
0 
 

UNIVERSIDADE FEDERAL DE UBERLÂNDIA 

INSTITUTO DE QUÍMICA 

PROGRAMA DE PÓS-GRADUAÇÃO EM QUÍMICA 

 

  

 

 

 

 

 

 

IVO AMILDON RICARDO 

 

 

 

 

 

 

INFLUÊNCIA DAS ESPÉCIES DE FERRO E MATRIZES AQUOSAS NA 

DEGRADAÇÃO DO ANTIBIÓTICO CLORANFENICOL PELO PROCESSO FOTO-

FENTON: IDENTIFICAÇÃO DOS PRODUTOS DE TRANSFORMAÇÃO 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

UBERLÂNDIA 

2017 

 

 

  

 



1 
 

IVO AMILDON RICARDO 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

INFLUÊNCIA DAS ESPÉCIES DE FERRO E MATRIZES AQUOSAS NA 

DEGRADAÇÃO DO ANTIBIÓTICO CLORANFENICOL PELO PROCESSO FOTO-

FENTON: IDENTIFICAÇÃO DOS PRODUTOS DE TRANSFORMAÇÃO 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Dissertação apresentada ao Programa de Pós-

Graduação em Química, Mestrado Acadêmico, 

do Instituto de Química da Universidade Federal 

de Uberlândia, atendendo ao requisito parcial 

para a obtenção do título de Mestre em Química. 

 

Área de concentração: Química Ambiental 

 

Orientador: Prof. Dr. Alam Gustavo Trovó  

 

 

 

 

 
 

 

 

 

UBERLÂNDIA 

2017 

 

 



2 
 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Dedico este trabalho a DEUS e à minha esposa EDNA 

ARGENTINA ALBERTO. 

 

 
 

 



3 
 

AGRADECIMENTOS 

 

Agradeço primeiro a Deus, por ter me ajudado até aqui, pois o temor dele é o princípio 

da sabedoria. 

À minha esposa Edna Argentina Alberto, aos meus irmãos Adérito José Ricardo, 

Ricardo Nelito e Audência de Cádima Romão, aos meus sogros Narciso Alberto e Argentina 

Luís Alberto e a todos familiares pelo apoio moral para a minha formação acadêmica e, 

especialmente à minha esposa por acreditar em mim e por ter aceito o desafio de submeter-se a 

momentos de solidão durante a minha formação no Brasil. 

Ao meu orientador Prof. Dr. Alam Gustavo Trovó, por aceitar orientar-me, pelo apoio 

moral e material para a minha integração no Brasil, pela oportunidade de realização de estágio 

de docência e, especialmente por tudo que me ensinou de forma didática, pautando pela 

paciência, dedicação e incentivo. 

À Profa. Dra. Raquel Maria Ferreira de Souza, pela nobre colaboração na análise dos 

espectros de massas e identificação de produtos de transformação formados durante a 

degradação do cloranfenicol. 

Aos membros da banca de qualificação, os Professores Doutores Alex Domingues 

Batista e Waldomiro Borges Neto, pelas valiosas contribuições para a melhoria da qualidade 

técnico-científica do presente trabalho. 

A todos os demais professores do Instituto de Química da Universidade Federal de 

Uberlândia que dedicaram o seu tempo dando contribuição para a minha formação acadêmica. 

Aos colegas integrantes do grupo LAQAMB: Vinícius Alexandre Borges de Paiva, 

Cleiseano Emanuel da Silva Paniagua, Bárbara Rezende Gonçalves, Stefanie Pereira Martins, 

Oswaldo Gomes Júnior, Nayara de Melo Costa, Valdislaine Maria da Silva, Gizele Damaceno 

Silva, Arlene Bispo dos Santos Nossol, Eduardo Oliveira Marson, Maria Gabriela Barbosa dos 

Santos e Jader de Oliveira Silva, pelas valiosas sugestões, ajuda na execução de experimentos 

e pela agradável convivência durante os dois anos da minha formação. 

Aos meus amigos Sarmento Júnior Mazivila, Ademar Domingos Máquina, Silvério 

Olímpio Simidila, Evangelino Aleluia Lopes Sa, Milton Gabriel Perdomo e a todos alunos e 

amigos moçambicanos da Universidade Federal de Uberlândia, nomeadamente: Reginaldo 

Macuveia, Baltazar Vasco Sitoe, Elísio Machicane e Fernando Matias pelo apoio moral e 

material e, pela agradável convivência durante os dois anos da minha formação. 

Ao Departamento Municipal de Água e Esgoto (DEMAE), Uberlândia-MG, pelo 

fornecimento das matrizes de água superficiais: água do Rio Uberabinha e do efluente de 

 

 



4 
 

estação de tratamento de esgoto, com as respectivas análises, utilizadas durante os 

experimentos. 

À Universidade Federal de Uberlândia pela estrutura e suporte fornecido e, em 

específico, ao Laboratório Multiusuário do Instituto de Química pelas análises de cromatografia 

líquida de alta eficiência com detecção por arranjo de diodos e ao Laboratório de 

Nanobiotecnologia do Instituto de Genética e Bioquímica, pelas análises de Cromatografia 

Líquida de Alta Eficiência acoplada à Espectrometria de Massas com Ionização por 

Electrospray e Analisador Híbrido Quadrupolo-Tempo de Vôo. 

Ao Conselho Nacional de Desenvolvimento Científico e Tecnológico (CNPq) pela bolsa 

concedida e à Fundação de Amparo à Pesquisa do Estado de Minas Gerais – FAPEMIG, pelo 

suporte financeiro.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 



5 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  “O temor do Senhor é o princípio da sabedoria, e o 

conhecimento do Santo é entendimento” 

(PROVÉRBIOS 9:10) 

 

 

 



6 
 

RESUMO 

Neste trabalho foi avaliada a degradação de uma solução 2,0 μmol L-1 do antibiótico 

cloranfenicol (CFC) pelo processo foto-Fenton em água deionizada, água de rio e efluente da 

estação de tratamento de esgoto (ETE) utilizando diferentes espécies de ferro. Os 

experimentos foram feitos em reatores tipo tanque e a eficiência de degradação do CFC foi 

baseada no decaimento da concentração de CFC, determinada por cromatografia líquida de 

alta eficiência (HPLC), assim como no consumo de H2O2 e determinação da toxicidade aguda 

para a bactéria Vibrio fischeri. Os produtos de degradação (PDs) em água deionizada também 

foram identificados por HPLC acoplada à espectrometria de massas de alta resolução. 

Inicialmente, em água deionizada e sob radiação artificial, diferentes sais e complexos de ferro 

(FeSO4.7H2O – Fe2+, Fe(NO3)3.9H2O - Fe3+, C6H11FeNO7 - FeCit e K3Fe(C2O4)3.3H2O - 

FeOx) e concentrações (2, 8, 16 e 32 μmol L-1) foram avaliados utilizando 44 μmol L-1 H2O2  

em pH inicial 2,7. Na sequência, foi avaliada a influência da concentração de H2O2 (22, 44 e 

88 μmol L-1) utilizando 32 μmol L-1 de FeOx em pH 2,7. Utilizando a melhor espécie de ferro 

– FeOx e concentrações de ferro e H2O2, 32 μmol L-1 de FeOx e 44 μmol L-1 de H2O2, a 

degradação de CFC foi avaliada em diferentes valores de pH (2,7; 4,0; 5,0; 6,0; 7,0 e 8,0), 

sendo obtida 100% de degradação de CFC em pH 2,7. Contudo, em pH inicial 6,0 foi possível 

atingir 74% de degradação de CFC após 60 min. Também foi observado que em pH inicial 

6,0, adições múltiplas do ligante oxalato durante o experimento permitiram 100% de 

degradação de CFC. Em seguida, em pH inicial 6,0, foram feitos experimentos sob radiação 

solar e artificial, visando identificar os PDs e monitorar a evolução da toxicidade aguda para 

a bactéria V. fischeri, assim como comparar ambas fontes de radiação. Um decaimento mais 

rápido na degradação de CFC ocorreu sob radiação solar, o que está relacionado ao maior 

espectro fornecido pela radiação solar. Também foi observado que a solução inicial de CFC 

não apresentou toxicidade para V. fischeri, assim como houve a formação de PDs de baixa 

toxicidade utilizando ambas fontes de radiação. Análises de HPLC-MS-Q-TOF permitiram 

identificar três PDs (PD1, PD2 e PD3) majoritários de m/z 337; 166 e 335. O PD1 oriundo da 

hidroxilação do anel aromático do CFC, o PD2 de ataques de HO• em radicais benzílicos e o 

PD3, da adição do radical HO• ao radical α-carbonilo. Na sequência, visando a aplicação do 

processo foto-Fenton em matrizes reais, foi avaliada a degradação do CFC em águas 

superficiais: água de rio e efluente de ETE. Inicialmente, foi avaliada a influência da 

concentração de FeOx (16, 32, 48 e 64 μmol L-1) na degradação de CFC em água de rio em 

pH inicial 5,8 (natural da água de rio) na presença de 44 μmol L-1 de H2O2. Posteriormente, 

foi avaliada a influência da concentração de H2O2 (44, 60 e 88 μmol L-1) na degradação de 

CFC utilizando a melhor concentração de FeOx - 48 μmol L-1. Melhores resultados foram 

obtidos com 48 μmol L-1 de FeOx e 44 μmol L-1 de H2O2. Sob tais condições experimentais, 

também foi observado que a reposição do ligante oxalato durante o experimento aumenta a 

eficiência degradação de CFC de 90 para 100%. A influência da concentração de FeOx (48, 

96, 144 e 192 μmol L-1) na presença de 1500 μmol L-1 H2O2 em pH inicial 6,0 também foi 

avaliada durante a degradação de CFC para a matriz de efluente de ETE. A concentração de 

CFC ficou abaixo do limite de quantificação do equipamento (LQ  0,42 µmol L-1) na presença 

de 192 μmol L-1 de FeOx após 25 min de tratamento. Em seguida, sob as melhores condições 

experimentais obtidas para cada matriz, foram feitos experimentos sob radiação artificial e 

solar, sendo monitorada a toxicidade para V. fischeri. Melhores resultados de degradação de 

CFC em água de rio e efluente de ETE foram obtidos sob radiação solar, com a geração de um 

efluente de baixa toxicidade para a bactéria V. fischeri. Esses resultados mostram a viabilidade 

do processo foto-Fenton solar como alternativa para o tratamento de matrizes contendo este 

tipo de poluente. 

Palavras-chave: produtos de degradação, toxicidade, processos de oxidação avançada, 

fármacos. 
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ABSTRACT 

In this work the degradation of a solution 2.0 μmol L-1 of the antibiotic chloramphenicol (CAP) 

by the photo-Fenton process in deionized water, river water and effluent from sewage treatment 

plant (STP) using different iron species was evaluated. The experiments were performed in 

tank-type reactors and the CAP degradation efficiency was based on the decay of the CAP 

concentration determined by high performance liquid chromatography (HPLC) as well as the 

H2O2 consumption and determination of the acute toxicity to the Vibrio fischeri bacteria. 

Degradation products (DPs) in deionized water were also identified by HPLC coupled with high 

resolution mass spectrometry. Initially, in deionized water and under artificial radiation, 

different salts and iron complexes (FeSO4.7H2O – Fe2+, Fe(NO3)3.9H2O – Fe3+, C6H11FeNO7 - 

FeCit and K3Fe(C2O4)3.3H2O - FeOx) and concentrations (2, 8, 16 and 32 μmol L-1) were 

evaluated using 44 μmol L-1 of H2O2 at initial pH 2.7. In sequence, the influence of the H2O2 

concentration (22, 44 and 88 μmol L-1) was evaluated using 32 μmol L-1 of FeOx at pH 2.7. 

Using the best iron species – FeOx and concentrations of iron and H2O2, 32 μmol L-1 of FeOx 

and 44 μmol L-1 of H2O2, CAP degradation was evaluated at different pH values (2.7; 4.0, 5.0, 

6.0, 7.0 and 8.0), with 100% degradation of CAP at pH 2.7. However, at initial pH 6.0 it was 

possible to achieve 74% CAP degradation after 60 min. It was also observed that at initial pH 

6.0, multiple additions of the oxalate complexing during the experiment allow 100% CAP 

degradation. Then, at initial pH 6.0, experiments were performed under solar and artificial 

radiation, aiming to identify the DPs and to monitor the evolution of the acute toxicity to V. 

fischeri bacteria, as well as to compare both sources of radiation. A faster decay of CAP 

degradation occurred under solar radiation, which is related to the larger spectrum provided by 

solar radiation. It was also observed that the initial CAP solution showed no toxicity to    V. 

fischeri, as well as the formation of low toxicity DPs using both sources of radiation. HPLC-

MS-Q-TOF analyzes allowed to identify three major DPs (DP1, DP2 and DP3) of m/z 337; 166 

and 335. DP1 derives from the hydroxylation of the CAP aromatic ring, the DP2 from HO• 

attacks on benzyl radicals and DP3 from the addition of the HO• radical to the α-carbonyl 

radical. Following the application of the photo-Fenton process in real matrices, the CAP 

degradation was evaluated in surface waters: river water and STP effluent. Initially, the 

influence of the FeOx concentration (16, 32, 48 e 64 μmol L-1) on the degradation of CAP in 

river water at initial pH 5.8 (natural river water) in the presence of 44 μmol L-1 of H2O2 was 

evaluated. Subsequently, the influence of H2O2 concentration (44, 60 and 88 μmol L-1) on CAP 

degradation was evaluated using the best concentration of FeOx - 48 μmol L-1. Better results 

were obtained with 48 μmol L-1 of FeOx and 44 μmol L-1 of H2O2. Under such experimental 

conditions, it was also observed that the replacement of the oxalate complexing during the 

experiment increases the efficiency of CAP degradation from 90 to 100%. The influence of the 

concentration of FeOx (48, 96, 144 and 192 μmol L-1) in the presence of 1500 μmol L-1 of H2O2 

at initial pH 6.0 during the CAP degradation to the STP effluent matrix, was also evaluated. 

The concentration of CAP was below the limit of quantification of the equipment (QL < 0.42 

μmol L-1) in the presence of 192 μmol L-1 of FeOx after 25 min of treatment. Then, under the 

best experimental conditions obtained for each matrix, experiments were performed under 

artificial and solar radiation, and toxicity to V. fischeri was monitored. Better results of CAP 

degradation in river water and STP effluent were obtained under solar radiation, with the 

generation of a low toxicity effluent for V. fischeri bacteria. These results show the viability of 

the solar photo-Fenton process as an alternative for the treatment of matrices containing this 

type of pollutant. 

 

Keywords: degradation products, toxicity, advanced oxidation processes, pharmaceuticals. 
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1. INTRODUÇÃO 

 

 A presença de produtos farmacêuticos em diferentes matrizes aquosas, em específico os 

antibióticos, foi documentada e relatada como um problema ambiental emergente (HU et al., 

2014; XU et al., 2015). A principal fonte de entrada contínua destes produtos para os 

compartimentos aquáticos são as estações de tratamento de esgoto (ETE) municipal, que são 

ineficazes para a remoção deste tipo de poluentes (GROS, RODRIGUEZ-MOZAZ e 

BARCELO, 2013; MICHAEL et al., 2013). 

 Os compostos farmacêuticos foram detectados em diferentes matrizes de águas 

superficiais como consequência de sua remoção incompleta durante os tratamentos 

convencionais aplicados nas ETE. Entre eles, foi dada especial atenção à presença de 

antibióticos devido ao conhecimento de alguns efeitos deletérios (XU et al., 2015). 

 Tem sido considerado que a presença destes compostos pode prejudicar os ambientes 

aquáticos, sendo, portanto, imperativo avaliar e propor alternativas efetivas de tratamento para 

matrizes aquosas contendo esse tipo de poluente (LAI et al., 2009; INAM et al., 2015; 

SÁNCHEZ-FORTÚN et al., 2009). 

 Como consequência das limitações das ETE convencionais na remoção de compostos 

antibióticos, vários esforços estão sendo feitos para descobrir formas de melhorar o tratamento 

de águas residuais, tais como os processos de oxidação avançada (POA), resultantes da 

formação de radicais hidroxila altamente reativos (HO•). 

 Alguns processos de oxidação avançada (POA) foram utilizados como alternativas para 

a degradação de cloranfenicol (CFC), como UV/H2O2 (ZUORRO et al., 2014), ozonização 

(JOVIĆ et al., 2013), fotocatálise heterogênea (CZECH e RUBINOWSKA, 2013; DENG et al., 

2017; ZHANG et al., 2010), Fenton (GIRI e GOLDER, 2014; GIRI e GOLDER, 2015), 

photoelectro solar-Fenton (GARCIA-SEGURA, CAVALCANTI e BRILLAS, 2014) e foto-

Fenton (GIRI e GOLDER, 2014; GIRI e GOLDER, 2015; TROVÓ et al., 2013). 

 Embora alguns estudos tenham relatado a degradação do CFC pelas reações de Fenton 

e foto-Fenton (GIRI e GOLDER, 2014; GIRI e GOLDER, 2015; TROVÓ et al., 2013), nenhum 

estudo avaliando a degradação do CFC por processo foto-Fenton usando diferentes espécies de 

ferro (sais e complexos) foi publicado, nem mesmo avaliando o tratamento em condições 

próximas da neutralidade ou monitoramento dos produtos de degradação (PDs) e toxicidade 

formados sob radiação artificial e solar. 

 O objetivo deste trabalho foi avaliar a degradação do CFC comparando os processos 

foto-Fenton clássico e modificado. Depois de identificar a concentração e o íon de ferro mais 
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adequado nas reações em pH inicial de 2,7 e a concentração de H2O2, foi também avaliado o 

papel dos íons oxalato e o pH inicial mais apropriado. Após a definição das melhores condições 

para promover a degradação do CFC, os experimentos foram feitos usando radiação artificial e 

solar. Nestas condições, foram identificados os principais PDs em água deionizada e monitorou-

se a evolução da toxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri.  

Além disso, este trabalho apresenta uma série de avanços importantes, tais como: 

 Degradação do CFC em duas matrizes reais e de composição complexa – água de rio e 

efluentes terciários; 

 Avaliação dos parâmetros operacionais e determinação das melhores condições para 

degradar o CFC em valores de pH próximo da neutralidade; 

 Comparação do uso de luz negra e irradiação solar como fontes de radiação no 

tratamento foto-Fenton; 

 Avaliação da viabilidade do processo pela determinação da toxicidade aguda para a 

bactéria Vibrio fischeri durante a degradação foto-Fenton do CFC sob radiação artificial 

e radiação solar. 

 A presente dissertação está dividida em seis capítulos. O primeiro capítulo, a Introdução, 

apresenta uma breve descrição da problemática da presença de contaminantes de interesse 

emergente, especificamente os antibióticos em matrizes aquosas, o seu perigo para o meio 

ambiente e algumas alternativas para o tratamento de matrizes contendo este tipo de poluentes. 

 No segundo capítulo, Revisão bibliográfica, estão apresentadas as revisões 

bibliográficas de trabalhos de literatura sobre os potenciais riscos associados à contaminação 

da água por contaminantes de interesse emergente e alternativas de tratamento por diferentes 

processos de oxidação avançada. 

 O terceiro capítulo, Objetivos, apresenta o objetivo geral e os objetivos específicos do 

trabalho. 

 O quarto capítulo, Materiais e métodos, apresenta a metodologia e a descrição dos 

reagentes e dos equipamentos utilizados para os experimentos de fotodegradação, análises 

químicas e bioensaios. 

 O quinto capítulo, Resultados e discussão, apresenta a análise e discussão detalhada dos 

resultados obtidos e as potencialidades do uso do processo foto-Fenton modificado para o 

tratamentos de matrizes aquosas contendo o cloranfenicol. Neste capítulo, estão apresentadas 

as figuras referentes aos gráficos sobre a degradação do composto-alvo. 

 O sexto capítulo, apresenta a síntese das principais conclusões conforme os objetivos do 

projeto de pesquisa. 
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 No final da dissertação, estão apresentadas as referências bibliográficas que serviram 

como suporte para a produção deste trabalho.  
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2. Revisão bibliográfica 

 

2.1. Disponibilidade da água no Planeta Terra 

 

A quantidade de água disponível tanto para a vida como para as atividades econômicas 

da humanidade é uma das questões mais preocupantes da atualidade. Embora a superfície 

terrestre seja constituída por 70% de água, com um volume estimado de cerca de 1,5 milhões 

de km3, cerca de 97,5% dessa água é salgada e imprópria na forma como encontrada para o 

abastecimento doméstico. Uma alternativa é o processo de dessalinização, o qual é demasiado 

oneroso para suprir as necessidades de grandes populações (ERNESTO e BARROS, 2009; 

Agência Nacional de Águas, 2013). 

Dos restantes 2,5% que correspondem à água doce, grande parte está presente no 

estado sólido nos glaciares polares ou então em estado líquido, mas em lençóis freáticos e 

pântanos. Assim, a porcentagem de água doce de fácil acesso, situada em lagos e rios, varia de 

0,3 a 0,5% - Tabela 1 (Ernesto e Barros, 2009). 

 

Tabela 1: Distribuição de água no Planeta Terra 

Reservatório Volume (km3) Percentagem 

Oceanos 1.320.000.000 97,24 

Geleiras e colotas polares 29.200.000 2,14 

Águas subterrâneas 8.300.000 0,6 

Lagos 125.000 0,01 

Mares 104.000 0,008 

Solos 67.000 0,005 

Atmosfera 13.000 0,001 

Rios 1.200 0,0001 

Total 1.357.810.200 100 

Fonte: GRASSI, 2001. 

 

A escassez e a crescente contaminação de água é bastante preocupante sendo previsto 

que num futuro não muito longínquo poderá constituir a principal causa de conflitos entre as 

nações. Segundo a Organização Mundial de Saúde (OMS), cerca de 10 milhões de pessoas 

morrem anualmente de doenças transmitidas pela água. As perspectivas para este século 

indicam um cenário de escassez de água até o ano 2050. 
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Tabela 2: Perspectivas de suficiência de água no período entre os anos 1999 e 2050. 

Previsões 1999 2050 

População mundial 6,0 bilhões 9,4 bilhões 

Suficiência 92% 58% 

Insuficiência 5% 24% 

Escassez 3% 18% 

Fonte: Ernesto; Barros, (2009). 

 

O crescimento da economia global associado ao aumento populacional aumentou a 

demanda por água e, consequentemente, a geração de efluentes doméstico e industrial, alguns 

com características recalcitrantes (SHUKLA et al., 2010). 

 

2.1.1. Métodos convencionais de tratamento de água e suas restrições 

 

A água é necessária para o desenvolvimento econômico, social e político de um país. 

Entretanto, parte da população não se preocupa com o manejo correto de resíduos e com o uso 

racional de água, desperdiçando este recurso (BOTERO, 2009). 

Devido ao ciclo hidrológico, a água é renovável. Contudo, ao ser demasiadamente 

contaminada em seus mananciais, esta passa por um processo de potabilidade, que muitas vezes 

pode requerer um alto investimento. De modo geral, o tratamento de água ocorre pela remoção 

de partículas suspensas e coloidais, matéria orgânica, microrganismos e outras substâncias 

possivelmente deletérias à saúde humana (BOTERO, 2009). No Brasil, o tratamento de 

efluentes é regido pela Resolução do CONAMA N° 430 (MINISTÉRIO DO MEIO 

AMBIENTE, 2011). 

O tratamento biológico é o método convencionail mais aplicado nas ETE. Todavia, 

este processo convencional é ineficiente para a remoção completa de resíduos de fármacos 

(GRACIA-LOR et al., 2012; MICHAEL et al., 2013). 

Assim, a ausência de métodos eficientes e adequados para o tratamento de 

contaminantes recalcitrantes torna fundamental a aplicação de novos tratamentos de efluentes, 

na perspectiva de eliminar os contaminantes persistentes e/ou baixar significativamente os seus 

teores (REGITANO e LEAL, 2010). 

 

2.2. Contaminantes de interesse emergente 

 

A maioria dos compostos recalcitrantes estão entre os chamados "contaminantes de 

interesse emergente" (CE). O termo CE é usado para se referir a compostos anteriormente não 



20 
 

detectados em matrizes aquosas. Com o avanço das técnicas analíticas, como é o caso da 

cromatografia líquida de alta eficiência acoplada à espectrometria de massas, estes compostos 

passaram a ser avaliados em estudos de monitoramento ambiental (STUART et al., 2012; 

BRIENZA et al., 2016). 

Compostos farmacêuticos e substâncias psicoativas, como é o caso das seguintes 

classes terapêuticas: antivirais, antibacterianos, anticâncer, psicotrópicos, analgésicos, 

antipiréticos, bronco-dilatadores e fitoterápicos têm sido determinados em esgotos domésticos 

na Ásia, Europa, Estados Unidos da América e Brasil (AZUMA et al., 2016; GATIDOU et al., 

2016; MACHADO et al., 2016). 

Além disso, devido à ampla utilização de antibióticos na piscicultura e aquicultura, 

resíduos destes compostos têm sido detectados e determinados em área de mangue em Gaoqiao, 

na China. Dentre os 15 antibióticos-alvo monitorados, 13 foram determinados em amostras de 

água com concentrações variando entre 0,20 e 17,5 ng L-1 para sulfonamidas, 7,11 e 55,9 ng L-

1 para fluoroquinolonas, 32,9 e 198 ng L-1 para tetraciclinas, e 0,15 e 34,8 ng L-1 para 

cloranfenicois (LI et al., 2016). 

De maneira geral, a principal fonte de entrada de produtos farmacêuticos em águas 

superficiais são as ETE, uma vez que não são planejadas para remover este tipo de poluente 

(Tabela 3). No entanto, há outras fontes como: lançamento de resíduos de fármacos por 

indústrias farmacêuticas, eliminação de medicamentos vencidos ou não consumidos e o uso de 

fezes de animais bovinos como adubo para o solo (POPPLE et al., 2016). 
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Tabela 3: Concentrações e percentagens de remoção dos antibióticos sulfametoxazol (SMX), 

trimetoprima (TMP), CFC, eritromicina (ERI), naproxeno (NPX), benzafibrato (BZF) e 

ampicilina (AMP) em três ETE do sul da Índia. 

%: percentagem de remoção 

n.d: não detectável 

-ve: valores de saída excedem os valores de entrada 

Fonte: PRABHASANKAR et al., 2016). 

 

Embora estes compostos tenham sido determinados em águas superficiais em níveis 

de concentrações da ordem de ng a μg L-1, devido à sua bioacumulação e exposição crônica, 

pode desencadear alguns efeitos deletérios (ANVISA, 2012). 

Além disso, a presença de antibióticos em água potável pode causar os genes de 

resistência a antibióticos, os quais anulam a ação curativa do antibiótico após a sua 

administração pelo paciente durante os tratamentos médicos (XU et al., 2015; LI et al., 2016a). 

Os genes resistentes a antibióticos foram detectados em corpos d'água naturais e água 

potável (JIANG et al., 2013; XU et al., 2015), solo (SU et al., 2014) e até mesmo em sedimentos 

do oceano (CHEN et al., 2013; EDELSBERG et al., 2014, MAYANSKIY et al., 2014). 

Um dos principais motores para a disseminação da resistência aos antibióticos é o 

suposto uso de antibióticos, que, entre os anos de 2000 e 2010, aumentou em 36%, com 

contribuições importantes de Brasil, Rússia, Índia, China e África do Sul (VAN BOECKEL et 

al., 2014). 

Uma fração importante dos antibióticos é descarregada no esgoto, em conjunto com a 

bactéria de origem humana e animal (MICHAEL et al., 2013; RIZZO et al., 2013). 

Importa salientar também que a água é um dos habitats mais importantes e vias de 

propagação de bactérias, desempenhando um papel na disseminação da resistência aos 

A
n

ti
b

ió
ti

co
 Concentração (ng L-1) 

ETE1 ETE2 ETE3 

Entrada Saída % Entrada Saída % Entrada Saída % 

SMX 74 92 -ve 125 337 -ve 12 14 -ve 

TMP 43 132 -ve 30 6 78 1 1 0 

ERI 24 8 65 28 37 -ve 15 24 -ve 

CFC 96 64 33 8 3 63 1 1 0 

NPX 10 148 -ve 61 47 22 14 16 -ve 

BZF n.d n.d -ve 1 n.d 100 n.d n.d -ve 

AMP 3 n.d 100 n.d n.d -ve n.d n.d -ve 
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antibióticos entre o ambiente e os seres humanos e animais (VAZ-MOREIRA, NUNES e 

MANAIA, 2014). 

Em consequência do alto consumo, da baixa biodegradabilidade, dos efeitos tóxicos e 

da contribuição ao fenômeno de resistência bacteriana, os antibióticos têm contribuído para 

atrair a atenção da comunidade científica para estudos sobre o monitoramento e tratamento de 

águas superficiais contendo estes compostos (KÜMMERER, 2009a; KÜMMERER, 2009b; 

REGITANO e LEAL, 2010). 

 

2.3. Conceito de antibiótico  
 

 Os antibióticos possuem efeito bactericida e bacteriostático, sendo, por isso, utilizados 

para tratar infecções bacterianas. Em baixas doses, estes compostos são capazes de inibir os 

processos vitais das bactérias. Adicionalmente, cada antibiótico está associado a um espectro 

particular de atividade, o qual descreve o número de diferentes espécies de microrganismos que 

são sensíveis ao mesmo. Os antibióticos de amplo espectro são aqueles ativos contra muitas 

espécies de bactérias enquanto os de baixo espectro são ativos para poucas espécies de bactérias 

(KESTER e ROTHSTEIN, 2008). 

Acidentalmente, em 1928, Alexander Fleming observou que o crescimento de 

bactérias Staphylococcus aureus era inibido na área ao redor de um fungo do gênero 

Penicillinium que havia contaminado a placa de Petri. Aparentemente, o fungo inibiu e matou 

as bactérias ao redor de sua colônia e os estudos deste fenômeno mostraram que o fungo 

produzia uma substância contra estafilococos. Paralelamente, reações inibitórias similares entre 

colônias em meio sólido são comumente observadas em microbiologia e são chamadas de 

antibiose, o que originou o nome o nome “antibióticos” (GONÇALVES, 2016). 

Os antibióticos de distintas classes atuam em diferentes alvos através de mecanismos 

específicos: os β-lactâmicos levam a autólise, interferindo na biossíntese da parede celular; os 

aminoglicosídeos causam má tradução, isto é, unem-se à unidade 30S do ribossoma provocando 

una alineação e reconhecimento anormal pelo RNA, inibindo assim a síntese de proteínas; as 

tetraciclinas inibem a síntese proteica através da perturbação da ligação de aminoacil-RNAt 

com o complexo ribossoma-RNAm e, as fluoroquinolonas inibem a replicação do DNA por 

ligação com DNA girase e topoisomerase (FREITAG et al., 2014).  

Dados de vendas de farmácias e uso em hospitais revelaram que entre 2000 e 2010 o 

consumo de antibióticos aumentou 36%. Brasil, Rússia, Índia, China e África do Sul foram 

responsáveis por 76% desse aumento. Na maioria dos países, o consumo de antibióticos variou 
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significativamente com a estação do ano. Dentre eles, houve um aumento expressivo no 

consumo de carbapenêmicos (45%) e polimixinas (13%) (VAN BOECKEL et al., 2014). 

 

2.3.1. Cloranfenicol 

 

O cloranfenicol – CFC (Figura 1) é um antibiótico de amplo espectro bacteriano, sendo 

ativo contra muitas espécies de bactérias através da inibição da síntese proteica da bactéria, 

tendo assim, ação bacteriostática. O CFC foi isolado pela primeira vez do microorganismo 

Streptomyces venezuela e faz parte dos vários antibióticos que foram descobertos entre os anos 

1940-1960 através de triagens de produtos naturais microbianos, sendo a maioria deles eficazes 

para o tratamento de bactérias Gram positivas (DURANTE-MANGONI et al., 2009; 

GUIMARÃES, DA SILVA MOMESSO e PUPO, 2010). 

 

Figura 1: Fórmula estrutural do CFC (C11H12Cl2N2O5 = 323 g mol-1). 

NH

ClOH

N

O

O

OH

Cl

O  

Fonte: Autor, 2017. 

 

O CFC é um dos CE detectados em águas de rios na África (Tabela 4) e em resíduos 

sanitários de efluentes de entrada e saída de ETE na Ásia (Tabela 3) ( KIMOSOP et al., 2016; 

PRABHASANKAR et al., 2016). Além disso, o CFC tem sido determinado em concentrações 

na ordem de 21,2 a 27,0 μg L-1 em ETE municipais e de 0,6 a 11,2 μg L-1 no Rio Nanming, na 

China (Tabela 4) (LIU et al., 2009). 
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Tabela 4: Concentrações dos antibióticos amoxicilina (AMX), AMP, ciprofloxacina (CIP), 

CFC e SMX em amostras de água de rio e esgoto na China e, dentro da bacia do Lago Victória 

no Quênia. 

Antibiótico 

Concentração (μg L-1) 

Rio Kisat 

(Quênia) 

Rio Auji 

(Quênia) 

Rio 

Sosiani 

(Quênia) 

Esgoto 

(China) 

Rio Guiyang 

(China) 

AMX n.d. 0,05 ± 0,01 n.d. --- --- 

AMP 0,13 ± 0,07 0,29 ± 0,02 0,09 ± 0,07 ---. --- 

CIP n.d. 0,05 ± 0,02 0,1 ± 0,04 --- --- 

CFC 0,05 ± 0,02 0,06 ± 0,02 0,05 ± 0,02 21,0–27,0 0,6-11,2 

SMX n.d. n.d. n.d. --- --- 

n.d.: não detectável 

Fonte:  LIU et al., 2009; KIMOSOP et al., 2016. 

 

LIU e colaboradores (2009) explicam que presença de antibióticos no esgoto municipal 

é resultado de medicamentos e alimentos ingeridos por seres humanos, e em águas do rio, 

provenientes de terras agrícolas, criação de peixes e resíduos animais no campo (LIU et al., 

2009). 

Embora o presente trabalho incida sobre micropoluentes em matrizes aquosas, importa 

salientar que os resíduos de CFC já foram encontrados em amostras de leite pasteurizado em 

diversas regiões do Brasil, em maior quantidade no Estado do Paraná. Um dos resultados deste 

estudo mostra que das 79 amostras analisadas, 15 foram positivas a 4 antimicrobianos incluindo 

o CFC e do total de amostras positivas, 40% estavam contaminadas por CFC (VIEIRA et al., 

2012). Entretanto, este resultado revela não só a contaminação do leite por CFC, mas também 

o uso ilegal do CFC, já que a fabricação, o uso e a comercialização do CFC em formulações 

farmacêuticas de uso veterinário para animais cujos produtos sejam destinados à alimentação 

humana foi proibida desde 1998 e, o seu uso em todos os animais produtores de alimento foi 

proibido desde 2003 (ANVISA, 2009). Desta forma, pessoas que tenham o hábito de consumir 

leite podem estar ingerindo constantemente resíduos de antibióticos, incluindo o CFC, uma vez 

que o processo de pasteurização não degrada o CFC, permanecendo nos seus derivados. A 

quantificação de resíduos de CFC é de extrema importância para o monitoramento do nível de 

contaminação na alimentação, definindo, assim, o risco de exposição dos consumidores 

(VIEIRA et al., 2012). 
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Portanto, está evidente que a exposição dos consumidores à contaminação por resíduos 

de CFC não se limita apenas ao consumo de água, mas também ao consumo de alimentos como 

a carne, leite e ovos (VIEIRA et al., 2012). 

Vale ressaltar que a presença de CFC em águas de rio e de esgoto pode prejudicar os 

ambientes aquáticos (LAI et al., 2009; SÁNCHEZ-FORTÚN et al., 2009; INAM et al., 2015), 

sendo, portanto, imperativo avaliar e propor alternativas efetivas de tratamento para matrizes 

aquosas contendo este tipo de poluente. 

 

2.4. Processos de Oxidação Avançada (POA) 

 

Os POA são tecnologias baseadas na geração do radical hidroxila (HO•) (Eq. 1) para a 

oxidação dos poluentes, o qual possui um elevado potencial padrão de redução (+2,80 V) (Eq. 

2) superior ao das demais espécies oxidantes (Tabela 5), podendo levar à mineralização (Eq. 1) 

de uma ampla faixa de espécies orgânicas em efluentes, dependendo das condições operacionais 

(RAHIM POURAN, ABDUL AZIZ e WAN DAUD, 2015).  

 

HO• + Substância orgânica → H2O + Produtos de degradação → CO2 + H2O        (1) 

HO + e- + H+ → H2O  E° = +2,80 V   (2) 

 

Tabela 5: Potencial padrão de redução de alguns oxidantes. 

Agente Oxidante E (V) 

Flúor (F2) 3,03 

Radical hidroxila (HO) 2,80 

Oxigênio Atômico 2,42 

Ozônio (O3) 2,07 

Peróxido de hidrogênio (H2O2) 1,77 

Radical hidroperoxila (HO2
) 1,70 

Permanganato de potássio (KMnO4) 1,67 

Dióxido de cloro (ClO2) 1,50 

Ácido hipocloroso (HClO) 1,49 

Cloro (Cl2) 1,36 

Oxigênio (O2) 1,26 

Bromo (Br2) 1,09 

Fonte: BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, (2014). 
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A produção do radical hidroxila pode ocorrer pela combinação da irradiação 

ultravioleta (UV) ou visível (Vis) com agentes oxidantes fortes como ozônio (O3) e peróxido 

de hidrogênio (H2O2), na presença de catalisadores como semicondutores ou íons metálicos 

bem como por diferentes possibilidades de combinações provenientes da radiação e desses 

agentes oxidantes (RAHIM POURAN, ABDUL AZIZ e WAN DAUD, 2015; ARAÚJO et al., 

2016).  

Os radicais hidroxila formados podem atuar sob diferentes mecanismos, como adição 

eletrofílica, abstração de átomo de hidrogênio, substituição no anel, produzindo compostos 

oxidados (NOGUEIRA et al., 2007). 

 

a) Abstração de átomos de hidrogênio 

Os radicais hidroxila formados são capazes de oxidar compostos orgânicos por 

abstração de hidrogênio, gerando radicais orgânicos (Eq. 3). Posteriormente, ocorre a adição de 

oxigênio molecular formando radicais peroxil (Eq. 4), intermediários que iniciam reações 

térmicas em cadeia levando à degradação até CO2, água e sais inorgânicos. A reação por 

abstração de hidrogênio ocorre geralmente com hidrocarbonetos alifáticos. 

 

                            RH + HO• → R• + H2O                                                                  (3) 

                            R• + O2 → RO2
•                                                                              (4) 

 

b) Adição eletrofílica 

A adição eletrofílica de radical hidroxila a compostos orgânicos que contêm ligações π 

(Eq. 5) resulta na formação de radicais orgânicos, a qual ocorre geralmente com 

hidrocarbonetos insaturados ou aromáticos. 

 

                                  (5) 

 

c) Transferência eletrônica 

As reações de transferência eletrônica (Eq. 6) ocorrem quando a adição eletrofílica e 

abstração de hidrogênio são desfavorecidas, como no caso de hidrocarbonetos clorados. 

 

HO• + RX → RX•+ + OH-                                                  (6) 

 

Os POA podem ser utilizados como pré ou pós-tratamento aos processos biológicos. 

A aplicação como pré-tratamento contribui para aumentar a biodegradabilidade dos compostos 
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recalcitrantes, enquanto sua aplicação como pós-tratamento visa à degradação dos compostos 

não removidos pelos processos convencionais. A combinação de tais processos permite suprir 

deficiências apresentadas pela aplicação dos processos isoladamente (SARKAR et al., 2014; 

LUTTERBECK et al., 2015). 

Os POA são classificados em sistemas homogêneos ou heterogêneos e podem ocorrer 

na presença ou ausência da radiação (Tabela 6). 

 

Tabela 6: Classificação dos POA.  

Geração do radical 

HO• 

Tipo de processo 

Homogêneo Heterogêneo 

Sem irradiação 

Fenton: Fe2+/H2O2 O3/OH- 

Fenton like: Fe3+/H2O2
 O3/H2O2 

Sono–Fenton: Fe2+/H2O2/US Fe2+/H2O2/Fe3+/mn+-sólido 

Eletro-Fenton Fe0/H2O2 

Sono-eletro-Fenton  

Com irradiação 

foto-Fenton: Fe2+/H2O2/UV O3/UV 

foto-eletro-Fenton O3/H2O2/UV 

sono-foto-Fenton TiO2/ZnO/CdS/UV 

Fonte: BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, (2014). 

 

Um dos inconvenientes na aplicação dos POA que permitem o uso da radiação (Tabela 

6) para gerar os radicais hidroxila são os custos energéticos devido ao consumo de energia pelas 

lâmpadas UV. Por isso, os processos foto-Fenton e fotocatálise heterogênea têm sido apontados 

como alternativas de tratamento de efluentes devido a possibilidade de utilizar energia solar 

como fonte de radiação.  

A escolha do processo foto-Fenton em relação à fotocatálise heterogêna deve-se ao 

fato de ser um processo homogêneo, no qual as concentrações de ferro a serem avaliadas serão 

abaixo do valor legislado (15 mg L-1), não sendo necessário sua remoção do efluente, como é o 

caso do TiO2. Além disso, melhores resultados de degradação e mineralização de compostos 

têm sido obtidos pelo processo foto-Fenton. Quici e colaboradores (2005) obtiveram 95% de 

mineralização do ácido oxálico após 160 minutos do processo foto-Fenton enquanto 230 

minutos foram necessários para a fotocatálise heterogênea. Comportamento semelhante foi 

observado durante a mineralização de SMX pelo processo foto-Fenton e fotocatálise 

heterogênea, alçando 80%  e 40%, respectivamente, após  60 minutos de  tratamento (AHMED 

et al., 2014). 
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 2.4.1. Processos Fenton e foto-Fenton 
 

Em 1894, H.J.H. Fenton observou que o íon Fe2+ promoveu a oxidação de ácido 

tartárico na presença de H2O2. Seus trabalhos posteriores mostraram que a combinação entre 

ferro (II) e H2O2 é um eficiente processo para oxidação de compostos orgânicos (FENTON, 

1894). 

Haber e Weiss (1934) propuseram que a degradação dos compostos ocorre pela ação 

dos radicais hidroxila resultantes da decomposição do H2O2 catalisada por Fe2+. Vale ressaltar 

que o mecanismo da reação de decomposição do H2O2 na presença de íons Fe2+ foi desvendado 

na década de 1940, por Merz e Waters (HABER e WEISS, 1934; BRITO e SILVA, 2012). 

Assim, o processo Fenton consiste na geração de radicais hidroxila pela decomposição 

catalítica de H2O2 na presença de íons Fe2+ em meio ácido (Eq. 7) (FENTON, 1894; FENTON, 

1899; MACHULEK JR. et al., 2012). 

 

Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + OH- + HO•               k = 76 M–1 s–1                   (7) 

 

As principais etapas do mecanismo de reação Fenton são: 

 Reação de Fe2+ e H2O2 (Eq. 7) 

 Regeneração do Fe2+ pelo H2O2 (Eq. 8-11) (HOMEM e SANTOS, 2011; BRITO 

e SILVA, 2012) 

 

Fe3+ + H2O2 → Fe(HO2)2
2+ + H+                                             (8) 

Fe(HO2)2
2+ → Fe2+ + HO2

•                                                  (9) 

FeOH2+ + H2O2 → Fe(OH)(HO2)
+ + H+                                  (10) 

Fe(OH)(HO2)
+ → Fe2+ + HO2

• + OH-                                    (11) 

 

A velocidade da reação de Fe2+ e H2O2 (Eq. 7) é rápida, mas de Fe3+ e H2O2 (Eq. 8 a 

11) é lenta, ou seja, a regeneração de Fe2+ pelo H2O2. Assim, no processo Fenton há duas etapas, 

uma inicial que é rápida e outra lenta. Contudo, uma maneira de acelerar o processo é combinar 

com a irradiação – Eq. 12 (NOGUEIRA et al., 2007; MELO et al., 2009; MACHULEK JR. et 

al., 2012). 

Quando complexos de Fe(III) são irradiados (Eq. 12), ocorre a promoção de um elétron 

de um orbital centrado no ligante para um orbital centrado no metal, chamado de transferência 

de carga ligante‐ metal que implica na redução de Fe(III) a Fe(II) e oxidação do ligante, 

formando radical hidroxila (BRITO e SILVA, 2012). 

Fe(OH)2+ + hv → Fe2+ + HO•                                          (12) 
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Assim, a radiação UV-Vis combinada com a reação de Fenton é conhecida como 

processo foto-Fenton. O efeito da combinação da irradiação com o processo Fenton foi avaliada 

por Pignatello (1992), durante a degradação do herbicida ácido 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-

D), sendo observado um aumento na velocidade de degradação quando comparado ao processo 

Fenton (PIGNATELLO, 1992). 

 

2.4.1.1. Parâmetros operacionais do processo foto-Fenton 

 

A eficiência do processo Fenton depende de alguns parâmetros operacionais: pH, 

concentrações de H2O2, Fe2+ e do contaminante, temperatura, composição da matriz (presença 

de ânions – carbonato/bicarbonato, fosfato, cloreto, sulfato, etc), fonte de radiação e espécie de 

ferro (SOUZA et al., 2010; BRITO e SILVA, 2012; TROVÓ et al., 2013). 

A absorção dos aquo-complexos de ferro pode se estender até a região do visível, 

dependendo do pH, visto que influencia a formação de espécies hidroxiladas, as quais 

apresentam maior absorção no visível. A espécie Fe(OH)2+ apresenta máximo de absorbância 

em comprimento de onda de 300 nm estendendo-se até aproximadamente 400 nm, o que permite 

o uso da irradiação solar (NOGUEIRA et al., 2007; BRITO e SILVA, 2012). 

Ainda sobre o valor do pH, está bem definido que a faixa ótima para as reações de 

Fenton está entre 2,5 e 3,0. A precipitação de Fe(III) em hidróxidos insolúveis ocorre em pH 

acima de 3,0, diminuindo drasticamente a sua interação com o H2O2 e, consequentemente, há  

baixa produção de radicais hidroxila. Por outro lado, em valores de pH abaixo de 2,5, a 

velocidade de degradação também diminui apesar de as espécies de ferro permanecerem 

solúveis, pois os íons H+ em altas concentrações podem sequestrar radicais hidroxila 

(MACHULEK JR. et al., 2012). 

Para superar a limitação com relação ao pH, algumas estratégias têm sido estudadas 

como a imobilização de ferro em membranas, bem como a utilização de complexos de ferro 

visando sua estabilização até valores de pH próximos à neutralidade (BRITO e SILVA, 2012). 

A utilização do processo Fenton ou foto‐ Fenton heterogêneo com o ferro imobilizado 

em membranas ou outros suportes torna possível a reação de Fenton em uma ampla faixa de 

pH, dispensando procedimentos de remoção de ferro, necessários na maioria das situações para 

atender ao limite de 15 mg L‐ 1 deste metal imposto pela legislação brasileira para o descarte de 

efluentes tratados, além da possibilidade de reuso do ferro (BRITO e SILVA, 2012). 

Os complexos orgânicos de ferro, tais como oxalato, malonato e citrato, também têm 

sido empregados na degradação de contaminantes em reações foto-Fenton, devido a 
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estabilização do ferro em uma faixa mais ampla de pH, o que não acontece quando a degradação 

for aplicada na ausência de complexos. Além disso, os complexos de ferro contribuem para o 

aumento da eficiência de absorção da luz, uma vez que estes estendem a banda de absorção 

para a região do visível (MACHULEK JR. et al., 2012). 

Os íons férricos formam complexos estáveis e fortes com o ácido oxálico (Eq. 13) e/ou 

com o ácido cítrico (Eq. 14), evitando as interações indesejadas com outras espécies orgânicas 

e inorgânicas e, felizmente, proporcionam uma via mais rápida para a regeneração do íon 

ferroso na presença de radiação UV-Visível (SOARES et al., 2015). 

 

Fe3+(Oxa) + hv → Fe2+ + •Oxa                                      (13) 

Fe3+(Cit) + hv → Fe2+ + •Cit                                         (14) 

 

O complexo mais estável entre o ferro e oxalato é formado pela ligação de três íons de 

oxalato com um íon férrico, o que corresponde a uma razão estequiométrica molar ferro/oxalato 

de 1:3. Para proporções molares inferiores, o oxalato disponível é insuficiente para formar o 

complexo, diminuindo o rendimento quântico para a produção de íons ferrosos 

(MONTEAGUDO et al., 2010). Por outro lado, um excesso de oxalato não pode complexar 

totalmente com íons férricos em solução e, o oxalato pode agir como uma fonte de carbono 

orgânico adicional, competindo por radicais hidroxila com o poluente alvo, diminuindo, em 

seguida, a velocidade de reação (SOARES et al., 2015). 

Embora o efeito de Fe(III) para a razão molar de citrato na fotodegradação de 

diferentes compostos orgânicos tenha sido discutida por diversos autores, a melhor razão molar 

ferro/citrato parece estar longe de um consenso. Contudo, a proporção de 1:1 para a ligação de 

Fe(III) e citrato é reconhecida para a formação de complexos mononucleares (SERAGHNI et 

al., 2012). 

De acordo com Soares e colaboradores (2015), os complexos ferricarboxilato 

mostram-se eficientes em processos foto-Fenton pelo fato de i) apresentarem rendimentos 

quânticos mais elevados do que os complexos de íons férrico-água; ii) serem 

fotodescarboxilados sob radiação visível; iii) serem mais estáveis e fortes do que os complexos 

férricos ferro-sulfatos, ferro-cloreto ou ferro-ligante orgânico; iv) serem mais solúveis do que 

os complexos íons férrico-água, o que permite trabalhar a valores de pH neutros, aumentando 

a aplicabilidade deste processo a uma escala industrial, uma vez que os custos e inconvenientes 

de acidificação e a subsequente neutralização são eliminados (SOARES et al., 2015). 
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Além disso, estes complexos (ferricarboxilato) podem aproveitar uma maior fração do 

espectro da radiação solar, até 580 nm (PRATO-GARCIA, VASQUEZ-MEDRANO e 

HERNANDEZ-ESPARZA, 2009). 

Doses excessivas de ferro provocam uma série de dificuldades, contribuindo para a 

eliminação de radicais HO• (Eq. 15), além disso, os produtos da reação representada na Eq. 15 

absorvem a luz UV, causando uma diminuição na absorção da intensidade da irradiação UV 

necessária para o processo de degradação (RAHIM POURAN, ABDUL AZIZ e WAN DAUD, 

2015). 

 

Fe2+ + HO• → Fe3+ + OH-                                                    (15) 

 

Em relação à concentração de H2O2, é importante avaliar sua concentração, uma vez 

que a eficiência do processo aumenta até uma determinada concentração. Trovó e colaboradores 

(2013) mostraram que quando em excesso, o H2O2 pode atuar como sequestrador do radical 

hidroxila, reduzindo a eficiência do processo de degradação, visto que favorece a formação do 

radical hidroperoxila (HO2
•) (Eq. 16), o qual apresenta um menor potencial de redução (1,42 

V) quando comparado ao radical hidroxila, além de favorecer reações de combinação (Eq. 17) 

(NOGUEIRA et al., 2007; TROVÓ et al., 2013). 

 

H2O2 + HO• → HO2• + H2O        k = 3,3 x 107 M–1 s–1          (16) 

2HO• → H2O2              k = 5,2 x 109 M–1 s–1             (17) 

 

O aumento da concentração do contaminante pode influenciar negativamente a 

eficiência do processo de degradação durante as reações de Fenton. Por conseguinte, ele precisa 

de mais tempo de irradiação e/ou ainda uma ampliação de reagentes Fenton para fornecer 

radicais HO• adequados para a reação (RAHIM POURAN, ABDUL AZIZ e WAN DAUD, 

2015).  

Somado aos parâmetros operacionais mencionados previamente, a temperatura 

também pode aumentar ou reduzir a eficiência do processo. Embora a temperatura experimental 

de 40 oC tenha sido destacada como eficaz no processo Fenton, a temperatura ambiente de 20-

25 oC tem sido frequentemente usada por ser praticamente aplicável e capaz de diminuir o custo 

operacional do sistema. Por outro lado, o uso de temperaturas superiores a 50 oC devem ser 

evitadas, visto que favorece a decomposição térmica do H2O2 (RAHIM POURAN, ABDUL 

AZIZ e WAN DAUD, 2015). 
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Além dos parâmetros previamente mencionados, a eficiência do processo pode ser 

fortemente afetada pela presença de íons inorgânicos (carbonatos, bicarbonatos, cloretos, 

fluoretos, brometos, fosfatos e sulfatos) os quais são adicionados na forma dos reagentes de 

Fenton, ou podem estar presentes na água ou gerados através do processo de degradação 

(ORTEGA-LIÉBANA et al., 2012).  

Os principais inconvenientes do processo foto-Fenton quando aplicados ao tratamento 

de efluentes orgânicos são:  

 A formação de complexos estáveis entre os íons férricos e constituintes 

orgânicos presentes em águas residuais, limitando a foto-redução de Fe3+, diminuindo a 

decomposição de H2O2 na reação de Fenton e a eficiência global do processo de foto-Fenton 

(DE LA CRUZ et al., 2012; SPUHLER, ANDRÉS RENGIFO-HERRERA e PULGARIN, 

2010); 

 A alta alcalinidade das águas residuais, devido à presença de carbonatos e 

bicarbonatos, que exigem grandes quantidades de ácido para o processo de acidificação, 

aumentando a concentração de sulfatos na solução (o ácido sulfúrico (H2SO4) é o ácido 

vulgarmente mais utilizado); estes sulfatos formam complexos estáveis com íons férricos, tais 

como FeSO4
+ e Fe(SO4)2

-, que são muito menos fotoativos que FeOH2+, e também conduz à 

formação de espécies menos oxidantes SO4
•- quando comparado com os radicais HO• 

(SOARES et al., 2015); 

 Elevado teor de cloreto que gera complexos solúveis com o ferro, como FeCl+, 

FeCl2+ e FeCl2
+, que são muito menos fotoativos que FeOH2+ e que também leva à formação 

de espécies menos oxidantes como Cl• e Cl2
•-, quando comparado com o radical HO• (DEVI et 

al., 2013; SOARES et al., 2015). 

 

2.4.2.  Aplicações dos POA 

 

Diferentes POA (ozonização, descarga de barreira dielétrica, fotocatálise e reagente de 

Fenton) foram utilizados no estudo da degradação dos herbicidas mesotriona e sulcutriona em 

matrizes de água do Rio Danúbio em Belgrado, na Sérvia. A presença de íons inorgânicos em 

matrizes de água de rio contribuiu para a menor eficiência de degradação devido à sua 

competição com as espécies reativas formadas durante a degradação dos pesticidas (JOVIĆ et 

al., 2013). 

Contudo, no tratamento Fenton, a eficiência de degradação foi 11% maior, 

provavelmente devido ao ácido húmico presente em águas naturais, o qual reage com o Fe(III) 

formando o complexo designado por Fe(III)–humate. Vione e colaboradores (2004) afirmam 
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que o efeito do ácido húmico na maior eficiência da reação de Fenton deve-se à maior redução 

do complexo formado em Fe(II) (o qual reage com H2O2 para produzir HO• responsável pela 

degradação) por H2O2/HO2•/O2
•-, quando comparado com aquo-complexos Fe(III) (VIONE et 

al., 2004; JOVIĆ et al., 2013). 

Estudos sobre a degradação e mineralização de uma mistura de ibuprofeno e ácido 

clofíbrico em água utilizando POA apresentaram eficiências de degradação acima de 99% e até 

60% de mineralização a partir do tratamento com ozônio utilizando o oxigênio concentrado 

como gás de alimentação, além de eliminar a toxicidade (QUERO-PASTOR et al., 2014). 

Lutterbeck e colaboradores (2015) avaliaram a degradação de metotrexato por três 

POA: fotólise direta do oxidante H2O2 (UV/H2O2), foto-Fenton (UV/Fe2+/H2O2) e fotocatálise 

heterogênea (UV/TiO2). Com base nos resultados obtidos, concluíram que este composto foi 

degradado eficientemente atingindo eficiência de mineralização de 78% pelo processo foto-

Fenton em pH 3 na presença de 9,8 mmol L-1 de H2O2 e 1,56 mmol L-1 de Fe2+. 

Apesar de apresentarem limitações, como custo de energia e construção de reatores 

em escala real, os POA têm sido apontados como eficientes alternativas para a degradação de 

poluentes presentes em águas residuais e efluentes industriais (ARAÚJO et al., 2016). 

Trabalhos relacionados à degradação do antibiótico CFC por POA já foram 

publicados. Chen e colaboradores (2015) investigaram a degradação eletroquímica de solução 

aquosa 500 mg L-1 de CFC com eletrodo de PbO2 dopado de Al, em pH 3. Após 2,5 h de 

eletrólise com 0,2 mol L-1 de Na2SO4 a uma densidade de corrente de 30 mA cm-2, houve 87% 

de degradação e 52% de mineralização (CHEN, XIA e DAI, 2015). 

Aplicando o processo foto-eletro-Fenton para uma solução 245 mg L-1 de CFC, com 

eletrodo de diamante dopado de boro, na presença de 0,5 mmol L-1 de Fe2+ e em pH 3, a 

mineralização obtida foi de 99% (GARCIA-SEGURA, CAVALCANTI e BRILLAS, 2014). 

Outro trabalho mostra que a aplicação do processo UV/H2O2 para a degradação de 100 mg L-1 

do CFC na presença de 40 mmol L-1 de H2O2 e irradiância de 1000 μW cm-2 proporcionou 100% 

de degradação após 1 h (ZUORRO et al., 2014). 

A avaliação da viabilidade do uso de persulfato ativado termicamente para degradar o 

CFC em multi-fases de efluentes, mostrou que a maior eficiência de degradação do CFC (96%) 

foi obtida com uma única injeção do persulfato de sódio em pH 3 (NIE et al., 2014). Além 

disso, a degradação de CFC utilizando persulfato ativado por Fe2+ e por Fe0 mostram que sua 

oxidação foi acelerada com o aumento da quantidade de Fe2+ adicionado (NIE et al., 2015). 

A viabilidade da aplicação do processo foto-Fenton no tratamento de solução aquosa 

contaminada por CFC já foi avaliada em pH 2,5-3,0. Trovó e colaboradores (2013) sugerem 
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que as concentrações do H2O2 e do Fe2+ influenciam na eficiência de degradação e 

mineralização do antibiótico. Neste estudo, os autores obtiveram melhor eficiência de 

degradação e mineralização para uma solução contendo 100 mg L-1 de CFC utilizando 10 mg 

L-1 de Fe2+ e 400 mg L-1 H2O2 (TROVÓ et al., 2013). 

Outro estudo aplicando os processos Fenton e foto-Fenton foi efetuado, no qual foi 

demonstrado que ocorre a formação de um complexo entre Fe2+ - CFC na proporção de 1:1. 

Além disso, foi comparado o desempenho dos processos Fenton e foto-Fenton na degradação 

do CFC e da mistura Fe2+ - CFC em altas concentrações. Foi observado que a reação foto-

Fenton foi eficiente (14% a mais) na degradação do complexo e o mecanismo da reação mostrou 

que os locais mais preferidos de ataque dos radicais HO• foram os centros assimétricos do CFC 

com átomos de hidrogênio fracamente ligados. Também foi obtida, respectivamente, uma 

degradação máxima de CFC de 95% e 93% e mineralização de 69 e 71% para os processos 

Fenton e foto-Fenton (GIRI e GOLDER, 2014). 
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3. OBJETIVOS 

 

3.1. Geral 

 

Avaliar a degradação do antibiótico CFC pelo processo foto-Fenton em diferentes 

matrizes aquosas (água deionizada, águas superficiais: água de rio e efluente de estação de 

tratamento de esgoto) utilizando diferentes espécies de ferro. 

  

3.2. Específicos 

 

 Avaliar a influência e determinar as melhores condições experimentais dos 

parâmetros operacionais do processo foto-Fenton (pH e, concentrações de ferro
 
e H2O2) 

durante a degradação de CFC nas diferentes matrizes aquosas; 

 Avaliar a influência da fonte de ferro na degradação de CFC; 

 Avaliar a influência da composição das matrizes aquosas na degradação de CFC; 

 Avaliar viabilidade do processo foto-Fenton como uma alternativa para a 

degradação do antibiótico CFC em diferentes matrizes aquosas pela determinação da 

toxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri antes e após o tratamento aplicado, sob as 

melhores condições experimentais; 

 Propor um mecanismo de degradação de CFC e associar o aumento e/ou redução 

da toxicidade pela identificação dos produtos de degradação formados em água destilada sob 

melhores condições experimentais. 
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4. MATERIAIS E MÉTODOS 

 

Todas as soluções foram preparadas usando água ultrapura (18,2 MΩ cm) de um sistema 

de purificação de água Milli-Q e reagentes de grau analítico. 

 

4.1. Reagentes 

 

 Cloranfenicol (C11H12Cl2N2O5) – 99% (m/m) (Sigma-Aldrich Vetec); 

 Sulfato de ferro (FeSO4.7H2O) – 99% (m/m) (Synth); 

 Nitrato de ferro (Fe(NO3)3.9H2O – 99% (m/m) (Synth); 

 Citrato de amônio e ferro (III) (C6H11FeNO7) (FeCit) – 100% (m/m) (Vetec); 

 Ferrioxalato de potássio (K3Fe(C2O4)3.3H2O) (FeOx)*; 

 Oxalato de potássio monohidratado (K2C2O4.H2O) - 99,75% (m/m) (Synth); 

 Peróxido de hidrogênio (H2O2) – 30% (v/v) (Vetec); 

 Cloridrato de hidroxilamina (NH2OH.HCl) – 96% (m/m) (Êxodo científica) – preparo 

de solução estoque de 100 g L-1; 

 1,10 - Fenantrolina (C12H8N2.H2O) (Synth) – preparo de solução estoque de 1 g L-1; 

 Acetato de sódio (H3CCOONa.3H2O) (ISOFAR) - 99,7% (m/m) – preparo de solução 

estoque de 100 g L-1; 

 Oxalato de óxido de titânio e potássio dihidratado (C4K2O9Ti.2H2O) - ≥ 90% (Sigma-

Aldrich) – preparo de solução estoque 50 g L-1; 

 Ácido sulfúrico (H2SO4) (Synth) 1 mol L-1 – preparo de solução estoque 1/17 (v/v) 

(H2SO4/H2O); 

 Ácido clorídrico (HCl) (Panreac) - preparo de solução estoque 0,1 mol L-1; 

 Hidróxido de sódio (NaOH) (Synth) – preparo de solução estoque 1 mol L-1; 

 Sulfito de sódio (Na2SO3) (Synth) – preparo de solução estoque 2 mol L-1; 

 Metanol (HPLC-UV) – 99,8% (Qhemis); 

 Bactéria Vibrio fischeri liofilizada BIOLUX® Lyo-5; 

 Tampão de reativação para bactéria V. fischeri adquirido juntamente com o kit para 

realização dos ensaios de toxicidade; 

 Dicromato de potássio (K2Cr2O7) – 99% (Vetec); 

 Cloreto de sódio (NaCl) – 99% (ISOFAR). 

 
*O FeOx para preparação da solução estoque de 12213 μmol L-1 foi obtido por síntese, 

através da reação entre oxalato de potássio (99% m/m, Synth) e nitrato férrico (99% (m/m), 
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Synth), de acordo com SILVA (2007) (Eq. 18). 

 

3 K2C2O4.H2O + Fe(NO3)3.9H2O  K3Fe(C2O4)3.3H2O + 3KNO3 + 9H2O             (18) 

 

 O complexo foi recristalizado três vezes em água com obtenção de um rendimento 

médio de 72%.   

 

4.2. Equipamentos 

 

 Cromatógrafo líquido (Shimadzu, LC-6AD), equipado com injetor automático (SIL- 

10AF), coluna C-18 fase reversa - Phenomenex (5 μm, 250 x 4,60 mm) e detector 

UV-Vis arranjo de 512 diodos (SPD-M20A); 

 Cromatografo líquido de alta eficiência acoplado ao espectrômetro de massas com 

ionização por eletrospray e analisador híbrido quadrupolo-tempo de voo (HPLC- ESI-

Q-TOF-MS) (Agilent); 

 Espectrofotômetro UV-Vis, modelo UV-1800 (SHIMADZU); 

 Balança analítica AUY 220(SHIMADZU): ± 0,0001 g; 

 Bomba de vácuo (PRISMATEC); 

 pHmetro (BEL ENGENEERING); 

 Sistema EasyTox ET-400, utilizado para as análises de ecotoxicidade aguda 

utilizando a bactéria Vibrio fischeri; 

 Incubadora EasyCool H32, utilizada nos ensaios de ecotoxicidade para manter as 

cubetas contendo a fotobactérias Vibrio fischeri sob temperatura controlada; 

 Luminômetro BioFix® Lumi-10, utilizado para medir a luminescência emitida pela 

fotobactéria 

 Radiômetro PMA2100 equipado com um detector de radiação UVA (320-400 nm). 

 

4.3. Águas superficiais 

 

4.3.1. Água de rio 

 

 A matriz da água de rio (água bruta) foi coletada na Estação de Tratamento de Água 

(ETA Bom Jardim), a qual abastece a população de Uberlândia – Minas Gerais (Brasil), no dia 

22 do mês de Maio de 2017. A coleta foi efetuada no início do processo de tratamento e as 

amostras foram armazenadas e mantidas sob refrigeração a 4º C durante 3 semanas até a 
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execução dos experimentos. Os parâmetros físico-químicos referentes à caracterização da 

matriz do rio estão apresentados no item 4.2. (Resultados e discussão). 

 

4.3.2. Efluente de estação de tratamento de esgoto (ETE) 

 

 O efluente da ETE foi coletado no dia 27 de Setembro de 2017, na ETE Uberabinha, a 

qual recebe e trata o afluente gerado pela população de Uberlândia – Minas Gerais (Brasil). A 

coleta foi efetuada nos canais de flotação após as etapas de tratamento preliminar, secundário e 

terciário.  

 O tratamento preliminar consiste, sequencialmente, nos seguintes processos: 

gradeamento manual (partículas grossas), gradeamento automático (partículas médias), 

peneiração automática (partículas finas) e desarenação (remoção de areia).  

 O tratamento secundário consiste no tratamento biológico empregando reatores 

anaeróbios de fluxo ascendente. Nestes reatores, a matéria orgânica complexa, é convertida por 

grupos de microrganismos diversos em metano, gás carbónico, água, gás sulfídrico e amônia, 

com a produção de novas células bacterianas.  

 No tratamento terciário do efluente, são adicionados o coagulante cloreto férrico e o 

polieletrólito (polímero em emulsão) como auxiliar na separação dos sólidos remanescentes do 

efluente, uma vez que estes promovem o aumento do tamanho dos flocos produzidos durante a 

coagulação, os quais flotam, formando um lodo, devido a injeção de microbolhas de ar, 

produzidas em um misturador ar-água.    

 As amostras foram armazenadas e mantidas sob refrigeração a 4º C durante o período 

de execução dos experimentos. Os parâmetros físico-químicos referentes à caracterização da 

matriz de efluente de esgoto estão a presentados no item 4.3.1. (Resultados e discussão). 

 

4.4. Metodologia 

 

4.4.1. Experimentos de fotodegradação 

 

Os experimentos foto-Fenton foram feitos em um reator tipo tanque (Figura 2) de 500 

mL com 4,3 cm de profundidade, 15,5 cm de diâmetro e uma área superficial de 188,6 cm2, 

sob agitação magnética de 250 rotações por minuto (RPM). 
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Figura 2: Foto do reator fotoquímico tipo tanque utilizado nos experimentos. 

                                                    
 

                                Fonte: Autor, 2017 

 

4.4.1.1. Experimentos foto-Fenton sob radiação artificial e solar 

 

Os experimentos de fotodegradação em escala de laboratório foram feitos expondo 500 

mL da solução do fármaco (2.01 ± 0.09 µmol L–1 equivalente a 650 ± 30 µg L–1 de CFC) à 

radiação fornecida por duas lâmpadas de luz negra de 10 W com uma emissão máxima no 

intervalo de 350-400 nm, os quais apresentam um fluxo fotônico de 2,5x10-5 einstein s-1 

determinado por actinometria com o FeOx (KUHN, BRASLAVSKY e SCHMIDT, 2004), 

posicionadas em paralelo (separadas por uma distância de 3,5 cm) e a 1 cm do topo do reator. 

Este recipiente foi preenchido com a solução do fármaco, resultando em uma profundidade de 

3,8 cm. 

A irradiância na região UVA (320-400 nm) foi medida usando um radiômetro (PMA 

2100 Solar Light Co.) com o sensor posicionado no mesmo ângulo de incidência da radiação 

no reator e a 1 cm das lâmpadas, sendo obtida uma irradiância 22,6 ± 0,6 W. 

A solução de CFC foi preparada pela diluição de 100 mL da solução estoque de CFC 

(31 μmol L-1) em um balão volumétrico contendo a matriz até completar 2000 mL de solução. 

A solução estoque foi preparada pela dissolução de 2,5 mg de CFC num balão volumétrico até 

completar 250 mL de solução.  
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Figura 3: Foto do sistema do reator fotoquímico utilizado nos experimentos de fotodegradação 

sob radiação artificial, (A) lâmpada desligada e (B) lâmpada ligada.  

                              
Fonte: Autor, 2017. 

  

Primeiramente, foram feitos quatro conjuntos de experimentos usando este sistema, 

visando determinar as melhores condições experimentais para a fotodegradação do antibiótico 

CFC:  

i) Influência das espécies (sulfato ferroso, nitrato férrico, FeCit e FeOx) e da 

concentração (variando de 2 a 32 μmol L-1) de ferro na degradação de CFC a pH inicial 2,7 

utilizando uma concentração inicial de 44 μmol L-1 de H2O2 (equivalente a 1,5 mg L-1);  

ii) Influência da concentração de H2O2 (variando de 22 a 88 μmol L-1, equivalente, 

respectivamente, a 0,75 a 3,0 mg L-1) utilizando a melhor espécie e concentração de ferro (32 

μmol L-1 FeOx) determinada na etapa i, a pH inicial 2,7. O nível de ferro e H2O2 utilizados 

neste estudo foram baseados na literatura (DE LUCA et al., 2013; HOMEM, ALVES e 

SANTOS, 2010; SOUZA et al., 2014);  

iii) Influência do pH (entre 2,7 e 8,0) na degradação do CFC, utilizando as melhores 

condições determinadas nas etapas i e ii. Além disso, sob melhores condições experimentais e 

em pH inicial 6,0 da solução de CFC em água deionizada e em pH natural (5,8) da solução de 

CFC em água de rio, a degradação do antibiótico CFC foi avaliada utilizando um excesso de 

ligante oxalato na forma do sal K2C2O4.H2O (Synth) (o qual, em solução aquosa sofre a 

dissociação iônica liberando o ligante C2O4
2-) (variando de 48 a 192 μmol L-1). Na sequência, 

após adição do FeOx preparado ex situ para a degradação do CFC em água deionizada, foi 

adicionado inicialmente (em 0 minutos) um excesso do ligante para ficar em excesso na 

proporção ferro/oxalato de 1:6 e 1:9, com o objetivo de melhorar a cinética e a eficiência de 

A B 
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degradação do fármaco (CLARIZIA et al., 2017), visto que evita a precipitação de ferro em 

hidróxidos insolúveis em altos valores de pH (DOUMIC et al., 2015).  

Após a eleição da melhor proporção ferro/oxalato para degradação do CFC em água 

deionizada utilizando um excesso de ligante, esta proporção foi testada em dois novos 

experimentos de degradação do CFC e estes consistiram na adição do ligante 1) somente em 

10 minutos e 2) sequencialmente em 10 e 20 minutos. Os testes 1) e 2) supracitados foram 

também feitos durante a degradação do CFC em água de rio na proporção ferro/oxalato 1:3; 

iv) Sob melhores condições e, em água destilada, foram feitos experimentos sob 

radiação artificial e solar aumentando o tempo de tratamento até 120 minutos e, nesta etapa, 

foram monitorados os PDs e a toxicidade para V. fischeri.  

Os experimentos sob radiação solar foram feitos entre as 10:00 e 13:00 h, em um 

intervalo de temperaturas variando entre 20 e 30 °C (experimentos para identificação dos 

principais PDs do CFC e para monitorar a evolução da toxicidade para a bactéria V. fischeri 

em água deionizada), 17 e 24 ºC (experimentos controle em água deionizada) e entre 22 e 33 

ºC (experimentos para monitorar a evolução da toxicidade para a bactéria V. fischeri em água 

de rio e em efluente da ETE) durante o outono (experimentos em água deionizada) e verão 

na cidade de Uberlândia, Brasil (18 ° 55'08 "S; 48 ° 16'37 "W), sob uma irradiância média no 

UVA de 36 e 42 W m-2 no outono e no verão, respectivamente. A solução de CFC foi exposta 

ao sol sob agitação magnética, em condições de céu claro.  

 

Figura 4: Foto do sistema de reator fotoquímico para experimentos de fotodegradação sob 

radiação solar. 

 
Fonte: Autor, 2017. 

 

Para os experimentos sob radiação artificial também foi monitorada a dose de energia 

acumulada e depois para facilitar a comparação dos resultados, as alíquotas dos experimentos 

sob radiação solar foram retiradas após alcançar a mesma dose sob radiação artificial. 
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Vários experimentos controle (hidrólise e fotólise sob irradiação artificial e solar) 

utilizando as melhores condições experimentais (32 μmol L-1 de ferro e 44 μmol L-1 de H2O2) 

também foram feitos usando a mesma concentração inicial de CFC (2,01 ± 0,09 μmol L-1), 

para garantir que os resultados obtidos durante o tratamento foto-Fenton foram consistentes 

e não tendenciosos por hidrólise e/ou fotólise. 

Após a amostragem (5 mL) e antes das análises de cromatografia líquida de alta 

eficiência, adicionou-se um volume calculado (40 μL) de uma solução em excesso de Na2SO3 

(Vetec) de 2,0 mol L-1 a cada 5 mL da amostra para assegurar o consumo do H2O2 residual 

(VOGEL et al., 2000). O excesso de sulfito para cada amostra foi adicionado com base na 

concentração inicial do H2O2 e, a quantidade de Na2SO3 foi calculada de acordo com a 

estequiometria da reação entre H2O2 e este sal. 

Para as amostras onde a toxicidade aguda para V. fischeri foi avaliada, primeiro foi 

ajustado o pH entre 6 e 8, seguido da adição de 150 μL de 2,0 g L-1 de solução de catalase 

bovina a cada 5 mL da amostra, sob agitação durante 30 segundos para garantir a remoção 

do H2O2 residual. Além disso, as amostras também foram filtradas usando membranas de 

tamanho de poro de 0,45 μm. 

  

4.4.2. Análises químicas e bioensaios 

 

A eficiência do processo de degradação foto-Fenton do CFC foi determinada e avaliada 

através das seguintes análises químicas: monitoramento da concentração do CFC, 

quantificação do H2O2, ferro total e Fe2+ dissolvidos. 

 

4.4.2.1. Cromatografia líquida de alta eficiência com detenção por arranjos de diodos – 

HPLC – DAD 

 

A concentração do CFC durante os experimentos foto-Fenton e experimentos controle 

foi monitorada utilizando um cromatógrafo líquido de alta eficiência LC-6AD (Shimadzu), 

equipado com um detector UV-DAD, modelo SPD-M20A (Shimadzu), disponível no 

Laboratório Multiusuário do Instituto de Química da UFU.  

Durante as análises, uma coluna Phenomenex C-18 (Luna 5 μm, 250 x 4,6 mm) foi 

utilizada como fase estacionária e, água e metanol como fase móvel. Em cada ensaio, 20 μL 

da amostra foram eluídos isocraticamente utilizando uma mistura de água e metanol na 

proporção de 50:50 (% v/v) a uma vazão de 1 mL min-1 (PAIVA, 2013).  

 A curva analítica de calibração foi feita através da injeção no cromatógrafo de 13 

soluções de CFC a diferentes concentrações (0,038 a 2,5 µmol L-1), preparadas a partir de uma 
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solução estoque de CFC 31 µmol L-1 em balões volumétricos de 10 mL para cada 

concentração. 

 

4.4.2.2. Peróxido de hidrogênio 

 

 O H2O2 foi quantificado espectrofotometricamente usando o método do oxalato de 

titânio (USP Technologies 2015). O princípio do método consiste na reação do H2O2 com o 

oxalato de óxido de titânio e potássio dihidratado em solução ácida (H2SO4/H2O) para formar 

o complexo amarelo de ácido pertitânico (Eq. 19). O complexo colorido é medido 

espectrofotometricamente a 400 nm. A escolha deste método deve-se ao fato dele permitir 

determinar baixas concentrações de H2O2, as quais foram utilizadas neste trabalho. 

 

Ti4+ + H2O2 + 2H2O → H2TiO4 + 4H+                                  (19) 

 

4.4.2.3. Ferro total (Fe3+ e Fe2+) e Fe2+ dissolvidos 

 

O monitoramento da concentração de ferro torna-se indispensável durante as reações 

de Fenton devido à sua ação catalítica sobre o H2O2 para a geração dos radicais HO• (Eq. 7). 

Neste contexto, a concentração de Fe2+ foi determinado espectrofotometricamente 

monitorando-se a absorção máxima a 510 nm, usando uma metodologia baseada na reação 

entre Fe2+ e 1,10-fenantrolina, originando um complexo de cor vermelha ([Fe(1,10-

fenantrolina)3]
2+) (Eq. 20) denominado ferroína, cuja intensidade da cor independe do pH no 

intervalo de 2 a 9 (CLESCERI, GREENBER e EATON, 2005. 

                                 (20) 

A concentração de Fe3+ foi estimada pela diferença entre o ferro total (determinado 

após redução com hidroxilamina (Eq. 21) e o conteúdo de Fe2+ (CLESCERI, GREENBER e 

EATON, 2005. 

 

  2Fe3+ + 2NH2OH + 2OH- → 2Fe2+ + N2 + 4H2O                   (21) 

 

O equipamento utilizado para a quantificação do H2O2 e do ferro (ferro total e o Fe2+) 

foi o espectrofotômetro UV-Vis, modelo UV-1800 (SHIMADZU). 
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4.4.2.4. Ecotoxicidade aguda para Vibrio fischeri 

 

A ecotoxicidade aguda para V. fischeri foi determinada de acordo com o método ABNT 

NBR 15411-3: 2012, conforme descrito por GOMES JÚNIOR et al., 2017). Esta análise visa  

monitorar a evolução da ecotoxicidade do CFC e de seus PDs, haja visto que durante o 

processo de degradação, podem ser formados PDs mais tóxicos que o produto original (DA 

SILVA et al., 2014). 

O princípio do ensaio consiste na determinação da ecotoxicidade aguda de amostras 

aquosas para bactérias luminescentes liofilizadas através da emissão de luz natural por 

microorganismos, comparando a intensidade da luminescência das bactérias expostas à 

amostra com a intensidade medida após a incubação na presença de um controle atóxico 

(solução salina 2%). 

A luminescência das bactérias é produzida por enzima luciferase, a qual utiliza a 

flavina (aldeído de cadeia longa) e o oxigênio, em processo bioquímico que envolve o 

transporte de elétrons para a produção de energia. Porém, na presença de substâncias tóxicas, 

as enzimas envolvidas neste processo são inibidas, causando uma diminuição na produção da 

luz emitida (COSTA et al., 2008).  

No sistema EasyTox ET-400 (Figura 5) utilizado para determinação da toxicidade, a 

luminescência emitida pela bactéria na presença e ausência da substância tóxica é medida por 

um equipamento chamado luminômetro (BioFix
®
Lumi-10). A análise é feita mantendo-se as 

amostras em contato com a bactéria em uma incubadora EasyCool H32 à temperatura 

controlada de 15 ºC. Para a execução dos ensaios foi utilizado um kit BIOLUX® Lyo-5 de 

culturas liofilizadas da fotobactéria, cubetas de vidro especiais para leitura e os reagentes 

necessários (tampão de reativação e a solução de diluição 
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Figura 5: Sistema EasyTox ET-400 utilizado nos testes de ecotoxidade. 

Fonte: Autor, 2017. 

 

Os frascos contendo a biomassa liofilizada foram armazenados sob congelamento a uma 

temperatura máxima de -18 ºC. Para a execução dos ensaios, primeiramente foi ligado o 

equipamento BioFix
®

Lumi-10 para permitir a incubação de cubetas a temperatura controlada 

de 15 ºC. 

Seguidamente, foi feita a reativação das bactérias luminescentes obedecendo aos 

seguintes procedimentos: 

 Adição de 1 mL do tampão de reativação à cubeta apropriada (ampola contendo 

a biomassa da bactéria liofilizada) e repouso por 2 minutos para estabelecimento 

do equilíbrio térmico da solução; 

 Homogeneização do conteúdo do frasco com o auxílio de uma micropipeta, 

agitando o suavemente de modo a evitar a formação de bolhas; 

  Transferência da suspensão bacteriana para o módulo de incubação, 

permanecendo em repouso para o equilíbrio térmico e estabilização durante 5 a 

15 minutos. 

A diluição da bactéria reativada foi feita através de uma diluição da solução ativada em 

solução salina de cloreto de sódio (NaCl) 2% em água destilada, transferindo-se 0,2 mL da 

suspensão da bactéria ativada para uma cubeta contendo 2 mL da solução salina termoestável e 

repouso por mais 15 minutos. 

Obtida a solução bacteriana diluída, 0,1 mL desta foram transferidos para as cubetas 

termoestabilizadas, tendo permanecido em repouso por mais 15 minutos e, após este período 

de tempo, foi feita a primeira leitura da luminescência da bactéria antes do contato da amostra 

com a solução bacteriana. Em seguida, foram adicionados 0,9 mL das amostras às cubetas 

contendo a solução bacteriana. Decorridos 30 minutos de exposição, foi feita a leitura final, isto 
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é, uma nova leitura de luminescência da bactéria. 

A medida das alterações de luminescência do controle atóxico, ou seja, o fator de 

correção, durante o mesmo período de exposição influencia o resultado e, o efeito inibitório de 

uma amostra pode ser determinado como fator de toxicidade ou como valor CE50.  

A substância de referência analisada separadamente em soluções não neutralizadas foi 

o Cr6+ (na forma de K2Cr2O7) 13,4 g L-1, pois, no Certificado de Sensibilidade que acompanha 

o produto, está documentada a sensibilidade (CE50 15 minutos e 30 minutos de exposição) para 

esta substância. 

A avaliação dos resultados do ensaio é baseada nas leituras efetuadas. Assim, a diferença 

da leitura inicial (antes da adição da amostra) e leitura final (após a exposição da bactéria com 

a amostra durante os períodos de 15 e 30 minutos, sendo mais comum considerar a medida após 

30 minutos) fornece a informação sobre a redução da luminescência emitida naturalmente pelas 

suspensões bacterianas antes e após o contato com a amostra. 

 

4.4.2.5. Cromatografia líquida de alta eficiência acoplada ao espectrômetro de massas com 

ionização por eletrospray e analisador híbrido quadrupolo-tempo de vôo (HPLC-ESI- Q-TOF-

MS) 

 

 A identificação dos PDs do CFC gerados durante o processo foto-Fenton foi feita 

mediante análises de cromatografia líquida de alta eficiência acoplada a um espectrômetro de 

massas (HPLC-MS). As análises foram feitas no Laboratório de Nanobiotecnologia do 

Instituto de Genética e Bioquímica da Universidade Federal de Uberlândia (IGEB-UFU) 

utilizando o equipamento (HPLC) de marca Agilent modelo Infinity 1260 acoplado a um 

espectrômetro de massas de alta resolução com fonte de ionização por eletrospray (IES) e 

analisador híbrido quadrupolo-tempo de voo Q-TOF da marca Agilent® modelo 6520 B. 

 Uma coluna Agilent modelo Poroshell HPH-C18, 2,1 mm de diâmetro interno, 10 

cm de comprimento, partículas de 2,7 μm foi utilizada como fase estacionário. A eluição dos 

compostos foi feita com solução de ácido fórmico (0,1% v/v) (A) e metanol (B), no modo 

gradiente: 2% de B (0 min), 98% de B (0-6 min); 98% de B (6-8 min) (TROVO et al., 2014).  

 Os parâmetros de ionização foram: pressão do nebulizador de 20 psi, gás secante a 

8 L min-1 a uma temperatura de 220 ºC e no capilar foi aplicado uma energia de 4,5 KVa. Foi 

avaliado o modo negativo de ionização e as voltagens de 5, 10 e 15 eV. 
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4.4.3. Fluxo fotônico 

 

 Os testes de actinometria química (método baseado na medição da intensidade de     

radiação luminosa incidente sobre o reator fotoquímico) foram feitos para a lâmpada UV-A 

(366 nm) utilizando o método de Murov (1973) (KUHN, BRASLAVSKY e SCHMIDT, 2004), 

e o reagente actinométrico utilizado no ensaio foi o FeOx gerado in situ, pois, na presença de 

radiação com comprimento de onda menor que 490 nm, este reagente sofre a decomposição 

formando dióxido de carbono e reduzindo os íons férricos a ferrosos (BRAUN, MAURETTE e 

OLIVEROS, 1991), segundo a equação 22. 

 

 2Fe3+ +C2O4
2- +hν → 2Fe2+ +2CO2                                          (22)  

 

Para a determinação do fluxo fotônico das lâmpadas por actinometria, foram preparadas 

soluções estoque de oxalato de potássio a 60 mmol L-1 e nitrato férrico a 20 mmol L-1, 

dissolvendo 1,1050 g de K2C2O4 em água em um balão de 100 mL e 0,808 g de Fe(NO3)3.9H2O 

com 5,5 mL de H2SO4 96% v/v em água até completar 100 mL. Seguidamente, as soluções 

foram juntamente transferidas para um balão de 2,0 L a fim de se obter uma concentração de 

3,0 e 1,0 mmol L-1 respectivamente, constituindo-se na solução actinométrica gerada in situ, 

conforme a equação 23. 

   

3K2C2O4.H2O + Fe(NO3)3.9H2O → K3Fe(C2O4)3.3H2O + 3KNO3 + 9H2O              (23) 

 

O ensaio actinométrico foi feito expondo 500 mL da solução de trabalho sob agitação 

magnética à radiação fornecida pelas lâmpadas posicionadas em paralelo (separadas por uma 

distância de 3,5 cm) e a 1 cm do topo do reator tipo tanque. Inicialmente (0 minutos), foi 

coletada uma alíquota de 1,0 mL e posteriormente foram ligadas as lâmpadas, coletando-se as 

alíquotas em 1 min e a cada 5 minutos durante os primeiros 60 minutos de reação e, 

seguidamente, a cada 10 minutos até 5 horas. As alíquotas foram transferidas para balões de 10 

m L contendo 2,0 m L de 1,10-fenantrolina a 0,1% (m/v), 1,6 m L de acetato de sódio a 0,1% 

(m/v), tendo sido completados com água. Após a homogeinização das soluções contidas nos 

balões de 10 m L, procedeu-se à leitura espectrofotométrica das mesmas no comprimento de 

onda de 510 nm. 

A intensidade luminosa (I) das lâmpadas foi obtida a partir das médias dos valores 

obtidos após sua estabilização, usando a equação 24. 
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                  𝐼 =  
(𝐴𝑥𝑉1𝑥𝑉2)

(𝜀𝑥ɸ𝑑𝑥𝑡𝑥𝑉3  )
                                                           (24) 

Onde: 

 A = absorbância;  

 V1 = Volume da solução actinométrica irradiada (mL); 

 V2 = Volume do balão utilizado para diluir as alíquotas coletadas (mL);   

 ɛ = coeficiente de extinção do complexo ferro e 1,10-fenantrolina para o 

comprimento de onda utilizado (para λ = 510 nm é 709 L mol-1cm-1);  

 Φ = rendimento quântico da produção do ferro para o comprimento de onda 

utilizado (para λ= 250-500 nm é 1,25-0,9 mol Einstein-1 respectivamente); 

 d = largura da cubeta utilizada para a medida de absorbância (cm);  

 t = tempo de irradiação (segundos);  

 V3 =Volume da alíquota para análise da solução irradiada (mL). 
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5. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

5.1. Água deionizada 

  

5.1.1. Avaliação do método analítico para determinação do CFC (HPLC – DAD), H2O2 e 

ferro total dissolvido 

 

 Inicialmente, foram obtidos espectros de absorção entre 190 e 800 nm das amostras de 

CFC em diferentes faixas de pH (2,6 e natural da solução - 5,6) com o objetivo de determinar 

o comprimento de onda de máxima absorção a ser utilizado nas análises cromatográficas do 

CFC, bem como verificar o efeito do pH em possíveis deslocamentos da (s) banda (s) de 

máxima absorção. O CFC apresentou uma única banda com máxima absorção em 277 nm 

(Figura 6a) e, não houve deslocamento da banda em relação ao pH, o que está coerente com a 

espécie de CFC que é majoritária até pH próximo de 7 (Figura 6b).  

Posteriormente, foram testadas as condições cromatográficas do CFC utilizando o 

comprimento de onda de 277 nm e como fase móvel uma mistura isocrática de metanol/água 

deionizada em diferentes proporções em % (v/v) (50:50, 60:40 e 70:30) (REZENDE et al., 

2010). Foi selecionada a proporção 50:50 (% v/v) devido a boa resolução do cromatograma 

nesta proporção e um intervalo de tempo relativamente favorável entre o pico do volume morto 

e o composto-alvo, permitindo verificar a formação de intermediários, que geralmente são 

mais polares e saem em um menor tempo de retenção. Além disso, o tempo de retenção para 

o CFC foi de 7,5 ± 0,2 minutos, sendo, por isso, um tempo de corrida relativamente curto.  
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Figura 6: (a) Espectros de absorção molecular na região UV-Visível de uma solução 6,19 μmol 

L-1 de CFC em água deionizada em diferentes valores de pH e (b) diagrama de especiação do 

cloranfenicol em função do pH.  
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Fonte: (a) Autor, 2017 e (b) https://chemicalize.com/#/calculation. 

 

Após a definição da melhor proporção como base no tempo de retenção, foi feita uma 

curva analítica de calibração para quantificação do CFC (Figura 7) durante os experimentos de 

degradação.  

 

Figura 7: Curva analítica de calibração para quantificação do CFC em água deionizada. 
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Mean Intercept -40,25642 3,35067

Mean Slope 6464,16283 56,27351

LD = 0,038 mol L
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LQ = 0,12 mol L
-1

 
Fonte: Autor, 2017. 

 

O LD representa a mínima concentração do analito que pode ser detectada pelo 

equipamento, mas não necessariamente quantificada (INMETRO, 2010) e, o LQ representa a 

mínima concentração do analito que pode ser quantificada pelo equipamento (RIBANI et al., 

(b) 

https://chemicalize.com/#/calculation
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2004). O cálculo destes parâmetros (LD e LQ) foi feito com base nos parâmetros da curva 

analítica de calibração utilizando as equações seguintes: 

 

                                         𝐿𝐷 = 𝑋 + 𝑡(𝑛−1,1−𝛼). 𝑠                                                                        (25) 

 

Na Eq. 25, 𝑋 é a média dos valores dos brancos da amostra, t é a distribuição de 

Student, dependente do tamanho da amostra e do grau de confiança s é o desvio-padrão 

amostral dos brancos da amostra. 

 

                                                 𝐿𝑄 = 3,3𝑋𝐿𝐷                                                                 (26) 

 

Os limites de detecção (LD) e de quantificação (LQ) do equipamento foram 

respectivamente 0,038 e 0,12 μmol L-1. 

Em relação ao H2O2, os valores do LD e do LQ (3,40 e 10,2 μmol L-1, respetivamente) 

da curva analítica de calibração para a determinação do H2O2 (Figura 8). 

Figura 8: Curva analítica de calibração para determinação de H2O2, com utilização de oxalato 

de titânio. 
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Fonte: Autor, 2017. 

 

A curva analítica de calibração utilizada para a determinação de ferro (Figura 9) 

dissolvido apresenta valor de LQ coerente para a determinação e/ou monitoramento das 

concentrações das espécies de ferro utilizadas durante os experimentos, exceto para os 

experimentos feitos com 2 μmol L-1 de ferro, cuja concentração de ferro encontra-se abaixo 

do LQ do equipamento (4,4 μmol L-1). 
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Figura 9: Curva analítica de calibração para determinação de ferro total dissolvido. 
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Fonte, Autor, 2017. 

 

5.1.2. Influência das espécies e da concentração de ferro na degradação de CFC  

 

 As fontes e a concentração de ferro constituem um dos parâmetros operacionais para 

eficiência do processo foto-Fenton, haja visto que doses excessivas de ferro contribuem para 

eliminação de radicais HO• (RAHIM POURAN, ABDUL AZIZ e WAN DAUD, 2015). Por 

outro lado, a utilização dos complexos orgânicos de ferro no processo contribui para o aumento 

da eficiência de absorção da luz, uma vez que estes estendem a banda de absorção para a região 

do visível (MACHULEK JR. et al., 2012). Neste contexto, foi avaliada a influência das espécies 

(Fe2+, Fe3+, FeCit e FeOx) e concentração (2, 8, 16 e 32 μmol L-1) de ferro na degradação do 

CFC utilizando uma concentração inicial de 44 μmol L-1 de H2O2 a pH inicial 2,7 (Figura 10). 
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Figura 10: Influência das espécies e da concentração ((a) 2 μmol L-1, (b) 8 μmol L-1, (c) 16 

μmol L-1 e (d) 32 μmol L-1) de ferro (símbolos fechados) e consumo de H2O2 (símbolos abertos) 

na degradação do CFC em água deionizada durante o processo foto-Fenton. Condições iniciais: 

[CFC] = 2,01 ± 0,09 μmol L-1; [H2O2] = 44 μmol L-1 e pH = 2,7. 
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Fonte: Autor, 2017. 

  

A concentração de ferro influenciou o decaimento e a eficiência de degradação do CFC 

(Figura 10-símbolos fechados), obtendo-se melhores resultados na presença da maior 

concentração de ferro avaliada (Figura 10d-símbolos fechados). Isso é explicado pela grande 

quantidade de radicais hidroxila gerados, conforme observado pelo monitoramento do consumo 

de H2O2 (Figura 10-símbolos abertos). 

Em relação às espécies de ferro, não foi observada influência no decaimento e eficiência 

de degradação do CFC com 2,0 μmol L-1 de ferro (Figura 10a). Isto é devido à rápida 

degradação dos complexos de ferro à concentração de ferro avaliada. Assim, em poucos 

minutos de reação, não existem complexos FeCit ou FeOx e a reação ocorre pela fotólise de 

aquo-complexos das espécies de ferro. Por outro lado, obteve-se uma maior eficiência e 

decaimento da concentração de CFC utilizando complexos de ferro e altas concentrações de 

ferro (Figuras 10b, c, d). 
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Este fato é devido ao maior rendimento quântico de geração Fe2+ utilizando complexos 

de ferro quando comparado aos sais de ferro (FAUST e HOIGNE, 1990; SOARES et al., 2015). 

Além disso, observou-se uma diferença significativa no decaimento da concentração do CFC 

na presença de 32 μmol L-1 FeOx e Fecit (Figura 10d). Usando FeOx, a concentração de CFC 

estava abaixo de LQ (<0,12 μmol L-1) após 30 min, enquanto que 40 min foram necessários 

usando FeCit (Figura 10d), o que é justificado pelo alto rendimento quântico de geração de Fe2+ 

usando FeOx (CLARIZIA et al., 2017). 

Portanto, 32 μmol L-1 de FeOx foi escolhido como a melhor concentração espécie de 

ferro a ser usada nos próximos experimentos. 

 

5.1.3. Influência da concentração do H2O2 na degradação do CFC  

 

 A concentração do H2O2 é um importante parâmetro a ser avaliado durante o processo 

foto-Fenton, uma vez que a eficiência do processo aumenta até uma determinada concentração. 

Para isso, a influência da concentração do H2O2 (22, 44 e 88 μmol L-1) foi avaliada na 

degradação do CFC utilizando uma concentração inicial de 32 μmol L-1 de FeOx e pH 2,7 

(Figura 11). 
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Figura 11: Influência da concentração do H2O2 na degradação do CFC (símbolos fechados) e 

consumo de H2O2 (símbolos abertos) em água deionizada durante o processo foto-Fenton. 

Condições iniciais: [CFC] = 2,01 ± 0,09 μmol L-1; [FeOx] = 32 μmol L-1 e pH = 2,7. 
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Fonte: Autor, 2017. 

  

 Para uma concentração inicial de H2O2 igual a 22 μmol L-1, ocorreu um decaimento 

expressivo do CFC nos primeiros 20 minutos, mantendo-se quase constante após 20 min de 

tratamento devido ao consumo completo de H2O2 (Figura 11-símbolos abertos). Aumentando a 

concentração de H2O2 de 22 a 44 μmol L-1, ocorreu um aumento do decaimento e da eficiência 

de degradação do CFC, o que resultou em uma redução do tempo de tratamento, atingindo o 

LQ (<0,12 μmol L-1) após 30 min (Figura 11-símbolos fechados). 

 No entanto, o aumento adicional da concentração de H2O2 de 44 a 88 μmol L-1, diminuiu 

o decaimento e a eficiência de degradação do CFC (Figura 11-símbolos fechados), aumentando 

novamente o tempo de tratamento para 60 min. Isto é devido ao fato de o excesso de H2O2 atuar 

como um sequestrador de radicais HO• (Eq. 16, 17 e 27-31) (NOGUEIRA et al., 2007; TROVÓ 

et al., 2013) e, por outro lado, este fato é reforçado pela quantidade de H2O2 consumido, haja 

visto que ocorreu um alto consumo de H2O2 com 88 μmol de L-1 (Figura 11-símbolos abertos), 

mesmo resultando em uma redução da concentração do CFC e maior tempo de tratamento em 

comparação com 44 μmol L-1, o que é devido às reações paralelas ineficientes (Figura 11 - 

símbolos fechados). 

  

HO2
 + HO  H2O + O2               k = 7.1 x 109 M–1 s–1                               (27) 

O2
– + HO  HO– + O2             k = 1.01 x 1010 M–1 s–1                               (28) 
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HO2
 + H2O2  HO + H2O + O2       k = 0.5 M–1 s–1                                    (29) 

HO2
 + HO2

  H2O2 + O2                k = 8.3 x 105 M–1 s–1                            (30) 

HO2
 + O2

–  HO2
– + O2                k = 9.7 x 107 M–1 s–1                               (31) 

 

 Com base nos resultados acima, a concentração de 44 μmol L-1 de H2O2 foi escolhida 

como a concentração mais viável e utilizada nos experimentos subsequentes. 

 

5.1.4. Influência do pH na degradação do CFC 

 

 A influência do pH inicial (de 2,7 até 8,0) foi avaliada durante a degradação do CFC 

pelo processo foto-Fenton (Figura 12) utilizando as concentrações iniciais de 32 μmol L-1 de 

FeOx e 44 μmol L-1 de H2O2. 

 

Figura 12: Influência do pH na (a) degradação da CFC, (b) consumo de H2O2 e (c) ferro total 

dissolvido durante o processo foto-Fenton: Condições iniciais: [CFC] = 2,01 ± 0,09 μmol L-1; 

[FeOx] = 32 μmol L-1; [H2O2] = 44 μmol L-1.  
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Fonte: Autor, 2017. 
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O aumento do valor do pH diminui o decaimento e a eficiência de degradação do CFC 

(Figura 12a). Isso pode ser explicado pela fotoatividade diferente das diferentes espécies de 

complexos de ferro em função de pH (BALMER e SULZBERGER, 1999; DOUMIC et al., 

2015). Em pHs entre 2,7 e 4,0, o ferro permanece como Fe(C2O4)2
- e Fe(C2O4)3

3-, sendo 

Fe(C2O4)2
- a espécie predominante (Figura 13), que é o complexo de ferro mais fotoativo 

(FAUST e ZEPP, 1993), conforme confirmado pelo maior consumo de H2O2 nos pHs iniciais 

2.7 e 4.0 (Figura 12b), que gerou os melhores resultados da degradação do CFC (Figura 12a). 

Em pH inicial 5,0, a espécie predominante do complexo de ferro é Fe(C2O4)3
3- (90%) (Figura 

13), que é o complexo ferrioxalato mais estável. Neste valor de pH, a presença de espécies de 

Fe(C2O4)2
- representa apenas 5% (Figura 13), o que justifica os resultados obtidos (Figura 12a). 

Em pH inicial 6,0, o complexo de Fe(C2O4)2
- não existe e as espécies de Fe(C2O4)3

3- e Fe(OH)3 

atingem equilíbrio numa fração molar de cerca de 50% (Figura 13) e, aumentando o pH de 7,0 

para 8,0, a maior parte do ferro está na forma de precipitado (DOUMIC et al., 2015). Isso pode 

ser reforçado pelo baixo valor do ferro total dissolvido (Figura 12c). 

 

Figura 13: Diagrama de especiação de complexos férricos em função do pH: Condições 

iniciais: [Fe3+] = 7,16 x 10-4 mol L-1; [H2C2O4] = 2,15 x 10-3 mol L-1; [Cl-1] = 2,14 x 10-2 mol L-

1; [SO4
2-] = 2,5 x 10-2 mol L-1. 

 

Molar Fraction: Fração molar 

Fonte: DOUMIC et al., 2015 
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Embora os melhores resultados tenham sido obtidos a pH inicial entre 2,7 e 4, essa faixa 

de pH é inadequada para uma aplicação real (PIGNATELLO, 1992). 

Com vista nisso, foram realizados novos experimentos em pH inicial 6,0 avaliando o 

excesso de ligante oxalato (Figura 14), visando evitar a precipitação de ferro durante a 

degradação de FeOx, como observado em estudos anteriores que trabalham em condições quase 

neutras (DE LUCA, DANTAS e ESPLUGAS, 2014; SOUZA et al., 2014; CLARIZIA et al., 

2017). 

Os experimentos foram inicialmente realizados usando FeOx (preparado ex situ) na 

concentração inicial de 32 μmol L-1 e, sendo adicionado inicialmente um excesso do ligante de 

oxalato (C2O4
2-) de 96 e 192 μmol L-1 (Figura 14a), para gerar as razões molares de ferro/oxalato 

de 1:6 e 1:9, respectivamente. 

 

Figura 14: Influência da proporção molar ferro/oxalato na (a) degradação de CFC e (b) 

consumo de H2O2 na degradação de CFC durante o processo foto-Fenton: Condições iniciais: 

[CFC] = 2,01 ± 0,09 μmol L-1; [FeOx] = 32 μmol L-1; [H2O2] = 44 μmol L-1; pH = 6,0. 
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Fonte: Autor, 2017. 

 

 Com base nos resultados da Figura 14a, o controle da relação ferro/oxalato é essencial 

para alcançar uma melhor eficiência da degradação do CFC em condições quase neutras. Uma 

melhora no decaimento da concentração do CFC nos primeiros 30 min, principalmente 

considerando 10 min, foi obtida usando a razão molar de ferro/oxalato de 1:6 quando 

comparado a razão 1:3 (Figura 14a). Um comportamento semelhante foi observado durante a 

mineralização do diclofenaco usando uma razão molar de ferro/oxalato de 1:9 (SOUZA et al., 

2014). Por outro lado, aumentando o excesso de ferro/oxalato para 1:9, obteve-se uma redução 

no decaimento e eficiência de degradação do CFC (Figura 14a). Isso ocorre uma vez que o 

oxalato pode não se complexar completamente com íons férricos em solução e, portanto, o 
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excesso de oxalato compete com CFC por radicais hidroxila, reduzindo sua degradação 

(SOARES et al., 2015).  

 Uma vez que ocorreu uma melhora nos primeiros 30 min usando a proporção molar de 

ferro/oxalato de 1:6 e nenhuma diferença significativa ocorreu entre 30 e 60 min de tratamento 

usando as razões molar ferro/oxalato de 1:3 e 1:6, novos experimentos começando com 1:6 e 

realizando múltiplas adições de 92 μmol L-1 de oxalato durante o tratamento foram realizados, 

a fim de aumentar o decaimento e eficiência de degradação do CFC (Figura 14a). 

 Uma nova adição de 96 μmol L-1 de oxalato em 10 min contribuiu para a melhoria da 

eficiência de degradação do CFC, atingindo 85% após 20 min de tratamento. No entanto, 

obteve-se um decaimento lento entre 20 e 60 min de tratamento. 

 Assim, foi feito outro experimento, fazendo duas novas adições de 96 μmol L-1 de 

oxalato em 10 e 20 min, respectivamente (Figura 14a), resultando em um excesso total de 288 

μmol L-1 de oxalato. Conforme observado, as adições múltiplas melhoraram a velocidade e a 

eficiência da degradação do CFC, uma vez que sua concentração ficou abaixo da LQ (<0,12 

μmol L-1) após 40 min de tratamento (Figura 14a), equivalente a uma dose de energia acumulada 

UVA de 54 kJ m-2. 

 

5.1.5. Identificação dos PDs do CFC e avaliação da toxicidade aguda para V. fischeri 

 

Com o objetivo de identificar os principais PDs e monitorar a evolução da toxicidade 

para a bactéria V. fischeri, foi realizado um novo experimento sob radiação artificial usando 32 

μmol L-1 de FeOx, 44 μmol L-1 de H2O2 e pH 6,0, mas aumentando o tempo de tratamento até 

120 minutos, equivalente a uma dose de energia acumulada UVA de 161 kJ m-2. Neste caso, as 

amostras foram coletadas a cada 20 min, acumulando-se nesse intervalo, uma dose de energia 

UVA de 27 kJ m-2 (Figura 15). Na sequência, foram realizados dois experimentos sob radiação 

solar e as amostras foram coletadas após atingir a mesma dose de energia UVA obtida sob 

radiação artificial (Figura 15). 
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Figura 15: Perfil de degradação do CFC durante o tratamento foto-Fenton sob radiação 

artificial e solar. Condições iniciais: [CFC] = 2,01 ± 0,09 μmol L-1; [FeOx] = 32 μmol L-1; 

[H2O2] = 44 umol L-1; pH = 6,0.  
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Fonte: Autor, 2017. 

 

O aumento do tempo de tratamento de 60 para 120 min (dose de energia UVA 

aumentada de 80 para 161 kJ m-2) sob radiação artificial e sem novas adições do ligante oxalato, 

aumentou a eficiência da degradação do CFC de 75% para 95% (Figura 15). Por outro lado, em 

termos de velocidade, ocorreu uma degradação mais rápida do CFC sob radiação solar quando 

comparada à radiação artificial, atingindo, respectivamente, 85% contra 49% de degradação de 

CFC após 27 kJ m-2 (Figura 15). Isto é devido ao maior espectro fornecido pela radiação solar, 

que beneficia a absorção de radiação por FeOx usando radiação solar (Figuras 16b e d). Como 

consequência, podem ser alcançados maiores rendimentos quânticos de formação de Fe2+ e 

produção de radicais hidroxila, proporcionando uma degradação mais eficiente. Os resultados 

obtidos na comparação entre fotólise e degradação do CFC através do processo foto-Fenton 

usando FeOx (Figura 17b) justificam o consumo mais rápido do CFC sob irradiação solar. Após 

uma dose de energia acumulada UVA de 27 kJ m-2, 78% do CFC foi degradado usando radiação 

solar, enquanto utilizando radiação artificial e essa mesma dose de energia UVA, apenas 30% 

de degradação foi atingida. (Figura 17b). 
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Figura 16: Espectro típico de: (a) uma lâmpada fluorescente de luz negra, (b) distribuição da 

radiação solar na terra e (c) espectro de solução aquosa de 6,19 μmol L-1 de CFC e d) espectro 

de solução de 32 μmol L-1 de FeOx.  

 

Intensity (counts): Intensidade (contagens); Wavelength: Comprimento de onda. 

Fonte: Autor, 2017 

 

Sunlight at Top of the Atmosphere: Luz solar no topo da atmosfera; 5250o C Blackbody 

Spectrum: Espectro negro a 5250o C; Radiation at Sea Level: Radiação no nível do mar; 

Absorption Bands: Bandas de Absorção. 

Fonte: Adaptado de: https://commons.wikimedia.org/wiki/File:Solar_Spectrum.png. 

(a) 

(b) 

https://commons.wikimedia.org/wiki/File:Solar_Spectrum.png
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Figura 17: Degradação de CFC em água deionizada por (a) hidrólise (pH 2,7; 5,8 e 9,0) e (b) 

fotólise sob radiação solar (símbolos fechados) e artificial (símbolos abertos) em pH inicial 6,0. 

Condições iniciais: [CFC] = 2,01 ± 0,09 μmol L-1; [FeOx] = 32 μmol L-1; [H2O2] = 44 umol L-

1. 
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Fonte: Autor, 2017. 

 

O CFC não sofreu hidrólise para os diferentes valores de pH (Figura 17a). Também 

foi observado que houve apenas 29% de fotodegradação do CFC sob radiação artificial 

enquanto sob radiação solar, foi obtida 79% de degradação do CFC após uma dose de energia 

UVA de 80 kJ m-2 (Figura 17b). Conforme esperado, a adição de H2O2 sob radiação solar não 

aumentou a eficiência de degradação do CFC comparativamente à fotólise solar do fármaco. 

Uma pequena melhora foi obtida somente sob radiação artificial (Figura 17b), o que é 

justificado pelas diferenças espectrais das fontes de radiação (Figuras 16a e b). 

Por outro lado, a adição de FeOx sob radiação solar apenas melhorou a degradação 

em termos de cinética de degradação.  

É importante enfatizar que durante a excitação eletrônica de complexos de Fe (III) 

na presença de oxigênio dissolvido, podem ser geradas espécies reativas de oxigênio do 

processo de transferência de elétrons entre Fe2+ e O2. Como consequência, pode ocorrer 

geração in situ de H2O2, o que pode favorecer a produção de radicais hidroxila, bem como 

espécies extra oxidativas (O2
•-/HO2

•- e R•), justificando a degradação do CFC mediada pelo 

processo foto-Fenton sem a adição de H2O2 (BALMER e SULZBERGER, 1999; 

VILLEGAS-GUZMAN et al., 2017; ZUO e DENG, 1997; ZUO e HOIGNÉ, 1992; 

BATISTA, COTTRELL e NOGUEIRA, 2014). Além disso, a influência expressiva da 

radiação solar na degradação do CFC quando comparada à reação sob irradiação artificial 

deve estar relacionada à grande sobreposição entre o espectro de absorção do CFC (Figura 

16c) e o espectro solar, quando comparado ao espectro de emissão da lâmpada (Figuras 16a 
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e b). Um comportamento semelhante também foi observado durante a degradação do fipronil 

por fotocatálise heterogênea sob irradiação artificial e solar (GOMES JÚNIOR et al., 2017). 

Embora uma degradação mais rápida do CFC sob irradiação solar tenha ocorrido em 

uma dose de energia acumulada UVA de 27 kJ m-2, aumentando a dose de energia UVA até 

161 kJ m-2, a mesma eficiência de degradação foi alcançada usando ambas fontes de radiação 

(Figura 15). Por outro lado, sob irradiação solar e fazendo uma nova adição de 96 μmol L-1 

de oxalato nos primeiros 27 kJ m-2 de dose de energia acumulada UVA, a concentração de 

CFC ficou abaixo do LQ (< 0,12 μmol L-1) após apenas 54 kJ m-2 (Figura 15). 

Usando a radiação artificial, este comportamento só foi possível para a mesma dose 

de energia UVA (equivalente a 40 minutos de radiação artificial) utilizando um grande 

excesso de oxalato – 288 μmol L-1 (Figura 14a). Assim, esses resultados demonstram a 

viabilidade do uso da radiação solar em comparação com a radiação artificial, o que pode ser 

extremamente vantajoso devido à redução dos custos de energia. 

Além disso, não foi observada toxicidade para V. fischeri para a solução inicial de CFC 

na ausência e na presença de FeOx (32 μmol L-1). O mesmo para os seus PDs (Figura 18), com 

exceção das amostras coletadas em uma dose de energia acumulada UVA de 54 kJ m-2 nos 

experimentos sob irradiação solar. Neste caso, observou-se uma inibição de 51%, sugerindo a 

existência de PDs de maior toxicidade neste material. Aumentando o tempo de tratamento, a 

toxicidade diminuiu como consequência da degradação desses PDs (Figura 18). 
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Figura 18: Perfil de inibição para a bactéria V. fischeri durante o tratamento foto-Fenton sob 

radiação artificial e solar. Condições iniciais: [CFC] = 2,01 ± 0,09 μmol L-1; [FeOx] = 32 μmol 

L-1; [H2O2] = 44 umol L-1; pH = 6,0.  
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Fonte: O Autor, 2017. 

 

Esta diferença pontual na toxicidade pode ser uma consequência da formação de PDs 

diferentes, ou os mesmos, mas em diferentes concentrações. Assim, as amostras foram 

submetidas a uma análise LC-MS-Q-TOF com o objetivo de identificar os principais PDs em 

cada processo. No entanto, nessas condições, não foi possível observar a geração de PDs devido 

à baixa concentração inicial de CFC utilizada. Neste contexto, foram realizados novos 

experimentos com as mesmas condições de reagentes, mas com aumento dez vezes maior na 

concentração de CFC, o que resolveu essa limitação. 

Durante a degradação do CFC pelo processo foto – Fenton, foi possível identificar três 

PDs por análise Q-TOF-LC-MS/MS, como mostrado no cromatograma apresentado na Figura 

19.  
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Figura 19: Cromatograma Q-TOF-LC-MS/MS após (a) 160 kJ m-2 e (b) 122 kJ m-2 durante a 

degradação do CFC sob radiação (a) artificial e (b) solar. Condições iniciais: [CFC] = 20 μmol 

L-1; [FeOx] = 32 μmol L-1; [H2O2] = 44 umol L-1; pH = 6,0.  

 

 

CAP = CFC; TP1 = PD1; TP2 = PD2; TP3 = PD3. 

 

 A existência de um desses produtos de transformação (PD3) não foi até então relatada 

na literatura. A Tabela 7 mostra informações úteis sobre os compostos identificados e a Figura 

20 apresenta uma proposta de fragmentação para CFC e os PDs identificados. 

(a) 

(b) 
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Tabela 7: Medições de massas acuradas encontradas mediante análises Q-TOF-LC-MS/MS (modo negativo) de CFC e PDs durante o processo 

foto-Fenton sob radiação artificial e solar. Condições iniciais: [CFC] = 20,1 ± 0,9 μmol L-1; [FeOx] = 32 μmol L-1; [H2O2] = 44 umol L-1; pH = 

6,0. 

Composto 
tr 

(min) 
Fórmula 

 Massa 

calculada 

[M-H]- 

Radiação artificial* Radiação solar** 

Massa 

experimental 

[M-H]- 

Erro 

(ppm) 
LDE# 

Massa 

experimental 

[M-H]- 

Erro 

(ppm) 
LDE# 

PD1 6,008 C11H11Cl2N2O6
- 336,9994 337,0003 -2,12 6,5 337,0006 -0,52 6,5 

PD1-a  C10H7Cl2N2O4
- 288,9783 288,9773 5,16 7,5 288,9806 -6,2 7,5 

PD1-b  C7H6NO4
- 168,0297 168,0292 6,08 5,5 168,0300 1,23 5,5 

CFC 6,143 C11H11Cl2N2O5
- 321,0045 321,0074 -5,39 6,5 321,0060 -1,33 6,5 

CFC –a  C10H10ClN2O4
- 257,0329 257,0334 1,76 6,5 257,0340 -2,89 6,5 

CFC –b  C9H8NO4
- 194,0453 194,0449 4,96 6,5 194,0457 0,43 6,5 

CFC –c  C9H6NO3
- 176,0348 176,0342 6,07 7,5 176,0364 -6,92 7,5 

PD2 6,343 C7H4NO4
- 166,0140 166,0146 -0,37 6,5 166,0128 10,73 6,5 

PD2-a  C6H4NO2
- 122,0242 122,0240 8,8 5,5 122,0243 3,53 5,5 

PD3 6,578 C11H9Cl2N2O6
- 334,9838 334,9827 4,88 7,5 334,9818 10,06 7,5 

PD3-a  C10H8ClN2O5
- 271,0122 271,0159 -14,18 7,5 271,0185 -19,21 7,5 

PD3-b  C10H7N2O5
- 235,0355 235,0427 -26,49 8,5 235,0417 -21,67 8,5 

PD3-c  C7H4NO3
- 150,0191 150,0223 -17,49 6,5 150,0230 -22,23 6,5 

*160 kJ m–2; **122 kJ m–2; tr = tempo de retenção; #ligação dupla equivalente. 
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Figura 20: Estruturas e proposta de fragmentação para CFC e os PDs identificados. 

  

Fonte: Autor, 2017. 
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A fragmentação do CFC apresentou as razões m/z de 257, 194 e 176 (Figura 20), como 

observado anteriormente por Berendsen et al. (2011) (BERENDSEN et al., 2011).  

O fragmento iônico m/z 257 parece ser produzido após a eliminação de HCl e CO a 

partir do CFC ionizado (m/z 321), com a ligação dupla equivalente (LDE) mantida a 6,5 (Tabela 

7). A perda do grupo amida e a formação do grupo carbonilo benzílico resultam no fragmento 

iónico CFC-b (m/z 194), mantendo o valor anterior do LDE. Através de uma análise das 

estruturas de ressonância, é possível concluir que a carga negativa do íon molecular CFC (m/z 

321) deve estar na posição – meta em relação ao nitro – grupo, no anel aromático. Neste caso, 

é possível formar um anel com a perda do grupo amida e subsequente perda de água, produzindo 

o íon produto CFC-c (m/z 176) (Figura 20). 

O PD1 produziu a razão m/z de 337, para a qual a fórmula de melhor ajuste foi 

C11H11Cl2N2O6
- (molécula desprotonada) com erro de -0,52 ppm. Esta espécie corresponde à 

adição de um radical hidroxila à molécula do CFC, o que é consistente com a formação de 

derivado monohidroxilado, como observado na literatura (GHAUCH et al., 2017; TROVO et 

al., 2014).  

A fragmentação MS/MS do PD1 (m/z 337) apresenta o fragmento iônico PD1-b (m/z 

168), confirmando a hidroxilação do anel aromático (Figura 20). Esta espécie, produzida por 

clivagem entre o carbono benzílico e o resto do PD1, resulta em uma diminuição do valor de 

LDE de 7,5 (PD1-a) para 5,5 (PD1-b) (Tabela 7). Além disso, o fragmento iónico PD1-a (m/z 

289) confirma a estrutura do PD1, uma vez que esse íon é derivado da eliminação de água e 

formaldeído nesta espécie. O aumento de LDE de 6.5 (PD1) para 7.5 (PD1-a) (Tabela 7) 

confirma as eliminações para obter o fragmento PD1-a, com a formação de uma ligação 

insaturada adicional (Figura 20). 

A fragmentação MS/MS do fragmento iônico PD2 (m/z 166) resulta na formação de 

PD2-a, uma espécie iónica com m/z 122 sugerindo a descarboxilação de PD2 (Figura 20), 

produzindo uma diminuição de LDE de 6,5 (PD2) a 5,5 (PD2-a) (Tabela 7) devido à perda de 

um grupo carbonilo, de acordo com a literatura (GARCIA-SEGURA, CAVALCANTI e 

BRILLAS, 2014; GIRI e GOLDER, 2014). 

Analisando os dados obtidos para TP3 e comparando com CAP (Tabela 1), obteve-se 

um aumento de LDE de 6,5 para 7,5. Além disso, a fórmula molecular de PD3 apresenta um 

átomo de oxigênio extra. Isto sugere que, durante a degradação do CFC, uma insaturação é 

formada com a adição concomitante de oxigênio (Figura 20). 

A fragmentação MS/MS do fragmento iônico PD3 (m/z 335) resulta na formação de 

PD3-c, uma espécie iónica com m/z 150 e LDE 6.5. O valor de LDE sugere que o oxigênio 
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adicional não está presente no anel aromático, mas no carbono benzílico como grupo carbonilo. 

A partir do PD3, o fragmento iónico PD3-a (m/z 271) foi produzido pela perda de HCl e CO 

(Figura 20), sendo o LDE mantido a 7,5 (Tabela 7). Na sequência, com a perda de HCl, o 

fragmento PD3-b (m/z 235) foi produzido (Figura 20), com uma insaturação adicional, 

justificada por um aumento de LDE de 7,5 para 8,5 (Tabela 7). 

Os mecanismos iniciais propostos para a degradação do CFC mediada pelo processo 

foto-Fenton sob irradiação solar e artificial são semelhantes, envolvendo o ataque do radical 

hidroxila (HO•) (Figura 21). 

Com base neste mecanismo, o ataque inicial de HO• pode ocorrer no anel aromático ou 

no carbono benzílico, produzindo este último um radical benzílico, estabilizado por estruturas 

de ressonância (Figura 21). 

Novos ataques de HO• podem ocorrer no radical benzílico de duas maneiras, produzindo 

o PD2 e o PD3. A adição de HO• no radical benzílico produz um diol germinal instável, 

facilmente convertido no ácido carboxílico PD2. 

A remoção de hidrogênio do grupo hidroxila no radical benzílico produz um 

intermediário, que na sequência pode ser atacado por outro HO• produzindo um radical α-

carbonilo, estabilizado por ressonância. Na sequência, é adicionado outro HO• para produzir o 

composto PD3. 

 

Figura 21: Mecanismos iniciais propostos para a degradação do CFC. 

   

Fonte: Autor, 2017. 
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5.2. Água superficial – água do Rio Uberabinha 

 

5.2.1. Caracterização da água do Rio Uberabinha 

 

A amostra de água do Rio Uberabinha que abastece a estação de tratamento de água 

Bom Jardim de Uberlândia (água bruta) foi coletada para simular uma contaminação real com 

o CFC. Os parâmetros físico-químicos referentes à caracterização desta matriz estão 

apresentados na Tabela 8.  

A água de rio apresenta uma composição complexa, caracterizada pela presença de 

matéria orgânica e de íons inorgânicos, com destaque para a presença de bacilos de origem 

fecal (coliformes) e de íons cloreto, nitrato, sulfato e ferro total dissolvido (Tabela 8). Por 

outro lado, os valores registrados referentes à turbidez, ao odor e à cor são consequência direta 

da complexidade da composição desta matriz. No entanto, o conhecimento sobre a composição 

da matriz é de extrema importância, visto que muitos deles podem interferir no processo de 

degradação. 
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Tabela 8: Parâmetros físico-químicos referentes à caracterização da água de rio (bruta), 

coletada na ETA Bom Jardim. 

Análise Resultado 

DBO (mg L-1) 3,70 

Óleos e graxas (mg L-1) <10,00 

Oxigênio dissolvido (mg L-1) 8,10 

pH* 5,8 

Sólidos totais dissolvidos (mg L-1) <10,00 

Turbidez (NTU) 5,80 

Coliformes termotolerantes (UFC mL-1) 363,00 

Cloreto (mg L-1) 1,39 

Ferro total dissolvido (mg L-1) 0,50 

Fluoreto (mg L-1) <0,05 

Fósforo (mg L-1) <0,05 

Nitrato (mg L-1) 0,94 

Nitrito (mg L-1) <0,03 

Nitrogênio amoniacal (mg L-1) <0,20 

Sulfato (mg L-1) 0,82 

Sulfeto de hidrogênio (mg L-1) <0,002 

Cor verdadeira (UC) 3,00 

Gosto Presença 

Odor Presença 

Clorofila a (μg L-1) 2,67 

Alcalinidade (mg L-1 CaCO3)
* 22 

Condutividade (μS cm-1)* 7,2 

DQO (mg L-1)* 13 

*Determinado em nosso laboratório 

NTU: Unidade Nefelométrica de Turbidez; 

UC: Unidade de cor; 

UFC: Unidade Formadora de colônia. 

Fonte: BIOÉTICA AMBIENTAL. 
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 A determinação cromatográfica do CFC foi feita com base no método analítico avaliado 

para os experimentos com água deionizada. Contudo, foi feita uma nova curva analítica de 

calibração (Figura 22) para determinação do fármaco nesta matriz, nas mesmas condições 

experimentais. 

 

Figura 22: Curva analítica de calibração para quantificação do CFC em água de rio. 
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Fonte: Autor, 2017. 

 

 Comparando os valores do LD e do LQ do CFC nas duas matrizes (água deionizada e 

água de rio) (Figuras 7 e 22), uma sensibilidade 2 vezes menor foi obtida para água de rio, o 

que é justificado pela composição dessa matriz (Tabela 8). 

 

5.2.2. Influência da concentração da espécie FeOx na degradação do CFC  

 

 O complexo FeOx foi a melhor espécie de ferro na degradação do CFC em água 

deionizada, sendo possível degradar eficiente o CFC em pH inicial 6,0. Neste contexto, e 

considerando o pH natural desta matriz (5,8), inicialmente foi avaliada a influência da 

concentração (16, 32, 48 e 64 μmol L-1) de FeOx na degradação do CFC na presença de 44 

μmol L-1 de H2O2 em pH natural da matriz (5,8). 
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Figura 23: Influência da concentração de FeOx (a) na degradação de CFC, (b) consumo de 

H2O2 e (c) ferro total dissolvido em água do rio pelo processo foto-Fenton. Condições iniciais: 

[CFC] = 2,01 ± 0,09 μmol L-1; [H2O2] = 44 μmol L-1 e pH natural (5,8).  
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Fonte: Autor, 2017. 

 

 Conforme descrito na discussão sobre a influência da concentração de ferro na 

degradação do CFC em água deionizada, a concentração de FeOx teve influência na eficiência 

de degradação do CFC em água de rio (Figura 23a). Neste contexto, foi observado que o 

consumo de H2O2 (Figura 23b) e a eficiência de degradação aumentaram com o aumento da 

concentração de FeOx de 16 para 32 e 48 μmol L-1, sendo que de 48 para 64 μmol L-1, não 

houve uma diferença significativa na eficiência e no decaimento da concentração do fármaco 

(Figura 23a). Isso pode ser explicado pelo fato do excesso de ferro atuar como sequestrador de 

radicais hidroxila (Eq. 15). Além disso, a absorção da radiação pelo ferro ocorre até uma certa 

concentração de ferro. Em excesso, ele passa a limitar a penetração de radiação.  

A utilização de 48 e 64 μmol L-1 de FeOx foi responsável por 89% de degradação do 

CFC, contra 36 e 70% utilizando 16 e 36 μmol L-1, respectivamente. Foi também observada 

uma semelhança na cinética das reações com 48 e 64 μmol L-1 e, por isso, foi escolhida a menor 
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concentração (48 μmol L-1) como a melhor a ser utilizada para os próximos experimentos de 

degradação do CFC. 

 

5.2.3. Influência do H2O2 e do excesso de ligante na degradação do CFC  

 

 À semelhança dos experimentos em água deionizada, a avaliação das concentrações (44, 

60 e 88 μmol L-1) de H2O2 foi feita a fim de determinar a melhor concentração deste peróxido 

para a melhor eficiência de degradação do CFC em água de rio (Figura 24). 

 

Figura 24: Influência da concentração do H2O2 na (a) degradação do CFC e (b) consumo de 

H2O2 em água de rio por processo foto-Fenton. Condições iniciais: [CFC] = 2,01 ± 0,09 μmol 

L-1; [FeOx] = 48 μmol L-1 e pH natural (5,8).  
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Fonte: Autor, 2017. 

 

 Os valores das concentrações avaliadas de H2O2 mostraram-se eficientes na degradação 

do CFC, tendo sido obtida degradação mínima e máxima de 89 e 95%, respectivamente (Figura 

24a). O aumento da concentração de H2O2 de 44 para 60 μmol L-1 não causou sinergismo na 

eficiência de degradação (Figuras 24a), tendo sido observado que a utilização de 88 μmol L-1 

de H2O2 permitiu a obtenção de 95% de degradação do CFC contra 89% obtido usando 44 e 60 

μmol L-1 de H2O2. No entanto, esta pequena diferença não justifica o uso da maior concentração 

de H2O2, sendo escolhida e utilizada nos próximos experimentos a concentração de 44 μmol L-

1 H2O2. 

Na sequência, foram feitos experimentos visando evitar a precipitação de ferro, visto 

que durante o processo foto-Fenton ocorre a fotólise do FeOx e a concentração de ferro 

dissolvido em solução diminui (Figura 23c). Assim, foram feitos novos experimentos com 
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adições do ligante oxalato somente em 10 minutos num dos experimentos e, no segundo, em 10 

e 20 minutos, considerando a razão molar ferro/oxalato 1:3 (Figura 25). 

 

Figura 25: Influência do excesso de ligante na (a) degradação do CFC, (b) consumo de H2O2 

e (c) ferro total dissolvido em água de rio por processo foto-Fenton: Condições iniciais: [CFC] 

= 2,01 ± 0,09 μmol L-1; [FeOx] = 48 μmol L-1; [H2O2 = 44 μmol L-1 e pH natural (5,8). 
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Fonte: Autor, 2017. 

 

 Conforme descrito nos resultados sobre a degradação do CFC em água deionizada 

(Figura 14a), o controle da relação ferro/oxalato é essencial para alcançar uma melhor eficiência 

da degradação do CFC em condições quase neutras e, com base na figura 25a, este controle 

mostrou-se também essencial para a degradação do CFC em pH natural da água de rio. 

 A adição de 144 μmol L-1 de oxalato em 10 minutos contribuiu para melhor eficiência 

de degradação do CFC usando a razão molar ferro:oxalato 1:3, uma vez que a concentração do 

fármaco ficou abaixo do LQ (<0,24 μmol L-1) após 30 min de irradiação (Figura 25a). As 

adições de 144 μmol L-1 de oxalato em 10 e 20 min, não resultaram em um sinergismo quando 
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comparado aos resultados obtidos na ausência de excesso do ligante (Figura 25a). Isso é 

justificado conforme descrito no item 5.1.4., o excesso de oxalato não é complexado 

completamente com íons férricos em solução e, portanto, o excesso de oxalato compete com 

CFC por radicais hidroxila, reduzindo a sua degradação (SOARES et al., 2015). Por outro lado, 

a maior eficiência de degradação do CFC (Figura 25a) e a maior disponibilidade do ferro total 

dissolvido (Figura 25c) durante a degradação do CFC com a adição de 144 μmol L-1 de oxalato 

em 10 minutos, sugere que os íons oxalato complexam completamente com íons férricos e, 

posteriormente, ocorre a geração de íons Fe2+ que, dependendo da disponibilidade da 

concentração do H2O2, permitem uma nova produção de radicais hidroxila (Figura 25b) e a 

consequente melhoria na eficiência de degradação do fármaco. 

 

5.2.4. Avaliação da toxicidade para a bactéria Vibrio fischeri   

 

 Após a definição da melhor condição experimental para a degradação do CFC em água 

de rio e, com o objetivo de monitorar a evolução da toxicidade para a bactéria V. fischeri, foram 

realizados quatro experimentos (Figuras 26a e b), sendo dois de degradação do CFC sob 

radiação artificial e solar e outros dois de degradação apenas dos componentes da matriz de rio, 

também sob radiação artificial e solar (Figura 26b), todos usando a melhor condição 

experimental previamente definida. Para os experimentos sob radiação artificial, as amostras 

foram coletadas em 5, 15 e 30 minutos, acumulando-se nesse intervalo, uma dose de energia 

UVA de 5,9, 18,7 e 37,6 kJ m-2, respectivamente (Figura 26a e b), e, sob radiação solar, as 

amostras foram coletadas após atingir a mesma dose de energia UVA obtida sob radiação 

artificial (Figura 26a e b). 
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Figura 26: Perfil de (a) degradação do CFC e (b) inibição para a bactéria V. fischeri durante o 

tratamento foto-Fenton sob radiação artificial e solar. Condições iniciais: [CFC] = 2,01 ± 0,09 

μmol L-1; [FeOx] = 48 μmol L-1; [H2O2] = 44 umol L-1; pH = 5,8. 
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 À semelhança da degradação do CFC sob radiação artificial e solar em água deionizada, 

foi também observada durante a degradação do mesmo fármaco em água de rio, sendo obtida 

uma degradação mais rápida sob radiação solar quando comparada à radiação artificial, 100% 

contra 90% de degradação após 18,7 kJ m-2 (Figura 26a). Este comportamento deve-se à 

absorbância da espécie FeOx e à diferença dos espectros de emissão das lâmpadas e do sol, 

conforme descrito no item 4.1.5. 

 Foi observado que a toxicidade somente da matriz (água de rio) é menor quando 

comparada à da matriz na presença do CFC (Figura 26b) e, após adição de FeOx (48 μmol L-1) 

(Figura 26b). 

 Durante a degradação de CFC sob radiação artificial, é possível observar que os PDs 

formados inicialmente em 5,9 kJ m-2 apresentam uma menor toxicidade quando comparado a 

do CFC, haja visto que para esta mesma dose de energia, o mesmo valor de inibição foi obtido 

para o experimento controle na ausência de CFC (Figura 26b). Contudo, com o aumento da 

dose de energia de 5,9 para 37,6 kJ m-2, a toxicidade aumentou e ficou próximo ao valor inicial 

obtido para a solução de CFC (Figura 26b). Comportamento semelhante foi obtido para o 

experimento controle, o que indica que este aumento da toxicidade é devido a degradação dos 

componentes orgânicos da matriz de água de rio e não dos PDs do CFC (Figura 26b). 

 Sob radiação solar também houve a geração de PDs de menor toxicidade, visto que 

praticamente a mesma inibição foi obtida para os experimentos na presença e ausência de CFC 

(Figura 26b). Além disso, a degradação dos componentes da matriz gera intermediários de 

menor toxicidade, contrário ao comportamento observado para os experimentos sob radiação 
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artificial (Figura 26b), o que mostra a viabilidade do uso de radiação solar para o tratamento de 

efluentes reais.  

  

5.3. Água residual - Água de efluente da ETE 

 

5.3.1. Caracterização da Água de efluente da estação de tratamento de esgoto (ETE)  

  

 A amostra da água de efluente da ETE Uberabinha, a qual recebe e trata 95% do afluente 

gerado pela população de Uberlândia, também foi coletada para simular uma contaminação real 

com o antibiótico CFC. Os parâmetros físico-químicos referentes à caracterização desta matriz 

estão apresentados na Tabela 9. Vale ressaltar que a maioria dos parâmetros foram fornecidos 

pelo Departamento Municipal de Água e Esgoto (DMAE) – Uberlândia, MG. 
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Tabela 9: Parâmetros físico-químicos referentes à caracterização do efluente da ETE 

Uberabinha. 

Análise Resultado 

Ácidos voláteis (mg L-1) 33,0 

Alcalinidade de Bicarbonato (mg L-1) 192,0 

Cloreto (mg L-1) 173,8 

pH* 7,7 

Condutividade (μS cm-1)* 846 

DBO (mg L-1) 95 

DQO* (mg L-1) 202 

Fósforo Total (mg L-1) 0,92 

Nitrogênio Amoniacal (mg L-1) 31,7 

Sólidos Suspensos Fixos (mg L-1) 7,0 

Sólidos Suspensos Totais (mg L-1) 27,0 

Sólidos Suspensos Voláteis (mg L-1) 20,0 

Sólidos Sedimentáveis (mL Lh-1) 0,10 

Turbidez (NTU) 55,2 

Alcalinidade (mg L-1 CaCO3)
*  em pH 7,7 269 

Alcalinidade (mg L-1 CaCO3)
* em pH 6,0 84 

Ferro total dissolvido (μmol L-1)* 8,3 

 *Determinado em nosso laboratório 

NTU: Unidade Nefelométrica de Turbidez; 

Fonte: DMAE – Departamento Municipal de Água e Esgoto – Uberlândia, MG. 

 

 A água de efluente apresenta uma composição complexa caracterizada pela presença de 

matéria orgânica e íons inorgânicos, com destaque para bicarbonato, cloreto e sólidos totais 

suspensos e voláteis, os quais podem interferir no processo de degradação. 

 A determinação cromatográfica do CFC foi feita com base no método analítico avaliado 

para os experimentos com as matrizes anteriores (água deionizada e água de rio). Contudo, foi 

feita uma nova curva analítica de calibração (Figura 27) para determinação do fármaco nesta 

matriz, nas mesmas condições experimentais. 
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Figura 27: Curva analítica de calibração para quantificação do CFC em água de efluente da 

ETE.  
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Fonte: O Autor, 2017. 

 

 Comparando os valores do LD e do LQ do CFC nas três matrizes (água deionizada, água 

de rio e de efluente da ETE) (Figuras 7, 22 e 27), uma sensibilidade 2 e 4 vezes menor foi obtida 

respectivamente para água de rio e efluente de ETE quando comparado à água destilada, devido 

a maior complexidade dessas matrizes (Tabelas 8 e 9). 

 

5.3.2. Influência da concentração da espécie FeOx na degradação do CFC 

 

 Os experimentos com a matriz de efluente de ETE foram realizados utilizando 

concentrações maiores de FeOx (32, 48, 64 e 80 μmol L-1) e H2O2 (440 μmol L-1) durante a 

degradação do CFC em pH inicial 7,7 (natural do efluente de ETE) devido à presença de uma 

grande quantidade de espécies orgânicas e inorgânicas presentes nesta matriz (Tabela 9). 

 Embora a quantidade estequiométrica calculada de H2O2 necessária para a oxidação 

completa do efluente seja de 12625 μmol L-1, utilizou-se menor concentração de H2O2, 

considerando que o objetivo do tratamento foto-Fenton proposto neste trabalho foi a degradação 

do CFC presente em baixa concentração (2,01 ± 0,09 μmol L-1) e não a mineralização do 

efluente. 
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Figura 28: Influência da concentração de FeOx na (a) degradação de CFC, (a) consumo de 

H2O2 e (b) ferro total dissolvido em água de efluente da ETE pelo processo foto-Fenton. 

Condições iniciais: [CFC] = 2,01 ± 0,09 μmol L-1; [H2O2] = 440 μmol L-1 e pH natural (7,7). 
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Fonte: O Autor, 2017. 
 

 Nas condições descritas acima, não ocorreu degradação do CFC em 30 min para todas 

as concentrações de FeOx avaliadas (Figura 28a), mesmo após um consumo próximo de 200 

μmol L-1 H2O2 (Figura 28a). Isto pode ser explicado pela carga orgânica elevada (DQO = 202 

mg O2 L
-1 e DBO = 95 mg O2 L

-1), presença de espécies inorgânicas (alcalinidade = 269 mg L-

1 - soma da concentração de íons carbonato, bicarbonato e hidróxido e cloreto = 174 mg L-1) e 

o rápido decaimento na concentração de ferro dissolvido (Figura 28b). 

 A matéria orgânica compete com o CFC por radicais hidroxila, enquanto as espécies 

inorgânicas atuam como sequestradores de radicais hidroxila ou complexam com ferro (DEVI 

et al., 2013; SOARES et al., 2015). Um comportamento semelhante ocorreu durante a 

degradação de fármacos em água fresca simulada contendo uma concentração elevada de 

carbonato, onde foram necessárias altas quantidades de ferro para melhorar a eficiência 

(KLAMERTH et al., 2009). Portanto, o alto valor de alcalinidade em pH 7,7 da matriz deve-se 

à presença de íons bicarbonato e carbonato, os quais atuam como sequestradores de radicais 

hidroxila, competindo especialmente com o CFC por radicais hidroxila (KLAMERTH et al., 

2009) diminuindo significativamente a eficiência de degradação do antibiótico (Eq. 32 e 33). 

 

     HO• + HCO3
- → H2O + CO3

-•                                     (32) 

     HO• + CO3
2- → OH-  + CO3

-•                                      (33) 

 

 Por outro lado, embora os íons cloreto possam sequestrar os radicais hidroxíla, a baixa 

concentração no efluente (174 mg L-1, equivalente a 4,5 mmol L-1 - Tabela 9) sugere que estes 
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não interferem no processo de degradação, sugere que não interfira no processo de degradação, 

uma vez que os efeitos prejudiciais significativos geralmente são observados acima de 30 mmol 

L-1 (MARSON et al., 2017). 

 Em relação ao valor inicial do pH 7,7, a presença de complexos de FeOx solúveis ocorre 

até pH 7,0, uma vez que, acima deste valor de pH, o ferro está maioritariamente como Fe(OH)3, 

que tende a precipitar devido a baixa solubilidade em água (DOUMIC et al., 2015), observado 

desde o início da reação, para todas as concentrações de FeOx avaliadas (Figura 28b). 

 Com o objetivo de aumentar a eficiência de degradação do CFC, um novo experimento 

foi realizado após o ajuste do pH do efluente para 6,0 (um valor de pH viável para o tratamento 

em grande escala), uma vez que a redução do valor do pH permite a eliminação de espécies de 

carbonato e a presença de espécies solúveis de FeOx (Figura 29c). Neste pH, a alcalinidade 

diminuiu de 269 para 84 mg L-1. 

 Além disso, foram avaliadas altas concentrações de FeOx (48 a 192 μmol L-1), bem 

como de H2O2 (1500 μmol L-1), uma vez que anteriormente foi obtido um consumo próximo de 

200 μmol L-1 H2O2 sem degradação do CFC (Figura 28a). 
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Figura 29: Influência da concentração de FeOx na (a) degradação de CFC, (b) consumo de 

H2O2 e (c) ferro total dissolvido em água de efluente da ETE pelo processo foto-Fenton. 

Condições iniciais: [CFC] = 2,01 ± 0,09 μmol L-1; [H2O2] = 1500 μmol L-1 e pH 6,0. 
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Fonte: O Autor, 2017. 

 

 Pode ser observado que o aumento da concentração de FeOx aumenta 

significativamente o decaimento e eficiência de degradação do CFC (Figura 29a).  

 Para a menor concentração de FeOx utilizada (48 μmol L-1), não houve degradação de 

CFC (Figura 29a). Isso pode ser devido à competição por radicais hidroxila pela matéria 

orgânica ou pelos íons carbonato, uma vez que houve consumo de H2O2 (Figura 29b). Por outro 

lado, o aumento da concentração do FeOx para 96 μmol L-1 proporciona degradação (Figura 

29a), mas após determinado tempo fica constante e isto pode ser devido à fotólise completa do 

FeOx, com consequente precipitação de ferro, visto que a concentração de ferro é reduzida 

significativamente. Aumentando a concentração de FeOx para 144 μmol L-1, a eficiência 

melhora, mas não atinge o LQ em 30 minutos (Figura 29a). Contudo, considerando o perfil e a 

concentração de ferro ainda em solução (Figura 29c), um maior tempo poderia aumentar a 
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eficiência de degradação. O aumento da concentração de FeOx de 144 para 192 μmol L-1 

permitiu um aumento significativo na eficiência de degradação e, neste caso, a concentração do 

CFC ficou abaixo do LQ (< 0,42 μmol L-1) após 25 minutos de tratamento, o que pode ser 

justificado pelo consumo relativamente maior de H2O2 (Figura 29b) e pela maior concentração 

de ferro disponível em solução, quando comparado com o ferro disponível em outras 

concentrações de FeOx testadas (Figura 29c). 

 Estes resultados, permitem inferir que a utilização de altas concentrações de FeOx e de 

H2O2, assim como o ajuste do pH visando a redução da alcalinidade, constituem uma alternativa 

para a degradação de contaminantes orgânicos em águas residuais, pelo processo foto-Fenton. 

 

5.3.3. Avaliação da toxicidade para a bactéria Vibrio fischeri 

 

 Com o objetivo de monitorar a evolução da toxicidade para a bactéria V. fischeri, foram 

realizados quatro experimentos (Figura 30a e b), sendo dois de degradação do CFC sob radiação 

artificial e solar e outros dois de degradação dos componentes da matriz do efluente da ETE 

(Figura 30b), também sob radiação artificial e solar, todos usando a melhor condição 

experimental previamente definida, isto é, usando 192 μmol L-1 de FeOx, 1500 μmol L-1 de 

H2O2 e pH inicial 6,0 (Figuras 29a e b).  

 As amostras tanto para os experimentos sob radiação artificial e solar foram coletadas 

após terem sido obtidas as mesmas doses de energia para os experimentos feitos com a matriz 

de água de rio (Figura 30a e b).  
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Figura 30: Perfil de (a) degradação do CFC e (b) inibição para a bactéria V. fischeri durante o 

tratamento foto-Fenton sob radiação artificial e solar. Condições iniciais: [CFC] = 2,01 ± 0,09 

μmol L-1; [FeOx] = 192 μmol L-1; [H2O2] = 1500 umol L-1; pH = 6,0.  
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Fonte: O Autor, 2017. 

 

 À semelhança do que foi descrito para as matrizes de água deionizada e de rio, ocorreu 

degradação mais rápida do CFC em água de efluente da ETE sob radiação solar quando 

comparada à radiação artificial, atingindo, respectivamente, 100 contra 90% de degradação 

após o acúmulo da dose de energia UVA de 25 kJ m-2 (Figura 30a). As razões sobre este 

comportamento foram detalhadamente descritas no item 5.1.5. 

 Em relação à toxicidade, obteve-se 59% de inibição para a solução inicial de água de 

efluente (Figura 30b) na ausência do CFC, demonstrando que a matriz da água de efluente da 

ETE é tóxica para a bactéria V. fischeri e esses resultados indicam que a matriz contém 

compostos que apresentam inibição para a bactéria. Por outro lado, foi observado que a adição 

de CFC aumenta ainda mais essa inibição. 

 Sob radiação artificial na presença de CFC, a toxicidade diminuiu, mas não tão 

significativamente e isso mostra a geração de PDs com a mesma toxicidade do CFC, uma vez 

que o CFC foi completamente degradado. Isso pode ser confirmado pelos resultados obtidos na 

ausência de CFC, visto que a toxicidade foi menor. 

 Por outro lado, sob radiação solar, os PDs gerados são menos tóxicos que o CFC, haja 

visto que a toxicidade reduziu durante a aplicação do processo foto-Fenton, sendo igual aos 

valores obtidos apenas para a degradação dos componentes da matriz. 

 À semelhança das matrizes da água de rio, a aplicação do processo foto-Fenton em 

matrizes de efluente da ETE sob radiação solar, gerou PDs de menor toxicidade quando 

comparado à aplicação do mesmo processo sob radiação artificial. 
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6. CONCLUSÃO  

 

A degradação do CFC foi influenciada pela composição das matrizes aquosas assim 

como pelas espécies de ferro, sendo obtido melhores resultados de degradação na presença do 

complexo FeOx. Neste contexto, é de extrema importância a avaliação dos parâmetros 

operacionais em escala de laboratório antes de uma aplicação real, visando determinar as 

melhores condições experimentais, haja visto que menores concentrações de FeOx e H2O2 

foram necessárias para degradar completamente CFC em água deionizada quando comparada 

a matriz de efluente de ETE, devido à maior complexidade dessa matriz. 

Também foi observado que o processo foto-Fenton pode ser aplicado eficientemente 

em pH próximo da neutralidade, efetuando adições múltiplas do ligante oxalato durante o 

experimento para evitar a precipitação de ferro, o que viabiliza a aplicação dessa tecnologia 

para o tratamento de matrizes reais, sem a necessidade das etapas de acidificação seguido de 

neutralização.  

Foi possível identificar os PDs (PD1, PD2 e PD3) do CFC em matrizes sintéticas 

durante o processo foto-Fenton por HPLC-MS-Q-TOF para ambas fontes de radiação. Além 

disso, com base nos resultados de toxicidade para a bactéria V. fischeri, o uso de radiação solar 

é mais viável para a degradação de CFC nas diferentes matrizes aquosas, uma vez que foram 

obtidos efluentes de baixa toxicidade para a bactéria V. fischeri. 

Enfim, este trabalho mostra que o uso do processo foto-Fenton utilizando o complexo 

FeOx e radiação solar pode ser uma alternativa de tratamento de águas contendo este composto-

alvo, uma vez que foi totalmente degradado em um curto período de tempo, utilizando reagentes 

de baixo custo, gerou efluente de baixa toxicidade ao ambiente, sendo utilizada radiação solar, 

a qual reduz os custos adicionais com energia. Portanto, considerando as limitações dos 

processos convencionais em remover resíduos de fármacos presentes em ambientes aquáticos 

e, os possíveis efeitos deletérios desencadeados na biota aquática pela presença desses 

compostos em ambientes aquáticos, a aplicação desta tecnologia se mostra bastante inovadora 

e viável. 
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