

positivas ao ensaio. A toxicidade é uma propriedade inerente de uma substância 

química em produzir efeitos danosos a um determinado organismo teste. Os resultados 

são expressos em função da concentração do agente químico e do tempo de 

exposição ao organismo indicador de toxicidade (BIWER et al., 2012) 

Segundo a CETESB 2009 (Companhia Ambiental do Estado de São Paulo) os 

bioensaios toxicológicos aspiram obter uma previsão realista do comportamento da 

substância tóxica no meio ambiente, e para isso são utilizados diversos organismos 

testes empregando metodologias de análises padronizadas pelos órgãos ou institutos 

ambientais. A escolha do bioensaio mais apropriado resulta da avaliação de critérios 

referentes à principal via que expressa a contaminação e que representa um 

determinado grupo ambiental, além disso, considera-se a facilidade de aplicação e 

manutenção em laboratório e possuir homogeneidade genotípica e fenotípica para a 

população de organismos testes usada. 

Estudos toxicológicos avaliando agentes poluidores para o meio ambiente são 

extremamente complexos, e muitas vezes, tidos como inviáveis, devido a diversos 

fatores, como a abrangência correta da área de impacto, custos, diversidade e 

influência das espécies envolvidas. Assim, os efeitos deletérios dos compostos tóxicos 

sobre o meio ambiente frequentemente são estimados em bioensaios que revelam a 

toxicidade aguda utilizando organismos teste adequados (USEPA, 2008). 

 As sementes de plantas (ALVES et al., 2014) têm se mostrado excelentes 

organismos para serem utilizados em bioensaios de toxicidade aguda. Em seu 

estado de dormência, obtido ao permanecerem em ambiente seco, as sementes 

podem ser estocadas por longos períodos de tempo. Entretanto, ao serem 

hidratadas o estado de dormência é interrompido e inicia-se a fase de germinação 

passando por um desenvolvimento fisiológico. A fase de germinação da semente 

ocorre nos primeiros dias de desenvolvimento e pode ser expressa em forma de 

toxicidade, desde que se evite qualquer estresse ambiental e sejam mantidas a 

mesmas condições de germinação dadas ao teste-controle. 

Segundo a Associação Brasileira de Normas Técnicas (ABNT, 1997), os 

organismos testes indicadores de toxicidade mais utilizados são as bactérias, os 

ouriços do mar, os peixes e os vegetais, utilizados largamente nas mais diversas 

matrizes. 

As sementes de plantas têm se mostrado eficientes organismos teste para 

avaliar a toxicidade. Fundamentalmente, durante a etapa de germinação e o 
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desenvolvimento da semente nos primeiros dias, ocorrem inúmeros processos 

fisiológicos, em que a presença de uma substância tóxica pode interferir negativamente 

em sua morfologia alterando a sobrevivência e o crescimento normal da planta 

(CASTILLO, 2004). 

A realização dos testes permite a avaliação qualitativa e da quantidade de 

poluentes que podem causar efeito tóxico ou deletério aos organismos. Por meio dos 

testes de toxicidade, é possível avaliar a concentração máxima que não causa nenhum 

efeito aos organismos testes, o que permite estabelecer limites máximos aceitáveis de 

poluentes. Dessa forma, os testes de toxicidade podem ser utilizados para fornecer 

informações diretas sobre o impacto ambiental dos poluentes.  

Existem testes para avaliação da toxicidade aguda e crônica. Nos testes de 

toxicidade aguda, o organismo é exposto a uma elevada concentração do poluente em 

um curto período de tempo, em regime estático, ou seja, dos organismos recebe uma 

única dose com alta concentração do poluente e, após um curto período de tempo, 

observa-se ou analisa-se as condições pré-determinadas dos organismos. Para 

monitoramento de longo prazo, os organismos entram em contato com a amostra do 

poluente em período de tempo constante, mas com concentrações menores em cada 

dosagem. Nos testes de toxicidade crônica é possível avaliar o comportamento dos 

organismos em diferentes ciclos de vida. 

As terminologias específicas são informadas em função dos organismos teste 

utilizados. Um resultado agudo na toxicidade é causado por um efeito deletério que se 

manifeste rápida e severamente, ocorrendo em um curto período de exposição (1 – 5 

dias), enquanto que uma resposta crônica se manifesta por um efeito deletério após 

decorrido longos tempos de exposição (dias – anos). O efeito letal se manifesta em 

resposta a um estímulo do agente tóxico que causa a morte por ação direta ao 

organismo teste.  

A classificação dos testes de toxicidade em agudo e crônico está, portanto, 

relacionada com o ciclo de vida do organismo-teste e com o tempo de exposição dos 

organismos à amostra durante o teste. Em um teste agudo o efeito está geralmente 

associado à morte ou imobilidade do organismo. A concentração da substância química 

ou efluente que se esta avaliando também recebe terminologias próprias para 

expressar o efeito tóxico. As duas nomenclaturas mais utilizadas são a CL50 

(Concentração Letal Mediana), denominada concentração do agente toxico que causa 

letalidade a 50% dos organismos teste em um período determinado e a concentração 

efetiva mediana (CE50), que é a concentração que promove um efeito agudo, como a 
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imobilidade - também chamada de concentração inibitória (CI50) - a 50% dos 

organismos teste com o aumento do tempo de exposição (CONAMA 430/11). 

O estudo sobre os efeitos de poluentes no ecossistema como um todo é 

extremamente complexo e por vezes, inviável devido a diversos fatores, tais como 

custos, disponibilidade de tempo, extensão das áreas sob impacto e diversidade das 

espécies envolvidas. Entretanto, para poder estimar os efeitos deletérios de materiais 

tóxicos sobre o meio ambiente é freqüentemente necessário obter-se respostas 

rápidas. Nesse sentido, os testes de toxicidade aguda são ferramentas importantes e 

confiáveis para estimar as concentrações nas quais um determinado produto tóxico 

provoca efeitos deletérios em uma dada população de organismos selecionada 

(USEPA, 2008). 

De forma geral, durante os testes de toxicidade aguda se pode avaliar a 

mortalidade ou sobrevivência dos organismos, alterações de comportamento (forma de 

natação, distribuição na coluna d‘água, paralisação e letargia) e aspectos biométricos 

relativos ao ganho de peso e crescimento dos organismos. Além destas análises, 

podem-se ainda realizar outras análises complementares, dependendo principalmente 

da biomassa do organismo, das condições ideais para sua manutenção em laboratório 

e do custo da experimentação. 

2.7 TOXICIDADE UTILIZANDO SEMENTES DE ALFACE ( LACTUCA SATIVA L.) 

O ensaio de toxicidade com semente de alface denominada L. sativa é uma 

prova estática que avalia, ao mesmo tempo, o efeito fitotóxico em dois processos: a 

germinação e o desenvolvimento da raiz das sementes expostas às amostras em 

estudo durante os primeiros dias de crescimento. Este teste é considerado um 

bioensaio de toxicidade aguda podendo apresentar sensibilidade a diferentes 

compostos e em diferentes níveis. 

A determinação do comprimento da radícula da semente permite ponderar o 

resultado tóxico referente a compostos solúveis presentes na amostra. Os níveis de 

concentrações dos compostos tóxicos, ou efluentes, podem não ser suficientes para 

inibir a germinação, porém pode estar altos o bastante para comprometer o processo 

de crescimento da radícula. Desta forma, as duas informações, germinação e 

alongamento da radícula, resultantes deste teste constituem indicadores que se 

complementam no que se refere aos efeitos biológicos em organismos vegetais. 
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O bioensaio com a semente de alface pode ser aplicado para a determinação da 

toxicidade em diferentes matrizes aquosas, como águas superficiais, subterrâneas, 

residuais, domésticas e industriais, além dos lixiviados de solo (CASTILLO, 2004). 

Destaca-se como vantagem deste ensaio, o reduzido tempo de exposição do 

organismo teste às amostras, o baixo custo, independência de aparelhos sofisticados 

para a realização desse  teste, facilidade de obtenção de sementes em comércio local 

e podendo ser aplicado à diferentes matrizes. Diversos estudos têm sido realizados 

com a L. sativa como indicador de toxicidade. Dellamatrice e Monteiro (2006) 

empregaram este bioensaio para avaliar o grau de toxicidade de amostras de efluentes 

provenientes da indústria têxtil após um processo biológico. Estes autores concluíram 

que, embora o tratamento biológico fosse eficiente para reduzir valores de parâmetros 

como a coloração do efluente, o bioensaio utilizando semente de alface utilizada como 

organismo indicador de toxicidade revelou um aumento da toxicidade após o 

tratamento biológico.  

A Resolução CONAMA 430 permite como uso preponderante, a preservação de 

peixes em geral e outros elementos da fauna e flora, bem como a proteção de 

comunidades aquáticas. Nos artigos 18 e 23 da mesma resolução se estabelece que 

os efluentes, não obstante atenderem aos limites fixados para substâncias específicas, 

não poderão causar ou possuir potencial para causar efeitos tóxicos aos organismos 

aquáticos no corpo receptor, de acordo com os critérios de ecotoxicidade  

estabelecidos pelo órgão ambiental competente. 

 
2.8 TÉCNICAS PARA EVITAR O DESCARTE DE FÁRMACOS PARA O MEIO 

AMBIENTE 

Basicamente, quatro abordagens diferentes podem melhorar a eficiência de 

remoção de micropoluentes de efluentes, como: otimização da tecnologia de 

tratamento existentes, modernização de estações de tratamento existentes com nova 

tecnologia “end-of-pipe”, métodos de separação na fonte, e medidas de controle na 

fonte. Aperfeiçoar as estações de tratamento de efluentes e aplicar medidas de 

controle nas fontes são métodos usados para diminuir as emissões de efluentes para 

os corpos receptores. A separação na fonte é uma abordagem preponderante, que 

recebe uma aceitação cada vez maior na comunidade de pesquisadores (LARSEN et 

al., 2004). 
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Uma vez que os sistemas atuais não conseguem remover alguns dos fármacos 

efetivamente, algumas melhorias e modificações serão necessárias para contornar este 

problema. Por exemplo, o aumento do tempo de retenção de sólidos (TRS), durante 

processos de tratamento biológico, facilitará o desenvolvimento da população de 

bactérias com taxas de crescimento menores, podendo deste modo, permitir a sua 

aclimatação para compostos recalcitrantes. A aplicação de tecnologias avançadas de 

tratamento é outra opção (IKEHATA et al., 2006).  

A remoção de poluentes orgânicos recalcitrantes como os fármacos, presentes na 

água e efluentes líquidos, pode ser obtida utilizando tecnologias avançadas de 

tratamento tais como bioreatores com membranas (BRMs), processos oxidativos 

avançados (POAs) ou adsorção em carvão ativado. Estes processos de tratamento 

podem eliminar completamente tais poluentes por meio da mineralização ou conversão 

para produtos que são menos prejudiciais à saúde humana e ao ambiente aquático 

(ANDREOZZI e MAROTTA, 2004). 

 

2.9 EFEITOS DE RESÍDUOS DE FÁRMACOS EM SERES HUMANOS E NO MEIO 

AMBIENTE 

Os efeitos provocados por resíduos em humanos não estão bem elucidados, no 

entanto, câncer de mama, testicular, de próstata e a redução da fertilidade masculina 

são doenças que estão relacionadas a esses contaminantes (CASTRO, 2002). 

Estudos têm sido realizados sobre a resistência de bactérias a antibióticos 

(KÜMMERER, 2004), que também podem inibir o crescimento de algas, como por 

exemplo, a alga Microcystis aeruginosa que teve seu crescimento inibido em presença 

de concentrações menores do que 0.1 mg.L-1 de antibiótico (HALLING-SORENSEN, 

2000). Considerando que as algas são a base da cadeia alimentar, mesmo um 

pequeno declínio na população pode resultar em um desequilíbrio nos ambientes 

aquáticos (KÜMMERER, 2009). 

Outra questão relevante a ser considerada no que diz respeito aos efeitos 

causados por esses micropoluentes é a questão da exposição simultânea a diversos 

compostos e possíveis efeitos sinérgicos. Pomati et.al. (2006) observaram que uma 

mistura de fármacos (atenolol, bezafibrato, carbamazepina, ibuprofeno e lincomicina, 

dentre outros) em concentrações de nanogramas por litro inibiu o crescimento de 

células embrionárias humanas. Efeitos adversos de mistura de fármacos em 

organismos aquáticos também foram observados (POMATI et al., 2008). 
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Os efeitos provocados em seres humanos pela ingestão de resíduos de fármacos 

parece ser negligenciável uma vez que a dosagem que o indivíduo pode receber 

tomando dois litros de água por dia ao longo de 70 anos, por exemplo, é mais baixa 

que as dosagens terapêuticas receitadas pelos profissionais da saúde. Entretanto, 

ainda não se sabe se os efeitos causados por uma dosagem terapêutica em um curto 

intervalo de tempo são os mesmos que pequenas dosagens ao longo da vida do 

indivíduo. Além disso, também são desconhecidos os efeitos da ingestão desses 

micropoluentes a fetos, crianças e pessoas doentes (KÜMMERER, 2009). 

Na literatura alguns dados de resíduos de fármacos em microorganismos 

aquáticos são reportados como efeitos agudos tais como problemas de reprodução e 

crescimento (FENT, 2006). No entanto, efeitos crônicos são mais prováveis, pois os 

microorganismos são expostos a baixas concentrações de forma contínua. Entretanto, 

efeitos crônicos são menos avaliados, pois requerem um longo período para 

constatação (MADDEN et al., 2009). 

Como os efeitos provocados por resíduos não são ainda muito conhecidos é difícil 

avaliar qual concentração será prejudicial e para que tipo de organismos. Dessa forma, 

não existe legislação estabelecida quanto aos limites permitidos dessas substâncias no 

ambiente. Algumas medidas como investimentos em educação (no sentido de diminuir 

a automedicação), restrição na prescrição de medicamentos, políticas de disposição 

adequada de medicamentos vencidos, tratamentos de efluentes de ETE mais eficientes 

na eliminação desses resíduos, além do desenvolvimento de novos fármacos 

biodegradáveis e/ou menos persistentes no ambiente, podem a médio e longo prazo 

diminuir a contaminação do ambiente por esses poluentes.  

2.10 REMOÇÃO DE FÁRMACOS EM ESTAÇÕES DE TRATAMENTO DE 

EFLUENTES (ETES) 

As ETEs são planejadas para tratar águas residuais urbanas e industriais e a 

eficiência dessas estações é normalmente medida por parâmetros como remoção de 

nitrogênio, fosfato, patógenos, demanda bioquímica de oxigênio, material particulado e 

íons metálicos. No entanto, elas não são planejadas para remover quantitativamente 

outros poluentes, como é o caso de resíduos de fármacos. A maioria das ETEs possui 

apenas processos de tratamento físicos e biológicos que normalmente são ineficazes 

na remoção destes resíduos (ZORITA et al., 2009). 
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O monitoramento de efluente de ETE revelou a ineficiência desses sistemas de 

tratamento em promover a degradação de resíduos de fármacos, uma vez que a 

grande maioria das substâncias detectadas nos afluentes são ainda encontradas nos 

efluentes (FENT et al., 2006; GÓMEZ et al., 2007). 

Devido à ineficiência das ETEs em remover fármacos resistentes, por 

biodegradação, fotólise e hidrólise, o aporte destes contaminantes em ecossistemas 

aquáticos, confere-lhes característica de pseudopersistência, embora possuam tempo 

de meia-vida relativamente curto. Além disso, a alta polaridade e baixa volatilidade da 

maioria dessas substâncias contribuem para a permanência destas no meio 

(HERNANDO et al., 2006). 

Tal situação tem incentivado a busca de métodos mais eficientes, capazes de 

promover a mineralização desses contaminantes, ou pelo menos sua transformação 

em produtos que não apresentem efeitos adversos ao ambiente (NOGUEIRA, 2009). 

2.11 DESINFECÇÃO HÍDRICA POR VIA QUÍMICA 
 

A desinfecção da água tem sido praticada por milênios, embora os princípios 

envolvidos no processo não fossem conhecidos. Existem indícios de que o uso de água 

fervida já eram recomendado em 500 a.C., mas alguns historiadores julgam que esta 

prática era adotada desde o começo da civilização (IABUSCH, 1971). A desinfecção da 

água e dos esgotos surgiu como uma tentativa de se controlar a propagação das 

doenças através dos odores.  

A utilização do cloro é muito empregada para realizar a desinfecção de águas, um 

desinfetante largamente aplicado devido a seu efeito germicida, a sua facilidade de 

aplicação, de controle e especialmente pelo seu custo (PIRES, 1997). Os compostos 

clorados mais utilizados para a desinfecção são: hipoclorito de sódio (NaOCl), cloro 

gasoso (Cl2), dióxido de cloro (ClO2), cloraminas (monocloramina, NH2Cl, dicloramina, 

NHCl2, e tricloramina, NCl3) e hipoclorito de cálcio [Ca(OCl)2] (MONTE e 

ALBUQUERQUE, 2010). 

A degradação de poluentes orgânicos no meio ambiente tem sido um grande 

desafio tecnológico, pois, inúmeras vezes, tecnologias de tratamento convencionais 

não são capazes de fazê-lo de forma eficiente. Por este motivo tem crescido tanto a 

busca por tecnologias efetivas para destruí-los (TEIXEIRA e JARDIM, 2009). 

POAs, são processos de oxidação que geram radicais hidroxilas (●OH) os quais 

são espécies altamente oxidantes, em quantidade suficiente para provocar a 

mineralização da matéria orgânica á dióxido de carbono, água, e íons inorgânicos. De 
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vida curta e não seletivos o tempo de vida médio de um radical hidroxila depende do 

meio reacional, sendo estimado da ordem dos 10µs na presença de material orgânico 

dissolvido do bicarbonato e do carbonato (OPPENLANDER, 2003). 

      Os POAs são eficazes quando operados em condições ótimas, no entanto, em 

decorrência da utilização de fontes de radiação ou reativos específicos um determinado 

encarecimento do processo é inevitável (RAJ&QUEN, 2005). Alternativas como a 

utilização de energia solar reduzem o custo proveniente do gasto de energia  elétrica 

(SOUZA 2009). 

Para estimular a formação de radicais nos processos de oxidação avançada, 

utiliza-se agentes ativadores, catalisadores e efeitos foto indutivos. Nos POAs, o 

principal agente oxidante é o peróxido de hidrogênio (H2O2). Empregando-se como 

oxidante, a formação de radicais é estimulada através da radiação ultravioleta e/ou 

adição de catalisadores, como por exemplo, o íon Fe+2. Estes oxidantes podem ser 

utilizados em processos ativados por via biológica, fotocatalítica e térmica, havendo 

ainda a possibilidade de utilização do oxidante sem ativação. Na Tabela 2 estão 

listadas algumas espécies químicas comumente utilizadas no tratamento de águas e 

efluentes juntamente com seu potencial de oxidação (TEIXEIRA & JARDIM, 2004). 

             
             Tabela 2: Potenciais de oxidação para algumas espécies químicas utilizados 
           no tratamento de águas e efluentes. 

Espécies oxidativas 
Potencial 
redox (V) 

Flúor (F2) 3,00 

Radical hidroxila (OH) 2,80 

Ozônio (O3) 2,07 

Peróxido de hidrogênio (H2O2) 1,78 

Permanganato de potássio (KMnO4) 1,69 

Ácido cloroso (HClO2) 1,58 

Dióxido de cloro (ClO2) 1,56 

Cloro (Cl2) 1,36 

Oxigênio (O2) 1,23 

                Fonte: Teixeira e Jardim (2004). 

 

Os processos de desinfecção têm como objetivo a destruição ou inativação de 

organismos patogênicos, capazes de produzir doenças, ou de outros organismos 

indesejáveis. Esses organismos podem sobreviver na água por várias semanas, em 
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temperaturas próximas a 21ºC e, em alguns casos, por vários meses, em baixas 

temperaturas (CUBILLOS, 1981).  

A sobrevivência desses organismos na água depende, não só da temperatura, 

mas também de outros fatores ecológicos, fisiológicos e morfológicos, tais como: pH, 

turbidez, oxigênio, nutrientes, competição com outros organismos, resistência a 

substâncias tóxicas, habilidade na formação de esporos (ROSSIN, 1987). A 

desinfecção não implica, necessariamente, na destruição completa de todas as formas 

vivas (esterilização), embora muitas vezes o processo de desinfecção seja levado até o 

ponto de esterilização. 

O maior interesse pelos POAs é a eliminação de determinados contaminantes 

prioritários. Um interesse especial de aplicação vem sendo dado em amostras de 

efluentes reais, águas de rios, reservatórios ou provenientes de unidades de 

tratamento, pois normalmente consistem de misturas complexas de substâncias 

orgânicas e inorgânicas com características únicas, como recalcitrância, toxicidade ou 

elevada salinidade. Os POAs também são denominados de tratamentos terciários, isto 

é, eles podem ser empregados na seqüência de um tratamento biológico ou, em outros 

casos, como um pré-tratamento, localizados então, antes do processo biológico. De 

fato, os POAs são robustos o suficiente para serem aplicados em distintos efluentes 

provenientes de diferentes etapas de processamento de uma estação de tratamento de 

efluente doméstica ou industrial (SOUZA, 2010). 

 A formação de radicais nos processos de oxidação avançada, utiliza-se agentes 

ativadores, catalisadores e efeitos foto indutivos. Nos POA, o principal agente oxidante 

é o peróxido de hidrogênio (H2O2). Empregando-se como oxidante, a formação de 

radicais é estimulada através da radiação ultravioleta e/ou adição de catalisadores, 

como por exemplo, o íon Fe+2. Estes oxidantes podem ser utilizados em processos 

ativados por via biológica, fotocatalítica e térmica, havendo ainda a possibilidade de 

utilização do oxidante sem ativação (SOUZA, 2010). 

Os processos que contam com a presença de catalisadores sólidos podem ser 

classificados em sistemas homogêneos ou heterogêneos, conforme a ausência ou a 

presença de catalisadores na forma sólida, além de poderem estar ou não sob 

radiação. Sendo assim os POAs se dividem em sistemas homogêneos e sistemas 

heterogêneos gerando radical hidroxila, com ou sem o uso de radiação ultravioleta. Na 

Tabela 3 estão apresentados os principais tipos de POAs (HERMANN et al., 1993; 

ZHOU e SMITH, 2002). 
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  Tabela 3: Alguns tipos de sistemas de tratamento por processos  oxidativos   
avançados (POA), com e sem radiação UV. 

( Sistemas homogêneos;  Sistemas heterogêneos;  Com luz ultravioleta; 
 Sem luz ultravioleta.  Sistemas homogêneos ou heterogêneos). 

 

2.12 PROCESSOS FOTOQUÍMICOS OXIDATIVOS AVANÇADOS 

 

2.12.1 Fotólise (Radiação UV) 

Os termos ―luz‖ e ―radiação ultravioleta‖ não são frequentemente diferenciados 

corretamente. ―Luz‖ refere-se estritamente à fração visível (VIS) do espectro 

eletromagnético e cobre o segmento de comprimentos de onda entre 380 e 780 nm. A 

radiação ultravioleta (UV) é subdividida nas faixas de comprimento de onda UV-A (315-

380 nm), UV-B (280-315 nm) e UV-C (200-280 nm). A radiação ultravioleta com 

comprimentos de onda inferiores a 200 nm é denominada radiação VUV ou radiação 

UV em vácuo (OPPENLÄNDER, 2003).  

Dependendo da natureza das espécies envolvidas no processo de oxidação, 

diferentes comprimentos de onda podem ser utilizados. Por exemplo, o peróxido de 

hidrogênio por ser incolor, não absorve a luz visível e absorve apenas pouca radiação 

UV com comprimento acima de 280 nm. Por isso, para a ativação do peróxido de 

hidrogênio, ou seja, para que ocorra a sua fissão homolítica, somente a radiação rica 

em energia e de onda curta da faixa UV-C é utilizável. 

A radiação UV-C é gerada artificialmente através de lâmpadas de vapor de 

mercúrio sob a forma de radiadores de baixa ou média pressão. A maior parte das 

lâmpadas utilizadas no tratamento de efluentes emite UV com 254 nm de comprimento 

Tipo de POA Tipo de Sistema radiação UV 

O3   

H2O2   

O3/H2O2   

O3/H2O2   

O3/OH-   

H2O2/Fe2+   

TiO2   

TiO2/H2O2   

Foto-Fenton 
  
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de onda. A lâmpada é preenchida com vapor de mercúrio a diferentes pressões e a 

excitação dos átomos de mercúrio causa a emissão da radiação UV. 

A irradiação UV participa nos POAs como base para a geração do radical ●OH. 

No entanto, seu uso exclusivo também é uma alternativa para fins específicos, como a 

desinfecção. Fundamentalmente, a radiação UV compreende um fluxo de fótons cuja 

quantificação de energia pode ser representada pela Equação de Planck. 

 



hc
E                                                                                                                    (1)  

sendo: 

E = quantidade de energia (J); 
h = constante de Planck (6,026 x10-34 Js); 
c = velocidade da luz (m s-1); 

 = comprimento de onda (m). 

 

Os processos Foto-Fenton podem ser ativados por luz visível, sendo inclusive 

possível a utilização de luz natural. A Figura 3 apresenta uma classificação dos POAs 

foto-iniciados de acordo com as faixas de comprimento de onda ativas 

(OPPENLÄNDER, 2003).  

Figura 3: Classificação dos processos de oxidação ativada em função das faixas de 
comprimento de onda atuantes 

 

        

Fonte: OPPENLÃNDER, 2003. 
 

 

A radiação UV é uma fração da emissão luminosa, e é dividida arbitrariamente em 

diferentes faixas de comprimento de onda. A radiação UV empregada em diversas 
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tecnologias de oxidação química possibilita a geração do radical ●OH. Pode ser usada 

como um modo complementar da degradação dos compostos orgânicos com sistemas 

oxidativos avançados. Esta técnica é considerada menos efetiva no que se refere à 

degradação de compostos químicos, quando comparada à processos onde a radiação 

UV é combinada com o peróxido de hidrogênio, ozônio ou onde a catálise homogênea 

ou heterogênea ou fotocatálise é aplicada.     

2.12.2 Radiação (UV/H2O2) 

 

O processo que combina peróxido de hidrogênio com radiação ultravioleta é um 

dos POAs mais antigos e tem sido usado com êxito na remoção de contaminantes 

presentes em águas e efluentes.  

Quando separados, os usos exclusivos da radiação UV e do peróxido de 

hidrogênio, não apresentam elevada eficiência para degradar compostos orgânicos; no 

entanto, ao serem combinados fornecem perspectivas bem promissoras, devido à 

maior produção de radicais hidroxila (ANDREOZZI et al., 2000). 

Dentre os processos que envolvem a formação do radical •OH, o mais simples 

dos métodos é o processo de H2O2/UV. Segundo Legrini et al. (1993), o mecanismo 

mais comumente aceito para a fotólise de peróxido de hidrogênio com luz UV é a 

quebra da molécula em radicais ●OH com um rendimento de dois radicais •OH para 

cada molécula de H2O2. Nesta técnica, em um primeiro momento o peróxido sofre 

fissão homolítica pela fotólise direta da irradiação UV, no comprimento de onda de 254 

nm, gerando o radical ●OH (Equação 2). O mecanismo de reação do processo de H2O2 

/UV possui uma reação principal e outras duas secundárias, que ocorrem em paralelo, 

conforme apresentado nas Equações 2 – 4. 

 

 HOhOH 222                                                        (2)                       

OHHOOHHO 2222  

                                                     (3) 

22222 OOHHOOHHO  

                                                     (4) 

As Equações 3 e 4 são indesejáveis, nas quais o peróxido de hidrogênio atua 

como capturador de radicais. Este efeito ocorre quando a concentração de peróxido de 

hidrogênio está acima da sua concentração ótima no sistema, comprometendo a 
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eficiência do processo. As condições ótimas para a geração do radical •OH, dependerá 

do tipo e quantidade de lâmpadas, pH, forma de alimentação do peróxido de hidrogênio 

(dose única, periódicas ou contínuas) e modo de operação, seja em batelada, contínuo 

ou semi-contínuo (SOUZA, 2009). 

Uma grande vantagem do processo H2O2/UV é a não introdução de sais 

(catalisadores) durante o tratamento. A técnica de H2O2/UV, comercialmente avaliada 

pode ser aplicada para diversos propósitos dentro dos tratamentos de águas, seja 

eliminando micro e macro poluentes, microrganismos patogênicos (desinfecção), 

remoção de toxicidade ou aumentando a biodegradabilidade da matriz orgânica, 

promovida pela transformação dos compostos recalcitrantes em substâncias mais 

simples, as quais sofrem degradação por ação de bactérias em um posterior 

tratamento biológico (GOGATE e PANDIT, 2004; RAJ e QUEN, 2005). 

 

2.12.3 Processo Fenton 

O processo Fenton baseia-se na geração de radicais hidroxil a partir da 

decomposição de peróxido de hidrogênio catalisada por íons ferrosos (Fe2+), em 

condições ácidas (WALLING; KATO, 1971). A reação de Fenton é conhecida desde 

1894 quando Henry J. Fenton observou a oxidação do ácido tartárico na presença de 

H2O2 e íons ferrosos. Os radicais hidroxilas são gerados a partir da decomposição de 

H2O2 catalisada pelos íons Fe 2+ em meio ácido (GOGATE e PANDIT, 2004).  

H2O2 + Fe 2+ → Fe 3+ + OH- + •OH                               (5) 

Os íons férricos Fe+3 também podem reagir com H2O2 em uma reação 

denominada Fenton-modificada (Fenton-Like) (equação 6 e 7), regenerando íons  

Fe3+ + H2O2 → Fe2+ + •HO2 + H+                          (6) 

ferrosos Fe+2 e assim suportando o processo Fenton (PÉREZ et al., 2002). 

•HO2 + Fe3+→ Fe2+ + O2 + H+                                    (7) 

Peróxido de hidrogênio também pode reagir com radicais •OH, atuando tanto 

como um iniciador como também um seqüestrador (Equação 8): 

•OH + H2O2 → H2O + HO2 •                             (8) 
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Quando comparados com radicais hidroxila •OH, os radicais hidroperoxila HO2 • 

têm potencial de oxidação menor. 

O radical hidroxila formado pode reagir com Fe 2+ produzindo Fe 3+: 

Fe 2+ + •OH → Fe 3+ + OH-                            (9) 

Ou iniciar a oxidação dos compostos presentes em solução: 

•OH + RH → produtos oxidados                                  (10) 

O íon Fe+2 reage com o H2O2 para gerar o radical hidroxila visto na Equação 5 o 

qual também reage com o poluente orgânico (Equação 10). O uso de Fe+3/H2O2 para 

remoção de poluentes também tem sido demonstrada, todavia, a remoção de 

poluentes orgânicos pelo uso de Fe+3/H2O2 tem sido mais lenta que Fe+2/H2O2 devido a 

baixa reatividade do íon férrico (SAFARZADEH-AMIRI et al., 1997).  

O pH do meio tem papel muito importante na eficiência dos processos Fenton. 

Valores acima de 3,0 fazem com que Fe+3 precipite na forma de hidróxido insolúvel, por 

outro lado, abaixo de 2,5 altas concentrações de H+ podem sequestrar radicais 

hidroxila, sendo a necessidade de controle de pH a maior limitação destes processos 

(JARDIM e TEIXEIRA, 2004). 

A dosagem de peróxido de hidrogênio é importante para que se obtenha uma 

melhor eficiência de degradação, enquanto a concentração de ferro é importante para a 

cinética da reação. Todavia, o excesso de qualquer um destes reagentes pode causar 

efeitos negativos sobre a eficiência do processo Fenton, uma vez que tanto o H2O2 

quanto o Fe2+ podem capturar radicais hidroxila (CAVALCANTE, 2005). Normalmente, 

observa-se que a extensão da oxidação é determinada pela quantidade de H2O2 

presente no sistema. Tem-se verificado que a porcentagem de degradação do poluente 

cresce com o aumento da dosagem de peróxido de hidrogênio (PERES et al., 2004), 

mas em alguns casos, acima de determinados valores o aumento da concentração do 

peróxido não causa aumento significativo na eficiência de degradação (MALIK e SAHA, 

2003) e pode, inclusive, provocar redução na eficiência do processo. Normalmente a 

taxa de degradação cresce com o aumento da concentração de íons ferrosos (GOI, 

TRAPIDO, 2002). 

O processo Fenton tem sido amplamente reportada na literatura no tratamento 

de efluentes da indústria de papel e celulose (TAMBOSI et al., 2006) e indústria de 
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couros (SCHRANK et al., 2005). O sistema Fenton é uma tecnologia promissora para o 

tratamento de efluentes, além de apresentar alta eficiência e um baixo custo 

comparado aos demais POAs (ESPLUGAS et al., 2002; RIVAS et al., 2004). Além 

disso, ele também pode ser usado apenas para aumentar a biodegradabilidade do 

contaminante, visando um posterior tratamento biológico (KITIS et al., 1999). 

 

2.12.4 Processo Foto-Fenton 

A degradação de poluentes orgânicos no meio ambiente tem sido um grande 

desafio tecnológico, pois, inúmeras vezes, tecnologias de tratamento convencionais 

não são capazes de fazê-lo de forma eficiente. Por este motivo tem crescido tanto a 

busca por tecnologias efetivas para destruí-los (TEIXEIRA e JARDIM, 2004). 

As atenções aos POA ganharam uma considerável importância a partir de 1998, 

quando foi publicado o Handbok of Advanced Oxidation Processes pela USEPA, 

reconhecendo o valor dos processos oxidativos avançados (SOUZA, 2009). 

Nos últimos 20 anos, os POAs têm merecido destaque devido á sua alta eficiência 

na degradação de inúmeros compostos orgânicos e o custo operacional baixo. Tem se 

mostrado como uma alternativa no tratamento de águas superficiais e subterrâneas e 

solos contaminados (TEIXEIRA e JARDIM, 2004).  

Quando o Processo de Fenton combina a aplicação de radiação ultravioleta a 

uma reação de Fenton é chamado de Foto-Fenton e pode produzir uma maior 

eficiência de degradação, pois a fotólise de peróxido de hidrogênio contribui para a 

aceleração na produção de radicais ●OH. A remoção de poluentes orgânicos e a 

mineralização com Fe+2, Fe+3/ H2O2 é melhorada significativamente pela radiação 

Ultravioleta (UV) (SAFARZADEH-AMIRI et al., 1997).  

Várias reações fotoquímicas contribuem para a alta eficiência de degradação 

observada no processo Foto-Fenton, entre as quais pode-se citar: 

 

1. Foto-redução do íon férrico - A fotólise dos complexos aquosos de Fe+3 é uma 

importante fonte de radicais hidroxilas, como mostrado na Equação 11. Havendo H2O2 

no meio reacional, o Fe+2 regenerado nesta reação pode, também, participar da reação 

de Fenton (Equação 5), gerando radicais hidroxilas adicionais e, portanto, acelerando a 

taxa de destruição dos poluentes. 

 

Fe3++ H2O hv

 Fe2+ + •OH + H+                         (11) 
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2. Fotodescarboxilação dos complexos férricos carboxilados - O Fe+3 forma 

complexos estáveis e/ou pares de íons associados com carboxilatos e policarboxilatos. 

Estes complexos são fotoativos e geram íons ferrosos, como apresentado na Equação 

12 (SAFARZADEH-AMIRI et al., 1997). 

Fe3+ (RCO2)
2+ hv

 Fe2+ + CO2 + R•                         (12) 

O rendimento de Fe+2 na equação 12 varia de acordo com o ligante carboxilato, o 

íon trioxilatoferrato   [Fe+3(C2O4)3]
3- é o mais conhecido e o mais amplamente estudado 

exemplo de complexo policarboxilado Fe+3. Arslan et al. (2000) têm evidenciado que o 

complexo ferrioxalato tem se mostrado eficiente na destruição de poluentes orgânicos. 

O ferrioxalato de potássio (FeOx) é um complexo de ferro bastante utilizado em 

reações Foto-Fenton pois a irradiação de FeOx apresenta rendimento quântico de 

geração de Fe(II) de 1.24 em 300 nm. Isso significa que a foto redução de Fe+3 a Fe+2 é 

mais favorecida quando FeOx é irradiado, disponibilizando assim, Fe+2 para a 

continuação do ciclo e a conseqüente geração de ●OH. Devido à alta absortividade, o 

ferrioxalato de potássio permite melhor aproveitamento da radiação solar e, 

conseqüentemente, torna-se atrativo do ponto de vista econômico (NOGUEIRA, 2009). 

O Fe3+ é facilmente complexado com outros compostos, tornando-se estável e 

interrompendo a reação. A introdução da radiação UV destrói o complexo férrico 

gerando Fe2+, que é necessário para a continuidade da reação (11 e 12). Assim, a 

combinação do processo Fenton com irradiação, chamado processo Foto-Fenton, 

aumenta a eficiência de oxidação, uma vez que regenera Fe (II) para a reação com 

H2O2, além de produzir radicais hidroxilas adicionais (BAYDUM, 2012). 

O efeito do pH considerado ótimo para as reações de Fenton e Foto-Fenton é 

por volta de 3 (NOGUEIRA, 2000), pois as espécies mais reativas tanto de Fe+2 quanto 

de Fe+3 estão presentes neste valor de pH. 

O efeito das concentrações de H2O2 e Fe+2 são também determinantes visto 

que, o excesso ou alta de alguns desses pode interferir na degradação do composto 

orgânico. A maioria dos estudos tem relatado que um aumento na concentração de 

íons Fe(II) aumenta a taxa de degradação continuamente (GOI; TRAPIDO, 2002; 

GERNJAK et al., 2003; LIOU et al., 2003). Entretanto, não se deve generalizar tal fato, 

já que a ação do Fe 2+ como capturador de radicais é bem conhecida (GOGATE& 

PANDIT, 2004). 
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Em geral, o efeito do aumento da concentração de H2O2 sobre a constante de 

velocidade da reação é mais pronunciado que o efeito do aumento da concentração de 

íons ferrosos, já que o peróxido de hidrogênio também é consumido pela fotólise direta 

do UV (ARSLAN e BALCIOĞLU, 1999). 

Existem na literatura diversos trabalhos que abordam a degradação de fármacos 

por POAs. Sob o ponto de vista operacional, os POAs podem ser aplicados à 

degradação de resíduos de fármacos, tanto como pré-tratamento e na saída das 

estações de tratamento de efluentes quanto em etapas finais do processo de 

tratamento de água (LUTTERBECK et al., 2015; ZHANG et al., 2015; SÁGI et al., 

2015). 

 

2.12.5 APLICAÇÕES DOS PROCESSOS OXIDATIVOS AVANÇADOS NO 
TRATAMENTO DE FÁRMACOS 
 

A Tabela 4 apresenta resultados de trabalhos científicos aplicando o processo 

diferentes de POAs nos fármacos Cloridrato de Tetraciclina e Cloranfenicol. 

   Tabela 4: Resultados de trabalhos científicos aplicando os processos oxidativos avançados.  

Referência Fármaco Matriz Resultado 

 

Ferreira, A.P et al. 
(2012) 

 

Cloridrato de 
Tetraciclina 

 

Água 
deionizada 

3 mmol de H2O2 e 90 minutos, redução de  

84,41% do COT . 

 

 

Ferreira, A.P et al. 
(2012) 

 

Cloridrato de 
Tetraciclina 

 

Água 
deionizada 

3mmol de H2O2; 15 minutos e 4mg.L
-1

 de 
Fe

+2
, degradação orgânica de 98,13%. 

 

 

Rocha,O.R.S et al. 
(2013) 

 

Cloranfenicol 

 

Água 
deionizada 

3mmol de H2O2 e 30 minutos, degradação 
orgânica de 98,45%. 

 

 

Rocha,O.R.S et al. 
(2013) 

 

Cloranfenicol 

 

Água 
deionizada 

Irradiação UV-C obteve uma degradação 
orgânica de 83,84% 

 

 

Rocha,O.R.S et al. 
(2013) 

 

Cloranfenicol 

 

Água 
deionizada 

Irradiação Solar degradação orgânica de 
21,80% 

 

2.13 PLANEJAMENTO FATORIAL 

Planejamento Fatorial é um tipo de planejamento experimental e constitui uma 

ferramenta estatística que permite determinar se as variáveis (fatores) escolhidas para 
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serem estudadas em um sistema têm ou não influência sobre a resposta deste sistema. 

Permite, também, avaliar o nível dessa influência e a existência de interação entre as 

variáveis. Na realização de um planejamento fatorial o que se procura  avaliar é como a 

resposta depende dos fatores (BARROS NETO et al., 2010).  

Esta ferramenta foi desenvolvida na Inglaterra por volta de 1920 por Rafisher, R. 

A., em pesquisas agrícolas. Mas foi partir do ano 1950 que começou a ser amplamente 

utilizada industrialmente em pesquisas tecnológicas e em estudos médicos, biológicos 

e laboratoriais. Hoje, é difundido como uma das mais importantes técnicas utilizadas 

para o desenvolvimento de novos produtos. Industrialmente, estes planejamentos 

foram desenvolvidos inicialmente para estudo de funções polinomiais de resposta, 

onde o erro experimental, em geral, é bem pequeno, e as condições do experimento 

são mais facilmente controláveis (LOGOTHETIS e WYNN, 1989; BOX et al., 2005). 

Para a utilização eficaz de um planejamento experimental é necessário conhecer 

quais são os parâmetros relevantes para a análise dos dados. A Tabela 5 resume estas 

definições: 

  Tabela 5: Parâmetros relevantes em um planejamento fatorial. 

Parâmetro Função 

Variáveis de 
Resposta 

São os parâmetros dos quais o experimento sofre influência direta. 
Provocam mudanças consideráveis em um determinado ensaio; 

Fatores de 
Controle 

São os parâmetros que têm como objetivo avaliar os efeitos 
produzidos nas Variáveis de Respostas. Contribuem para quantificar 
se o fator estudado influencia ou não para a determinação do 
experimento; 

Níveis de Fatores São as condições operacionais nas quais os fatores de controle irão 
contribuir com o delineamento do experimento em seus níveis; 

Efeito Principal É a mudança que ocorre junto à variável resposta produzida pelo nível 
do fator de controle. 

  Fonte: Galdámez e Carpinetti (2004); Silva (2007)  

Então, as etapas para utilização de um planejamento experimental em um 

determinado caso de estudo se resumem em:  

 Identificação de fatores que possam influenciar no processo de estudo;  

 Conhecimento prévio do processo para a seleção adequada dos níveis fatoriais;  

 Desenvolvimento da matriz de planejamento experimental que mais se adéqua ao 

estudo a ser realizado;  

 Realização de experimentos e coleta dos dados experimentais;  
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 Análise de variância dos dados experimentais;  

 Determinação dos valores otimizados dos parâmetros estudados. 

Para se executar um planejamento fatorial, inicialmente, é necessário especificar 

os níveis (superior e inferior), em que cada variável será estudada, isto é, estabelecer 

os valores dos fatores empregados nos experimentos. Os níveis, inferior e superior são 

representados por (-) e (+), respectivamente. 

Um planejamento fatorial requer a execução de experimentos para todas as 

possíveis combinações dos níveis dos fatores. Em geral, se houver n1 níveis na variável 

1, n2 na variável 2,..., nk na variável k, o planejamento fatorial terá n1 x n2 x nk ensaios 

diferentes. Costuma-se representar um planejamento fatorial de dois níveis e k 

variáveis por 2k (BARROS NETO et al., 2001). 

Por exemplo, um planejamento com k fatores, cada um deles com dois níveis, são 

denominados de planejamento fatorial 2k. Consiste em realizar testes com cada uma 

das combinações da matriz experimental para, em seguida, analisar e interpretar os 

efeitos principais e de interação entre os fatores investigados e assim, poder identificar 

as melhores condições de obtenção do produto ou de realização do processo sob 

estudo (JURAN; GRYNAR JR; BINGHAM JR, 1951).  

De maneira concreta, vamos aplicar esse tipo de procedimento com um 

planejamento fatorial de três fatores (A, B e C) e dois níveis -1 e +1. O nível -1 

representa o limite inferior na qual o fator em estudo pode assumir e o nível +1 

representa o limite superior. 

Para que seja evitada a ocorrência de qualquer distorção estatística nos 

resultados, é recomendado que os ensaios sejam realizados em ordem totalmente 

aleatória. Desejando-se estimar o erro experimental, esses ensaios devem ser 

realizados em replicata. Para testar o ajuste do modelo linear, costuma-se incluir um 

ponto, chamado de ponto central, representado por (0), que é a média entre os valores 

dos níveis superiores e inferiores de cada variável, e realizar repetições neste ponto 

(duplicata, triplicata, etc.). É preciso tomar cuidado com a autenticidade das repetições. 

A preparação destas repetições deve seguir exatamente os mesmos passos para que 

os erros cometidos (durante a preparação) não levem a uma falsa interpretação dos 

efeitos. 
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CAPÍTULO 3 

3. MATERIAIS E MÉTODOS 

 

3.1 MATERIAIS UTILIZADOS 

Os reagentes utilizados neste trabalho foram: peróxido de hidrogênio (H2O2), 

cloridrato de tetraciclina (C22H24N2O8. HCl), sulfato ferroso heptahidratado 

(FeSO4.7H2O), acetonitrila e metanol. Todos os reagentes utilizados nesta pesquisa 

foram de grau analítico, com exceção do peróxido de hidrogênio (comercial-30%) e do 

fármaco Cloridrato de Tetraciclina. As soluções foram preparadas com água deionizada 

e a pesagem das amostras do fármaco e do sulfato ferroso heptahidratado 

(FeSO4.7H2O), foi realizada numa balança analítica da marca SHIMADZU e modelo 

AUY 220  (s=0,001g)  utilizando um reator de bancada  como fonte de radiação artificial 

com 3 lâmpadas UV-C de 30W de potência cada lâmpada Figura 4. 

Figura 4 - Esquema de um Reator de luz UV-C. 

 
  

 

3.2 DETERMINAÇÕES ANALÍTICAS POR CLAE  

.A cromatografia é um processo de separação físico-químico, baseado nos 

fenômenos de adsorção e partição. Esta técnica consiste no método mais eficiente de 

separação para compostos orgânicos, independentemente de seu estado físico, líquido 

ou gasoso, e envolve duas fases, móvel e estacionária. A fase móvel tem 

predominância à adsorção, a fase estacionária, o fenômeno mais atuante é a partição. 

Os fatores que influenciam na separação cromatográfica são: natureza e concentração 

da fase estacionária, natureza e vazão da fase móvel, temperatura, granulometria e 

geometria do suporte (SCHULER, 2004). 
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Na cromatografia líquida costuma-se utilizar como fase móvel água deionizada, 

metanol ou acetonitrila. A seleção depende do detector utilizado e da fase estacionária 

líquida, pois a fase móvel deve ser imiscível na mesma. Ela precisa ser desgaseificada 

para evitar a formação de bolhas, as quais causam cavitação na bomba, ou até gerar 

falsos picos ao passarem pela célula do detector (SCHULER, 2004). 

A primeira etapa no desenvolvimento do método analítico por Cromatografia em 

Fase Líquida de Alta Eficiência - CLAE consistiu na procura pela fase móvel, uma vez 

que a perfeita separação de misturas somente é atingida com a fase móvel correta 

para a fase estacionária conveniente. Com o objetivo de identificar as melhores 

condições de resolução e separação dos picos dos compostos orgânicos alvos, foram 

investigados diferentes composições de fases móveis antes dos testes experimentais. 

As determinações analíticas para observar a degradação do cloridrato de 

tetraciclina foram realizadas no CLAE (Cromatografia Líquida de Alta Eficiência) da 

Shimadzu, equipado com a coluna ULTRA C18 de fase reversa (5µm; 4,6 x 250 mm) e 

detecção UV (SPD-20A) para comprimento de onda de 285 nm para o fármaco. A fase 

móvel utilizada foi composta por uma solução de água acidificada com ácido acético a 

10% e acetonitrila numa razão 65:35. A temperatura da coluna foi mantida a 40ºC com 

o fluxo de 0,700 mL.min-1 .  

 

3.2.1 DETERMINAÇÃO ANALÍTICA POR COT 

A expressão carbono orgânico total (COT) refere-se à quantidade total de 

carbono orgânico encontrado em uma determinada amostra. As técnicas de COT 

utilizam calor, oxigênio, radiação ultravioleta, agentes oxidantes, ou até, a combinações 

destas para a conversão do carbono orgânico a dióxido de carbono e água. 

Inicialmente as moléculas são dissociadas até estruturas simples e convertidas a uma 

fórmula molecular única, que pode ser analisada quantitativamente. Ou seja, os 

orgânicos sofrem combustão completa e o CO2, produto da reação, é determinado por 

absorção em solução de KOH. A análise emprega quantidades pequenas de amostra, 

de 10 a 50 μL, e pode conduzir a erros analíticos na presença de sólidos suspensos, 

sendo necessária a filtragem antes da acidificação (AZIZ e TELBULT, 1979; EDWARD, 

2001; ARAÚJO, 2003). 

Para a determinação da mineralização do cloridrato de tetraciclina foi usado um 

analisador de Carbono Orgânico Total (COT) da Shimadzu. O equipamento modelo 

TOC-Vcsh, tem a capacidade de quantificar os índices de COT, o qual é obtido pela 
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subtração de carbono total (CT) e carbono inorgânico (CI), utilizando um catalisador de 

alta sensibilidade (4 μgC.L-1 – 25.000 mgC.L-1). 

As amostras foram previamente filtradas em membrana 0.45 µm (fornecida pela 

Millipore). A determinação da concentração de carbono total (CT) foi obtida após 

injeção da amostra e condução da mesma por um tubo de combustão a 680°C 

contendo platina suportada em alumina até a sua oxidação catalítica em CO2. Já na 

determinação do carbono inorgânico (CI), a amostra após ser injetada entra em reação 

com o ácido fosfórico (H3PO4) a 25%, ocorrendo conversão completa do CI em CO2. A 

quantificação do dióxido de carbono gerado pelos dois processos se dá por absorção 

no infravermelho não dispersivo. 

3.3 TRATAMENTO VIA POA 

3.3.1 AVALIAÇÃO DO PROCESSO DE DEGRADAÇÃO DO FÁRMACO CLORIDRATO 

DE TETRACICLINA 

 

Para a realização do processo de degradação do Fármaco Cloridrato de 

Tetraciclina estudado neste trabalho as principais variáveis estudadas foram: o teor de 

ferro, a concentração do peróxido de hidrogênio e o tempo de radiação. A razão 

peróxido de hidrogênio/ferro deve ser baseada em uma relação estequiométrica, 

considerando que o excesso ou falta de qualquer destes regentes pode interferir na 

formação dos radicais oxidantes e no processo de tratamento.  

O planejamento fatorial foi definido a partir de uma estequiometria conhecida, com 

o propósito de se obter uma degradação do fármaco utilizando o mínimo de reagente 

possível.  

Desta forma, o cálculo da estequiometria foi baseado nas relações mássicas do 

fármaco versus água oxigenada e dos íons ferrosos versus água oxigenada, conforme 

as equações estequiométricas (13) e (14), respectivamente. 

 

C22H24N2O8.HCl + 53H2O2   22CO2 + 64H2O + HCl + 2NO3                                 (13) 

2Fe+2    +    H2O2    +    2H+       2Fe+3    +     2H2O                                                (14) 

Foram empregados 4 processos diferentes: Fotólise; H2O2/UV; Fenton e foto-

Fenton, com intuito de avaliar  a interação entre as variáveis e partindo de uma 
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estequiometria conhecida, identificar as condições nas quais ocorre a degradação 

otimizada do efluente estudado.  As fontes de radiação  utilizadas foram: radiação solar 

e radiação UV-C. 

3.4 ENSAIOS EXPERIMENTAIS 

 

 Inicialmente foi feito a curva analítica no CLAE na faixa de concentração dos 

seguintes padrões: 1, 3, 5, 10, 15 e 20 mg.L-1 da solução do fármaco estudado. Na 

construção das curvas analíticas dos compostos foram utilizados como solvente 

acetonitrila e metanol nas proporções indicadas acima para que o equipamento de 

CLAE fornecesse uma curva com um pico de detecção e quantificação do fármaco 

confiável 

Para realizar a reação de Fotólise no fármaco foi preparada uma solução de 20 

mg.L-1 de  cloridrato de tetraciclina. Em cada ensaio foram tomada alíquotas de 150mL 

todas em duplicatas e colocadas em béqueres e em seguidas foram postos no reator 

UV-C e  no Sol e deixados por até 8 horas.  

Para o processo H2O2/UV, utilizou-se um reator de bancada com 3  lâmpadas UV-

C de 30W de potência cada lâmpada como fonte de luz artificial. Este processo foi 

repetido, utilizando desta vez luz solar. De acordo com o planejamento as amostras 

eram retiradas do reator e do sol e em seguida lidas no CLAE para avaliação da 

degradação do fármaco. Utilizou um planejamento fatorial 22 as variáveis e os níveis do 

planejamento estão representados na Tabela 6.  

 

Tabela 6: Níveis e variáveis estudadas no planejamento fatorial  
22 do cloridrato de tetraciclina.

 

 Níveis 

Variáveis (-) (0) (+) 

Tempo (min) 5 10 15 

[H2O2] (mg.L-1)        0,006         0,013 0,02 

 

A matriz do planejamento fatorial 22 está apresentada na Tabela 7  
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 Tabela 7: Matriz do planejamento fatorial 22. 

Experimentos Tempo [H2O2]  

1 - - 

2 + - 

3 - + 

4 + + 

5ª 0 0 

5b 0 0 

5c 0 0 

 

Para os processos Fenton e Foto-Fenton aplicou-se um Planejamento Fatorial 23 

completo, acrescido de um ponto central em triplicata e as variáveis escolhidas foram: 

H2O2, Ferro e Tempo. A resposta a ser otimizada neste estudo foi à percentagem da 

degradação do fármaco em soluções modelo. Na Tabela 8 estão listadas as variáveis e 

os níveis estudados para o processo de Fenton e foto-Fenton. 

 
Tabela 8: Níveis e variáveis estudadas no planejamento fatorial 23 do cloridrato de tetraciclina  

Variáveis 
Níveis 

           (-)  (0)  (+) 

Concentração da solução de Fe2+ (mg/L-1) - 2 4 

Concentração de H2O2 (mg.L-1)          0,006 0,013 0,02 

Tempo de radiação (min) 5 10 15 

  

A matriz do planejamento fatorial 23 está apresentada na Tabela 9. 

 

 

 

 

 



53 
 

 

Tabela 9: Matriz do planejamento fatorial 23 do 
Fenton e Foto-Fenton 

Experimentos Tempo [H2O2]  Fe2+ 

1 - - - 

2 + - - 

3 - + - 

4 + + - 

5 - - + 

6 + - + 

7 - + + 

8 + + + 

9a 0 0 0 

9b 0 0 0 

9c 0 0 0 

 

As placas foram colocadas num sistema em batelada composto por caixa de 

madeira fechada, com 3 lâmpadas UV-C com potência de 30 W cada uma situadas a 4 

cm de altura dos béqueres Figura 5.  

                  Figura 5: Sistema em batelada: efeito da luz UV-C. 

 

       Os ensaios também foram feitos com luz solar de forma aleatória Figura 6. 
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                         Figura 6: Sistema em batelada: efeito da luz Solar. 

    
.  

3.5 MODELAGEM CINÉTICA 

A cinética no processo de degradação do fármaco cloridrato de tetraciclina foi 

feita a partir das melhores condições otimizadas da conversão do COT nos processos 

foto-Fenton com os sistemas de luz UV-C e luz solar no sistema reacional e em 

batelada.  Desse modo, foram realizados ensaios sobre as seguintes condições: 

0,013mg.L-1 de H2O2; 2mg.L-1 de Fe+2 e 10 min. Os ensaios foram realizados da 

seguinte maneira: As amostras foram preparadas com uma solução de 20mg.L-1 

introduzidos em um béquer com 150ml da solução padrão em seguida foram 

adicionados o Fe+2 e o H2O2 de acordo com o planejamento e  submetidos a radiação 

com luz UV-C e Solar. Para o fármaco cloridrato de tetraciclina o tempo total da cinética 

para a degradação foi de 16 minutos, sendo a primeira alíquota sucessivamente 

retirado com 2 minutos e seguindo com 4, minutos depois e assim foram retiradas 8 

alíquotas com intervalos de 2 minutos até o final do tempo de irradiação de 16 minutos.  

Foi adotado neste trabalho um modelo de interesse especial para reações 

acompanhadas pelo avanço do COT chamado de Lumped Kinetic Model (LKM), (em 

tradução livre, Modelo Cinético Agrupado), proposto por Li et al. (1991). Originalmente, 

o LKM foi desenvolvido para estudos de oxidação úmida catalítica de compostos 

orgânicos. Foi adotado para descrever o perfil da concentração residual total, em 

termos de Carbono Orgânico Total contido na fase líquida. A proposta do modelo é que 

as oxidações dos componentes orgânicos ocorrem em etapas paralelas de acordo com 

a Figura 7. 
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Figura 7: Mecanismo proposto pelo modelo LKM 

 

 

‗‘A‘‘ refere-se ao contaminante inicial cloridrato de tetraciclina e os intermediários 

susceptíveis a oxidação. Enquanto ‗‘B‘‘ representa todas as espécies orgânicas 

refratários decorrentes da oxidação de ‗‘A‘‘. Finalmente ‗‘C‘‘ envolve todo o dióxido de 

carbono formado da oxidação completa das espécies orgânicas (mineralização 

completa, CO2 + H2O).  

Realizando um balanço de massa para cada grupo de espécies, considerando 

reações de primeira ordem: 

       1 3
A

A

dC
k k C

dt
                                                                                                 (15) 

     1 2
B

A B

dC
k C k C

dt
                                                                                                   (16) 

sendo k1, k2 e k3 as constantes de velocidade das reações de A para B, de B para C e 

de A para C, respectivamente. 

A solução destas equações diferenciais é facilmente realizável e estão 

apresentadas no Apêndice I, de modo que: 

     
 1 3

0

k k t

A AC C e
  

                                                                                                 (17) 

    
 1 321

0

1 2 3

k k tk t

B A

k
C C e e

k k k

    
         

                                                         (18) 

 No tempo inicial (t=0), todo o carbono orgânico presente na fase líquida é 

proveniente do cloridrato de tetraciclina, ou seja: 

    0 0ACOT C                                                                                                              (19) 

CA0 é a concentração inicial do cloridrato de tetraciclina em base de carbono.  
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Em qualquer instante (t>0), todo o carbono orgânico presente na fase orgânica é 

contabilizado pela concentração de carbono orgânico residual do cloridrato de 

tetraciclina e todo carbono orgânico das espécies químicas formadas, ou seja: 

   A BCOT C C                                                                                                            (20) 

Lembrando que a espécie C contabiliza o carbono inorgânico (CO2), por isso, não 

contabilizado nas análises de COT.        

 Aplicando as equações 17, 18 e 19 na equação 20, obteve-se a Equação 21: 

    
 1 32 2 31

0 1 2 3 1 2 3

( ) k k tk t k kkCOT t
e e

COT k k k k k k

      
      

      
                                     (21) 

A partir desta equação, uma interpolação não linear foi aplicada aos dados 
experimentais de modo a obter o valor de k1, k2 e k3, utilizando a ferramenta solver do 
Microsoft Office Excel. As equações estão melhor representadas no Apêndice I. 

 

3.6 AVALIAÇÃO DA TOXICIDADE DOS ENSAIOS UTILIZANDO SEMENTES DE 
ALFACE (LACTUCA SATIVA L.)  

 Para os bioensaios de germinação foi utilizado a sementes de alface (Lactuca 

Sativa L.). As sementes foram expostas aos efluentes por um período de 168 horas e 

submetidos à diferentes concentrações, sem reposição das soluções. Foram utilizadas 

placas de Petri e papel filtro como meio suporte. As concentrações dos efluentes 

aplicadas nos ensaios foram iguais a 100%; 30%; 10%; 3% e 1%, respectivamente. A 

água foi utilizada como controle negativo, e o Boro, na forma de uma solução de ácido 

bórico, como controle positivo, no teste de sensibilidade de acordo com a metodologia 

ASTM E 1963-02 (2003). Após este período foi observado o número de sementes 

germinadas em cada placa bem como o comprimento das radículas. Só foram 

consideradas válidas as replicatas onde o controle negativo teve germinação superior 

ou igual a 90%. 

Foram colocadas 10 sementes/grãos e 2 mL dos efluentes em cada placa em 

triplicata. As placas de Petri contendo os ensaios para a realização dos testes de 

toxicidade foram mantidas à temperatura de 25  1ºC, em ausência de luz.  

Um dos métodos mais utilizados para caracterizar o composto segundo sua 

toxicidade foi através do cálculo do índice de germinação. A partir do comprimento das 

raízes e do número de sementes que germinaram é calculado para o período de 120 
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horas. Este método sugerido por Yerushalmi et al. (2003) foi aplicado utilizando-se 

sementes de alface da espécie Lactuca sativa em diferentes concentrações que 

variaram de 3 a 100% de ingrediente ativo.  

Após o período de exposição do teste, respostas de avaliação foram registradas. 

Para este trabalho os pontos finais de avaliação selecionados foram percentual 

germinação e percentual de inibição de crescimento. O percentual de germinação foi 

calculado através do registro de sementes que germinaram normalmente, 

considerando como critério, o aparecimento efetivo da raiz. A inibição de crescimento 

foi determinada através das medidas do comprimento total da raiz. 

De acordo com os dados de germinação e comprimento da raiz foi calculado o 

índice de crescimento relativo (ICR) e o índice de germinação (IG) para uma melhor 

visualização da influência dos efluentes demonstradas nas equações 22 e 23, 

respectivamente (YOUNG et al., 2012). 

 

 
)(CRC

CRA
ICR                                                                                                    (22) 

 
 

100
SGC

SGA
ICRIG                                                                           (23) 

CRA o comprimento da raiz total na amostra, CRC o comprimento da raiz total no 

controle negativo, SGA o número de sementes germinadas da amostra e SGC é o 

número de sementes germinadas no controle negativo. 
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CAPÍTULO 4 

4. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

 A seguir estão apresentados os resultados obtidos na degradação do Fármaco 

Cloridrato de Tetraciclina contido em soluções modelo, utilizando-se os métodos: 

Fotólise; H2O2/UV; Fenton e Foto-Fenton com radiação UV-C e luz solar num 

sistema reacional operando em batelada, considerando-se as variáveis seguintes: a 

concentração do ferro, a concentração do peróxido de hidrogênio e o tempo de 

radiação. Elaborou-se também um  modelo cinético para o processo Foto-Fenton 

radiação UV-C e Solar a partir da conversão do COT capaz de apresentar os 

resultados da degradação do Fármaco alcançados em condições ótimas de 

operação. Analisou-se também a mineralização, ou seja, a quantidade de matéria 

orgânica no efluente preparado no tratamento Foto-Fenton e a toxicidade antes e 

depois do tratamento proposto no processo H2O2/UV. 

 

4.1. DEGRADAÇÃO DO FARMÁCO CLORIDRATO DE TETRACICLINA 

4.1.1 Tratamento por Fotólise com radiação  Solar e radiação UV-C 

Na análise via CLAE cada composto apresenta um tempo de retenção especifico 

que caracteriza sua presença. Para o Cloridrato de Tetraciclina o tempo de retenção 

médio observado foi igual a 2,88 min. Na Figura 8 mostra a curva analítica obtida do 

cloridrato de tetraciclina feita no cromatografia liquida de alta eficiência. 

Figura 8: Curva analítica do cloridrato de tetraciclina. 
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Na Tabela 10 estão apresentados o planejamento para a realização de a fotólise 

com radiação solar e UV-C, juntamente com os resultados dos ensaios, expressos em 

termos de degradação do composto. 

Tabela 10: Resultados da Fotólise com radiação Solar e radiação  
UV-C do fármaco cloridrato de tetraciclina 

Experimentos 
Tempo 

(%) Degradação 
Luz Solar 

(%) Degradação 
Luz UV-C 

  1h 15,02 ± 0,32 22,80 ± 0,45 

2h 16,98 ± 0,39 32,10 ± 0,64 

3h 17,21 ± 0,46 34,95 ± 0,67 

4h 23,65 ± 0,54 38,45 ± 0,69 

5h 29,53 ± 0,56 41,55 ± 0,70 

6h 31,97 ± 0,63 43,45 ± 0,71 

7h 33,04 ± 0,65 44,05 ± 0,72 

8h 34,76 ± 0,66 45,35 ± 0,72 

 

Os resultados das análises são descritos com base na área do pico do 

cromatograma para cada uma das concentrações. Evidencia-se que houve uma 

variação significativa na resposta, à taxa de degradação do cloridrato de tetraciclina no 

decorrer dos experimentos realizados.  

Figura 9: Degradação do cloridrato de tetraciclina em função 
do tempo usando Fotólise com radiação solar e radiação 
UVC. 
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O tempo é um fator determinante para a degradação do fármaco, quanto maior o 

tempo maior a degradação. Na Figura 9 observa-se que o melhor resultado ocorre no 

sistema com radiação UV-C onde a degradação do composto orgânico alcança 

45,35%, no sistema com radiação solar ao final do tempo de 8h obtendo degradação 

do composto de 34,76%.  

4.1.2 Tratamento por H2O2/UV  

Na Tabela 11 está apresentada a matriz de planejamento do fatorial 22, 

juntamente com os resultados dos ensaios, expressos em termos de degradação do 

composto Cloridrato de Tetraciclina para o sistema H2O2/UV-C e H2O2/Radiação Solar.  

Tabela 11: Matriz do planejamento fatorial 22 do H2O2/UV-C e H2O2/ radiação solar 

Experimentos [H2O2] Tempo (%) Degradação 
radiação Solar 

(%) Degradação 
radiação UV-C 

1 - - 29,09 ± 0,55 30,35 ± 0,56  

2 + - 41,44 ± 0,58 51,93 ± 0,59 

3 - + 41,05 ± 0,58 63,05 ± 0,60 

4 + + 71,20 ± 0,64 94,47 ± 0,80 

5a 0 0 50,43 ± 0,56 69,98 ± 0,63 

5b 0 0 54,12 ± 0,54 69,35 ± 0,63 

5c 0 0 53,86 ± 0,53 69,28 ± 0,63 

  

Evidencia-se que houve uma variação significativa na resposta, à taxa de 

degradação do fármaco no decorrer dos experimentos realizados para os dois sistemas 

propostos visto que para o sistema com radiação solar o melhor resultado mostra-se 

quando os níveis das variáveis são máximos onde há uma degradação de 71,20% o 

mesmo ocorre para o sistema com radiação UV-C com uma degradação de 94,47%. 

Os efeitos das variáveis sobre a resposta na faixa experimental investigada são 

mostrados na Tabela 12 para o sistema de luz Solar e na Tabela 13 para o sistema 

com radiação UV-C. Utilizando-se as repetições realizadas nos ensaios do 

planejamento fatorial, foram calculados os erros padrão e os intervalos de 95% de 

confiança para o valor de um efeito.  
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   Tabela 12: Efeitos principais e efeitos de interação entre as variáveis  
   do planejamento sistema H2O2/Solar do cloridrato de tetraciclina. 

Efeitos Variáveis 
Valor dos 

efeitos 
Erro dos 
efeitos 

Efeitos   
principais 

H2O2 21,25 ++//--22,,0055 

Tempo 20,26 ++//--22,,0055 

Efeito de 
interações entre 

as variáveis 

   

          H2O2 x Tempo 8,90 ++//--22,,0055 

 

A Tabela 12 nos mostra que todos os efeitos foram positivos com erro de +/- 2,05 

entre os efeitos principais o maior é o H2O2 com 21,25 logo após o tempo com 20,26 o 

efeito de interação entre as duas variáveis foi de 8,90. 

Uma melhor visualização pode ser feita através da carta de Pareto apresentada 

na Figura 9. A análise da Figura 10 indica que todos os efeitos principais (H2O2 e 

tempo) foram estatisticamente significativos para 95% de confiança. Os efeitos 

principais, H2O2 e tempo apresentaram valores positivos indicando que no maior nível 

dos fatores estudados ocorre uma maior degradação do fármaco. Analisando os efeitos 

de interação no gráfico de Pareto não foi significativo. 

 
                                      Figura 10: Carta de Pareto representado os efeitos 
                                      principais e de interação sistema H2O2/solar 

 
           

A Tabela 13 mostra os efeitos principais e os efeitos de interação do sistema 

H2O2/UV-C. 
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Tabela 13: Efeitos principais e efeitos de interação entre as variáveis do  
planejamento do sistema H2O2/UV-C cloridrato de tetraciclina. 

Efeitos Variáveis 
Valor dos 

efeitos 
Erro dos 
efeitos 

Efeitos principais 
H2O2 26,50 ++//--00,,3388 

Tempo 37,38 ++//--00,,3388 

Efeito de interações 
entre as variáveis 

   

          H2O2 x Tempo 3,46 ++//--00,,3388 

  

Na Tabela 13 os resultados revelam que as variáveis principais, H2O2 e tempo 

têm efeito significativo positivo sobre a resposta com (26,50 e 37,62), respectivamente, 

com o aumento simultâneo das duas variáveis, aumenta a degradação do fármaco. É 

visto que o efeito de interação é significativo sobre a resposta com um valor de 3,46  e 

com erro de +/-0,38. A visualização pode ser feita através da carta de Pareto 

apresentada na Figura 11. A análise desta figura indica que todos os efeitos principais 

(H2O2 e tempo) foram estatisticamente significativos para 95% de confiança.  

 
                Figura 11: Gráfico de Pareto representando os efeitos 

principais e de interação sistema H2O2/UV-C 

 
            

 

Para uma melhor compreensão dos efeitos de interação é necessário analisar as 

Figuras 12 a) e 12 b) onde apresentam melhor os efeitos de interação entre H2O2 x 

Tempo para os dois sistemas propostos H2O2/Solar e H2O2/UV-C. 
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Figura 12: a) Gráfico de diagrama dos efeitos de interação do H2O2 x Tempo Sistema Solar, b) 
Gráfico de diagrama dos efeitos de interação do H2O2 x Tempo Sistema Luz UV-C. 

 
 
 

A superfície representada pela Figura 12-a indica que ocorre uma maior 

degradação do fármaco ao se conjugar um maior tempo (15min) com o maior nível de 

H2O2 (3mmol) atingido um valor de 71,20%, e nos níveis mínimos a degradação é a 

menor com 30%, pode-se observar quando nos experimentos 2 e 3 a porcentagem de 

degradação é a mesma com 41% de degradação. Enquanto que a análise da Figura 

12-b mostra-se com o mesmo caráter da Figura 12-a com os níveis máximos 

estudados no planejamento fatorial a degradação atinge um valor de 94,47% e nos 

níveis mínimos seu valor de degradação chega 30%. 

As Figuras 13-a e 13-b mostram os picos do Cloridrato de tetraciclina obtidos no 

equipamento CLAE (cromatografia liquida de alta eficiência) da Shimadzu. 13 a) Antes 

do tratamento e 13 b) Depois do tratamento. 

Figura 13 a) Pico cromatográfico do cloridrato 
de tetraciclina antes do tratamento com o 
processo H2O2/UV-C. 

 

Figura 13b) Pico cromatográfico do cloridrato 
de tetraciclina depois do tratamento com o 
processo H2O2/UV-C. 

 



64 
 

 

  

A Figura 14 apresenta o gráfico de comparação entre os sistemas H2O2/solar e 

H2O2/UV-C. 

 
    Figura 14: Gráfico do processo H2O2/UV Solar e H2O2/UV-C 
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Para o sistema com radiação solar no ensaio 4 pode-se observar que os níveis 

são máximos  com degradação de até 71,20%, já observando-se  que nas mesmas 

condições com radiação UV-C a degradação é de 94,47%, sendo o sistema com 

radiação UV-C mais eficiente do que o sistema com radiação solar. Isso porque a 

radiação solar não emite radiação constante como a radiação UV-C.  

4.1.3 Tratamento do cloridrato de tetraciclina utilizando como tratamento Fenton 

 

Os ensaios realizados no processo Foto-Fenton foram compostos por oito 

experimentos com triplicata no ponto central. Todos os experimentos foram realizados 

de forma aleatória, com a finalidade de minimizar erros sistemáticos. Os resultados da 

taxa de degradação do fármaco são mostrados na Tabela 14.  

O experimento 1, que apresenta as variáveis no nível mínimo, corresponde à 

menor taxa de degradação com 63,09%, enquanto que, o experimento 8, que tem as 

variáveis no nível máximo, apresenta a maior taxa de degradação com 98,13%.   
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          Tabela 14: Resultados do planejamento fatorial 23 sistema Fenton. 

Experimento H2O2(mg.L-1) Fe2+(mg.L-1) 
Tempo 
(min) 

(%) 
Degradação  

1 (-) (-) (-) 63,09 ± 0,72 

2 (+) (-) (-) 67,23 ± 0,73  

3 (-) (+) (-) 67,91 ± 0,73 

4 (+) (+) (-) 96,71 ± 0,91 

5 (-) (-) (+) 84,54 ± 0,79 

6 (+) (-) (+) 92,02 ± 0,88 

7 (-) (+) (+) 89,71 ± 0,79 

8 (+) (+) (+) 98,13 ± 0,92 

9 (0) (0) (0) 97,60 ± 0,91 

10 (0) (0) (0) 97,65 ± 0,91 

11 (0) (0) (0) 97,89 ± 0,91 

 

Utilizando-se as repetições realizadas nos ensaios do planejamento fatorial, foram 

calculados os erros padrão e os intervalos de 95% de confiança para o valor de um 

efeito. Os cálculos dos efeitos dos fatores e as interações entre eles foram realizados 

com auxílio do programa Statistica 8.0 demonstraram quais efeitos foram 

estatisticamente significativos. A Tabela 15 apresenta os valores dos efeitos principais 

e os efeitos de interação.  

Tabela 15: Efeitos principais e efeitos de interação entre as variáveis do planejamento          

fatorial sistema Fenton. 

Efeitos Variáveis 
Valor dos 

efeitos 
Erro Padrão  

Efeitos Principais 

H2O2 12,21 ++//--00,,1111 

Fe2+ 11,39 ++//--00,,1111 

Tempo 17,36 ++//--00,,1111 

Efeito de interações 
entre as variáveis 

H2O2 x Fe2+ 6,40 ++//--00,,1111 

H2O2 x Tempo -4,26 ++//--00,,1111 

Fe2+ x Tempo -5,75 ++//--00,,1111 

H2O2 x Fe2+ x Tempo -5,93 ++//--00,,1111 

 
Nos efeitos principais o aumento do nível de H2O2 aumenta a degradação do 

fármaco em 12,21%, enquanto que o aumento do tempo a eleva em 17,38% e o Fe+2 

11,39%. Os Efeitos de interações (H2O2 x Fe+2; H2O2 x Tempo; Fe+2 x Tempo) tiveram 
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efeitos significativos sobre a resposta (6,40; -4,26; -5,75) respectivamente. Uma melhor 

visualização pode ser feita através da carta de Pareto apresentada na Figura 15. A 

análise desta figura indica que todos os efeitos principais (Ferro, H2O2 e tempo) foram 

estatisticamente significativos para 95% de confiança. 

                                       Figura 15: Gráfico de Pareto representando os efeitos  
                                        principais e de interação sistema Fenton. 

 

              
 Esses efeitos podem ser explicados através dos gráficos dos efeitos.  

Figura 16: A) Gráfico do diagrama dos efeitos de interação da quantidade de H2O2 e do Fe+2 
B) Gráfico dos efeitos de interação da quantidade de H2O2 e do tempo C) Gráfico dos efeitos 
da quantidade de Fe+2 e do tempo. 

 

 

Observa-se na Figura 16-A que o nível mínimo (0,006 mgL-1) e máximo 

(0,02mg.L-1) de H2O2 respectivamente a diferença da taxa de degradação média do 

fármaco é (6%). Quando o Fe+2 está no nível máximo (4mg.L-1) a diferença da taxa 
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de degradação média é de (18%). Quando não há adição de Fe+2 e o H2O2 está no 

nível mínimo (0,006mgL-1) a degradação do fármaco é de 74%, e quando está no 

nível máximo de Fe+2 (4mg.L-1) a degradação chega a 79%. 

Na Figura 16-B entre o nível mínimo de tempo (5min) e máximo (15min) a 

diferença da taxa média de degradação no nível mínimo de H2O2 (0,006mg.L-1) é de 

(22%) é maior que a do nível máximo de H2O2(13%). Por outro lado quando o H2O2 

passa do nível minimo para o nivel máximo a diferença da taxa de degradação 

média é maior (17%) no nivel mínimo de tempo do que no nível máximo de tempo 

(8%). 

Na Figura 16-C entre (5min) e (15min) a diferença da taxa média de 

degradação no nível sem o Fe+2 (3%) é menor do que a diferença da taxa média de 

degradação no nível máximo de Fe+2 (11%). Quando o nível de Fe+2 é máximo 

(4mg.L-1) a taxa da degradação é de 82% no nível mínimo de tempo e 93% de 

degradação quando o tempo for de (15min). 

Como houve uma variação significativa da taxa de degradação do fármaco em 

relação aos níveis dos três fatores, ou seja, com o aumento de peróxido, ferro e 

tempo, aumenta a porcentagem da degradação do fármaco, podendo ser mais bem 

evidenciado pela elaboração do cubo apresentado na Figura 17. 

 

Figura 17: Gráfico cúbico de resposta em função dos fatores, H2O2(mg.L-1), 
Fe2+(mg.L-1) e tempo. 

 

 

Como se pode observar no gráfico de resposta em função dos 

fatores:H2O2(mg.L1), Fe2+(mg.L-1) e Tempo(min), as variações da taxa de degradação 
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do fármaco  em (5 e 30 ,5 e 6) é maior no nível maximo de Fe+2 (4mg.L-1)  do que sem 

adição do Fe+2.A taxa da diferença da degradação média é de 11,50%.  

As variáveis tempo e H2O2(mg.L-1), também, apresentam efeitos positivos 

consideráveis sobre a resposta, 17,36% e 12,21%, respectivamente.  Deste modo, 

como mostra a Figura 13, com o passar do tempo de exposição à radiação de 5 para 

15 min (22,22,1,25) a taxa da diferença de degradação média é 17,5%. Ao aumentar a 

quantidade de H2O2 de 0,006mg.L-1 para 0,02mg.L-1 (4,29,8,7) a taxa da diferença de 

degradação média  é 12%. 

O sistema de Fenton apresentou a melhor condição no ensaio 8 onde os níveis 

são máximos de H2O2, Fe+2 e tempo onde apresentaram uma taxa de degradação de 

98,13%. Por outro lado o ensaio 6 no qual  utilizado o nível mínimo de Fe+2 e com  o 

tempo de 15 minutos, obteve-se uma remoção de 92,02%, um pouco abaixo da taxa de 

remoção registrada no ensaio 8, podendo este último ser utilizado como melhor para a 

Indústria devido à redução dos custos e aumento na preservação do meio ambiente por 

causa da presença dos metais de ferro. 

 

4.1.4 Tratamento Foto-Fenton com radiação solar  e radiação UV-C. 

 

Para a determinação analítica do processo Foto-Fenton com radiação Solar e 

radiação UV-C utilizou-se o analisador de carbono orgânico total (COT). O 

equipamento modelo TOC-Vcsh, tem a capacidade de quantificar os índices de COT, o 

qual é obtido pela subtração de carbono total (CT) e carbono inorgânico (CI), nas 

Tabelas 16 e 17 mostra os resultados obtidos em porcentagem a mineralização após o 

tratamento com radiação UV-C e radiação Solar respectivamente. Na Tabela 16 

mostra-se eficiente atingindo uma degradação acima de 60% nos níveis mínimos do 

planejamento fatorial sistema com radiação UV-C.  
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         Tabela 16: Mineralização da matéria orgânica processo Foto-Fenton radiação UV-C 

 
Experimento 

 
CT 

 
CI 

 
COT (mgC.L-1) 

 
(%) 

Mineralização 

 

Branco 

 

8,26 ± 0,01 

 

0,08 ± 0,01 

 

8,17 ± 0,01 

 

- 

1 3,65 ± 0,01 0,83 ± 0,01 2,81 ± 0,01 65,54 ± 0,71 

2 5,56 ± 0,01 2,36 ± 0,01 3,20 ± 0,01 60,83  ± 0,69 

3 6,94 ± 0,01 2,42 ± 0,01 4,52 ± 0,01 44,59 ± 0,51 

4 6,08 ± 0,01 1,91 ± 0,01 4,17 ± 0,01 48,91 ± 0,56 

5 2,65 ± 0,01 0,50 ± 0,01 2,14 ± 0,01 73,79 ± 0,75 

6 4,30 ± 0,01 2,51 ± 0,01 1,79 ± 0,01 78,01 ± 0,76 

7 6,04 ± 0,01 1,39 ± 0,01 4,64 ± 0,01 43,19 ± 0,32 

8 3,61 ± 0,01 1,59 ± 0,01 2,01 ± 0,01 75,29 ± 0,73 

9 3,60 ± 0,01 1,83 ± 0,01 1,76 ± 0,01 78,39 ± 0,75 

10 3,54 ± 0,01 1,32 ± 0,01 2,22 ± 0,01 72,84 ± 0,77 

11 2,73 ± 0,01 1,21 ± 0,01 1,52 ± 0,01 81,34 ± 0,79 

CT: Carbono Total; CI: Carbono Inorgânico; COT: Carbono orgânico total. 

 

         Tabela 17: Mineralização da matéria orgânica processo Foto-Fenton luz Solar. 

 
Experimento 

 
CT 

 
CI 

 
COT (mgC.L-1) 

 
(%) 

Mineralização 

 

Branco 

 

8,26 ± 0,01 

 

0,08 ± 0,01 

 

8,17 ± 0,01 

 

- 

1 3,65 ± 0,01 0,83 ± 0,01 2,81 ± 0,01   65,54 ± 0,71 

2 5,56 ± 0,01 2,36 ± 0,01 3,20 ± 0,01 60,83  ± 0,69 

3 6,94 ± 0,01 2,42 ± 0,01 4,52 ± 0,01 44,59 ± 0,51 

4 6,08 ± 0,01 1,91 ± 0,01 4,17 ± 0,01 48,91 ± 0,56 

5 2,65 ± 0,01 0,50 ± 0,01 2,14 ± 0,01 73,79 ± 0,75 

6 4,30 ± 0,01 2,51 ± 0,01 1,79 ± 0,01 78,01 ± 0,76 

7 6,04 ± 0,01 1,39 ± 0,01 4,64 ± 0,01 43,19 ± 0,32 

8 3,61 ± 0,01 1,59 ± 0,01 2,01 ± 0,01 75,29 ± 0,73 

9 3,60 ± 0,01 1,83 ± 0,01 1,76 ± 0,01 78,39 ± 0,75 

10 3,54 ± 0,01 1,32 ± 0,01 2,22 ± 0,01 72,84 ± 0,77 

11   1,98 ± 0,01   1,63 ± 0,01    0,35 ± 0,01    96,17 ± 0,84 
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Observando-se os resultados da Tabela 17 o tratamento proposto também se 

mostra eficiente chegando acima de 69%. de mineralização nos níveis mínimos do 

planejamento no sistema luz solar. 

Nos resultados obtidos observou que com luz Solar o tratamento proposto é 

eficiente. A média da mineralização chega a 96,17% no nível mediano do planejamento 

fatorial. 

A Figura 18 esta apresentada o gráfico de comparação entre os sistemas Foto-

Fenton/Solar e Foto-Fenton/UV-C. 

 

Figura 18: Gráfico de comparação sistema Foto-Fenton 
Luz Solar e Luz UV-C 

 

 

Observa-se na Figura 17 que o sistema com radiação solar é mais eficiente que o 

sistema com radiação UV-C. No planejamento fatorial os níveis para os dois tipos de 

sistemas UV-C e solar o melhor resultado da mineralização ocorre com os níveis no 

ponto central, ou seja, (0,013mg.L-1 de H2O2), (2mg.L-1 de Fe+2) e (10 minutos de 

tempo). Para o sistema luz UV-C a mineralização chega a 81,34% e para o sistema luz 

Solar a mineralização é de 96,17%. 

4.2 MODELAGEM CINÉTICA PARA O CLORIDRATO DE TETRACICLINA 

Com base nos resultados obtidos do processo foto-Fenton luz Solar e luz UV-C, 

foram identificadas as melhores condições operacionais do processo Foto-Fenton: 

concentração de H2O2 igual a 0,013mg.L-1; 2mg.L-1 de Fe+2 e 10 minutos de tempo. Foi 
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então avaliado nestas condições ótimas a evolução da fração residual do COT com o 

tempo (Tabela 18) para posterior modelagem cinética dos dois processos. 

 
Tabela 18: Cinética de reação processo Foto-Fenton nas condições ótimas determinadas do 
sistema Foto-Fenton radiação UV-C. 

       Tempo TC IC COT (mgC.L-1) (%) Mineralização 

Branco 11,71 ± 0,01 5,70 ± 0,01 11,86 ± 0,01 - 

2 10,93 ± 0,01 6,44 ± 0,01 5,22 ± 0,01 55,97 ± 0,75 

4 10,06 ± 0,01 7,09 ± 0,01 3,61 ± 0,01 69,53 ± 0,77 

6 9,81 ± 0,01 6,61 ± 0,01 2,72 ± 0,01 77,06 ± 0,77 

8 8,69 ± 0,01 6,96 ± 0,01 2,07 ± 0,01 82,47 ± 0,78 

10 8,69 ± 0,01 6,36 ± 0,01 1,73 ± 0,01 85,36 ± 0,78 

12 7,99 ± 0,01 6,22 ± 0,01 1,621± 0,01 86,35 ± 0,78 

14 7,95 ± 0,01 5,33 ± 0,01 1,73 ± 0,01 85,33 ± 0,77 

16 6,91 ± 0,01 5,70 ± 0,01 1,57 ± 0,01 86,73 ± 0,78 

 

Os pontos experimentais da fração residual do Carbono Orgânico Total presentes 

na fase líquida estão apresentados na Figura 19-a e Figura 19-b e Figura 19-c sistema 

de radiação UV-C, com comparação com as curvas teóricas calculadas através do 

modelo cinético proposto. A Figura 19-a mostra que o modelo cinético agrupado 

representa satisfatoriamente o perfil da fração residual dos compostos orgânicos 

presentes na fase líquida em função do tempo, com um coeficiente de correlação de 

0,9998.  

Os valores da fração do COT previstos experimentais e os valores calculados 

visualizados na Figura 19-b também confirmam que o modelo proposto descreve bem 

os dados experimentais, quanto mais próximos os pontos da linha (primeira bissetriz) 

mais satisfatório o ajuste. Os valores dos resíduos ficaram distribuídos simetricamente 

ao redor de zero mostrando a confiabilidade nos pontos experimentais (Figura 19-c).  
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Figura 19: a) Ajuste do modelo cinético 
agrupado aos dados experimentais da 
conversão do COT radiação UV-C 

 

 

 

Figura 19: b) Comparação dos valores do COT 

residual experimental e o calculado pelo modelo 

cinético agrupado radiação UV-C 

 

.  

                            Figura 19: c) Comparação dos valores do COT residual experimental 
                                 e o calculado pelo modelo cinético agrupado radiação UV-C 
  

 

 

Analisando os valores das constantes de velocidade obtidas, evidencia-se que a 

mineralização dos fármacos mais intermediários não refratários (constante de 

velocidade k3=4,74 x 10-1 min-1) ocorre com uma taxa de reação maior que da sua 

degradação em intermediários refratários (constante de velocidade k1=1,64 x 10-1 min1), 

enquanto a mineralização dos intermediários refratários apresenta uma taxa de reação 

(constante de velocidade k2=5,30 x 10-2 min-1) bem reduzida em comparação às 

demais reações envolvidas. Com este modelo, é possível fazer previsões confiáveis 

dentro da faixa de indício de COT, de concentração de H2O2, Fe+2 e tempos estudados. 
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Na Tabela 19 são apresentados os resultados da cinética de mineralização do 

fármaco no sistema luz Solar. 

Tabela 19: Cinética de reação processo Foto-Fenton nas condições ótimas determinadas do 
sistema Foto-Fenton radiação solar. 

 
        Tempo CT CI COT (mgC.L-1) (%) 

Mineralização 

Branco 6,32 ± 0,01 0,05 ± 0,01 6,37 ± 0,01 - 

2 4,86 ± 0,01 3,68 ± 0,01 1,17 ± 0,01 81,55 ± 0,78 

4 3,80 ± 0,01 3,39 ± 0,01 0,59 ± 0,01 81,56 ± 0,78 

10 3,85 ± 0,01 3,63 ± 0,01 0,44 ± 0,01 92,95 ± 0,79 

14 3,52 ± 0,01 4,11 ± 0,01 0,40 ± 0,01 93,64 ± 0,77 

16 3,48 ± 0,01 3,93 ± 0,01 0,22 ± 0,01 96,48 ± 0,78 

 

Os pontos experimentais da fração residual do COT presentes na fase líquida 

estão apresentados na Figura 16-a e Figura 16-b e Figura 16-c, para o sistema de luz 

solar, com comparação com as curvas previstas pelo modelo cinético agrupado. A 

Figura 16-a mostra que o modelo cinético representa satisfatoriamente o perfil da 

fração residual dos compostos orgânicos presentes na fase líquida em função do 

tempo, com um coeficiente de correlação de 0,9986. Os valores da fração residual do 

COT previstos experimentais e os valores calculados apresentados na Figura 16-b 

também confirmam que o modelo agrupado descreve bem os dados experimentais, 

quanto mais próximos os pontos da primeira bissetriz mais satisfatório o ajuste. Os 

valores dos resíduos ficaram também distribuídos simetricamente ao redor de zero 

mostrando a confiabilidade nos pontos experimentais (Figura 16-c).  

Com os valores das constantes de velocidade obtidos, evidencia-se que a 

mineralização dos fármacos mais intermediários não refratários (constante de 

velocidade k3=1,09 min-1) ocorre com uma taxa de reação bem maior que da sua 

degradação em intermediários refratários(constante de velocidade k1=1,68 x 10-1 min-1), 

enquanto a mineralização dos intermediários refratários apresenta uma taxa de reação 

(constante de velocidade k2 = 1,25 x 10-1 min-1) reduzida em comparação às demais 

reações envolvidas. Com este modelo, é possível também fazer previsões confiáveis 

dentro da faixa de indício de COT, de concentração de H2O2, Fe+2 e tempo estudados. 
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Figura 20: a) Ajuste do modelo cinético 

agrupado aos dados experimentais da 

conversão do COT do cloridrato de 

Tetraciclina pelo processo Foto-Fenton Luz 

Solar na sua condição ótima de operação. 

 

Figura 20: b) Comparação dos valores do COT 

residual experimental e o calculado pelo modelo 

cinético agrupado no processo Foto-Fenton Luz 

Solar, na sua condição ótima de operação. 

 

Figura 20: c) Comparação dos valores do COT residual experimental e o calculado pelo 
modelo cinético agrupado no processo Foto-Fenton Luz Solar, na condição ótima de operação. 

 

 

4.3 ECOTOXICIDADE COM LACTUCA SATIVA L. 

 

Para verificar à sensibilidade da semente utilizada no bioensaio, a mesma foi 

exposta à uma solução de ácido bórico como controle positivo. Como controle negativo 

foi utilizada água destilada, todas realizadas em duplicata. Os resultados, expressos na 

forma de crescimento médio das raízes (cm) submetidos ao controle positivo e negativo 

estão dispostos na Tabela 20.  
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                       Tabela 20: Comprimento médio das raízes. 

Controle  Lactuca Sativa L.    

  *CR    

Água (Negativo)  10,0cm    

Ácido bórico (positivo)  0,0cm    

                                   *CR: Crescimento médio das raízes 

 

Como pode ser observado na Tabela 21, o controle positivo comprovou a 

sensibilidade das sementes à solução de ácido bórico. Não houve nenhuma 

germinação por parte das sementes submetidas pelo mesmo. Já em comparação ao 

controle negativo, as sementes foram germinadas e apresentadas o comprimento 

médio de suas respectivas sementes após 168 horas (7 dias). 

 

Tabela 21: Comprimento médio das raízes, índice de 

crescimento da raiz (ICR) e Índice de Germinação (IG) das 
sementes em função da concentração de efluente variando de 1 a 
100(%) e antes de ser submetido ao processo de tratamento 

     Efluente  Lactuca Sativa L.  

Tetraciclina 

(%) 
*CR±DP       ICR IG(%) 

Água 10,00±0,00      1,000 100,0 

1 9,50±0,71      0,950 110,8 

3 8,65±0,21      0,865 86,50 

10 9,65±0,50      0,965 112,58 

30 8,85±0,50      0,885 103,25 

100 8,30±0,42      0,830 96,83 

Sem tratamento 8,10±0,78      0,810 94,50 

              *CR:Comprimento da Raiz total; ICR: Índice do crescimento da 

raiz;  IG:Índice de    Germinação 

          Os resultados do IG (%) e ICR para as sementes (Tabela 21) são apresentados 

na Figura 21, onde podem ser observados os efeitos das diluições (1 a 100%) do 

efluente e antes de serem tratados pelo processo de tratamento supracitado. 

Analisando a Figura 21 e considerando como inibição do crescimento das sementes. 

Todo resultado de IG abaixo de 80% (de 80 a 120% não é considerado efeito 

significativo e valores acima de 120% são considerados estímulo de crescimento) 

(YOUNG et al., 2012).     
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Figura 21: Índice de crescimento relativo (ICR) e índice de 

germinação (IG) das sementes em função da concentração de 
efluente (%) antes de serem submetidos ao tratamento proposto 

 
               *ST: Sem Tratamento 

. 

           Observando a Figura 21 pode-se afirmar que não houve mudanças significativas 

na germinação das sementes nas diferentes concentrações das amostras estudadas, 

salientando que os compostos formados pós-tratamento não apresentaram toxicidade 

para este tipo de semente no que diz respeito à análise de germinação e crescimento 

da mesma. 

A Figura 22 ilustra o efeito da germinação das sementes de alface para os estes 

realizados antes e após 168 horas. 

 

Figura 22-a: Teste de germinação fase 
inicial 

 

 

Figura 22-b: Teste de germinação após 
168 h de incubação. 
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CAPÍTULO 5 

5. CONCLUSÕES E PERSPECTIVAS 

5.1 CONCLUSÕES 

Os resultados demonstraram a eficiência dos processos propostos para o 

tratamento de soluções modelo contendo o fármaco cloridrato de tetraciclina. O uso do 

planejamento fatorial permitiu a definição das melhores condições de operação dos 

sistemas:Fotólise; H2O2/UV; Fenton e Foto-Fenton com luz UV-C e luz Solar. Desta 

forma, é possível concluir que: 

 Na Fotólise luz Solar com 8 horas de reação o fármaco atingiu uma 

degradação de 34,76%, já no sistema UV-C obteve uma degradação de 

45,35%;  

 No sistema H2O2/UV-C e H2O2/Solar, esses dois sistemas mostram 

eficientes na degradação do fármaco, 94,47% e 71,20%, respectivamente. 

 O Sistema Fenton se mostrou eficiente para o tratamento proposto, 

apresentando a melhor condição no ensaio com níveis máximos de H2O2, 

Fe+2 e tempo, com uma taxa de degradação do fármaco de 98,13%;  

 No sistema Foton-Fenton Luz UV-C atingiu a sua máxima mineralização no 

ponto médio do planejamento com 81,34%, no sistema luz solar também 

mostrou eficiente obteve  96,17% de  mineralização; 

 A cinética da reação se ajustou ao modelo cinético agrupado  

apresentando os coeficientes de correlação de R2 = 0,999 para o sistema 

luz Solar e R2 = 0,997 para o sistema luz UV-C;  

 No teste de toxicidade com semente de alface Lactuca Sativa mostrou-se 

que é menos tóxico após tratamento do que sem tratamento. 

 

5.2  SUGESTÕES PARA TRABALHOS FUTUROS 

 Estudar a degradação do fármaco cloridrato de tetraciclina em efluente real 

de uma indústria farmacêutica; 
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 Investigar os produtos intermédiarios que são formados durante a reação de 

degradação do fármaco indentificá-los e validá-los.  Analisar a toxicidade dos 

produtos formados;  

 Utilizar o processo com outros tipos de reatores 
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APÊNDICE I 

OBTENÇÃO DAS EQUAÇÕES DA MODELAGEM CINÉTICA 

 

Balanço de Massa sobre A: 

                                                                                                   

Balanço de Massa sobre B: 

                                                                                                   

Sabendo-se que t=0, 

                                                                                   

Com base nas condições descritas em 3, a equação 1 fica: 

                                               

Aplicando-se as condições apresentadas em 3 na Equação 2, pode-se escrever 

                                                                         

Seja a equação homogênea: 

                                                                                                         

É possível encontrar a expressão para CB 
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Logo, a equação 5 fica: 

                                        

Do mesmo modo é possível reescrever a equação 7: 

                                                                  

Segundo a condição descrita pela equação A-B.3 e substituindo em A-B.9 pode-se 

encontrar o valor de C. 

                                                          

Sendo Assim, a expressão de CB fica: 

                                           

Conforme descrito no texto Cr = CA + CB, então tem-se: 
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Logo, pode-se obter a expressão final para Cr . 
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