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RESUMO 

A presença de contaminantes emergentes, como os produtos farmacêuticos, no meio ambiente 
representa uma preocupação significativa devido ao seu uso generalizado e sua descarga 
contínua no meio ambiente. Além disso, o tratamento convencional em estações de tratamento 
de esgoto (ETEs) não pode eliminá-los completamente. Como resultado, fármacos e também 
seus metabólitos podem ser detectados em várias matrizes ambientais. Isso demonstra a 
necessidade de explorar e agregar tecnologias para reduzir ou prevenir a disposição desses 
compostos no meio ambiente. Nesse sentido, soluções baseadas na natureza aliadas a 
tecnologias avançadas, como os processos oxidativos avançados (POAs), constituem uma 
abordagem promissora para fomentar o tratamento e reuso de água, além de proporcionar 
múltiplos benefícios. Portanto, este estudo teve como objetivo utilizar tecnologias avançadas 
na presença de luz artificial (foto-Fenton), ausência de luz (O3, O3/H2O2, Fenton) e radiação 
solar, integrados ou não a wetlands construídos para remover os fármacos cetoprofeno e 
diclofenaco adicionados em efluente anaeróbio pós-tratado por reator UASB de estação de 
tratamento de esgoto. Para otimização dos parâmetros experimentais, foi utilizado 
planejamento experimental fatorial e delineamento composto central. A eficiência dos 
processos foi monitorada por cromatografia líquida de alta eficiência, carbono orgânico total, 
parâmetros físico-químicos e ecotoxicidade em  Artemia sp. e Lactuca sativa. Entre as 
tecnologias avançadas utilizadas como processos isolados,  o foto-Fenton com luz UVA 
apresentou maior eficiência na degradação dos fármacos (97,2 ± 1,65%).  O sistema wetland 
construído combinado com foto-Fenton solar (WC + FFS) apresentou alto desempenho na 
remoção do cetoprofeno (>95%) nos dois processos combinados utilizados (WC+FFS em pH 
3,0 e WC+FFS em pH 6,0) no entanto, WC + FFS em pH 6,0  se apresentou mais vantajoso 
economicamente, notando que a legislação brasileira permite o descarte de efluentes com pH 
entre 5 a 9, eliminando portanto uma etapa do tratamento. O sistema combinado apresentou 
eficiência na redução da toxicidade, apresentando unidade tóxica abaixo de 0,4 para ambos 
bioindicadores, evidenciando que os subprodutos gerados do tratamento não apresentam 
toxicidade. O processo foto-Fenton solar e wetlands construídos são compatíveis e sua 
combinação resulta em um tecnologia inovadora e eficaz para sistemas de tratamento de 
efluentes municipais. 

Palavras chaves: Contaminantes emergentes, foto-Fenton solar, soluções baseadas na natureza, 
ecotoxicidade . 

 

 

 

 

 

 

 

 



ABSTRACT 

The presence of emerging contaminants, such as pharmaceuticals, in the environment is a 
significant concern due to their widespread use and continual discharge into the environment. 
Furthermore, conventional treatment in sewage treatment plants (ETEs) cannot completely 
eliminate them. As a result, drugs and also their metabolites can be detected in various 
environmental matrices. This demonstrates the need to explore and add technologies to reduce 
or prevent the disposal of these compounds in the environment. In this sense, solutions based 
on nature combined with advanced technologies, such as advanced oxidative processes (AOPs), 
constitute a promising approach to promote the treatment and reuse of water, in addition to 
providing multiple benefits. Therefore, this study aimed to use advanced technologies in the 
presence of artificial light (photo-Fenton), absence of light (O3, O3/H2O2, Fenton) and solar 
radiation, integrated or not in wetlands built to remove the drugs ketoprofen and diclofenac 
added in post-treated anaerobic effluent by UASB reactor of sewage treatment plant. To 
optimize the experimental parameters, a factorial experimental design and a central composite 
design were used. Process efficiency was monitored by high performance liquid 
chromatography, total organic carbon, physicochemical parameters and ecotoxicity in Artemia 
sp. and Lactuca sativa. Among the advanced technologies used as isolated processes, photo-
Fenton with UVA light showed the highest efficiency in drug degradation (97.2 ± 1.65%). The 
constructed wetland system combined with photo-Fenton solar (WC + FFS) showed high 
performance in removing ketoprofen (>95%) in the two combined processes used (WC+FFS at 
pH 3.0 and WC+FFS at pH 6.0 ) however, WC + FFS at pH 6.0 was more economically 
advantageous, noting that Brazilian legislation allows the disposal of effluents with a pH 
between 5 and 9, thus eliminating a treatment step. The combined system was efficient in 
reducing toxicity, with toxic units below 0.4 for both bioindicators, showing that the by-
products generated from the treatment are not toxic. The solar photo-Fenton process and 
constructed wetlands are compatible and their combination results in an innovative and 
effective technology for municipal wastewater treatment systems. 

Keywords: Emerging contaminants, solar photo-Fenton, nature-based solutions, ecotoxicity. 
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1 INTRODUÇÃO GERAL  

Águas residuárias são águas contaminadas que devem ser tratadas antes de serem 

transferidas para rios e lagos, a fim de evitar maior poluição das águas superficiais e 

subterrâneas. Ao longo dos anos, é crescente o aumento  dos contaminantes emergentes (CEs) 

em matrizes aquáticas, tendo como principais componentes os produtos farmacêuticos,  

pesticidas, hormônios e toxinas, bem como corantes sintéticos relacionados à indústria (KHAN 

et al., 2022). 

A maioria dos CEs sofrem decomposição em água devido às suas propriedades químicas 

e, através dos ciclos da água, é uma ameaça a vida aquática, ao meio ambiente e aos seres 

humanos (NIKOLAOU, 2013).  

Alguns CEs mostraram interferência na função endócrina do corpo e, portanto, possuem 

impactos negativos no sistema reprodutivo, neurológico, desenvolvimento e imunológico para 

seres humanos e animais (GOMES JÚNIOR et al., 2018; HOUTMAN, 2010). Eles são 

onipresentes em todo o ecossistema, mas são mais frequentemente detectados em águas 

residuárias.  

As tecnologias relacionadas ao tratamento de água não convencional progrediram ao 

longo do tempo à medida que métodos inovadores foram desenvolvidos. As principais 

tecnologias de tratamento podem ser divididas em três categorias: métodos de mudança de fase, 

métodos avançados de oxidação, métodos de tratamento biológico (JUNG et al., 2016; KHAN 

et al., 2021; RODRIGUEZ-NARVAEZ et al., 2017). 

Neste contexto, wetlands construídos (WC) e processos oxidativos avançados (POAs) 

são alternativas que proporcionam a degradação dessas substâncias e podem ser aplicados tanto 

na saída da ETE quanto nas etapas iniciais do tratamento. 

WC e POAs vem sendo extensivamente testados como alternativas de tratamento de 

efluentes como sistemas isolados (DELL’OSBEL et al., 2020; LANCHEROS et al., 2019; 

ORTEGA-GÓMEZ et al., 2016; ÖZENGIN; ELMACI, 2016). Há poucos relatos na literatura 

que utilizaram estes dois sistemas acoplados como alternativa de tratamento de efluente. E 

quando aplicado a tratamento de compostos farmacêuticos o número reduz bruscamente, não 

havendo até este momento nenhum relato no Brasil.  

As soluções baseadas na natureza, como WC, aliadas a tecnologias avançadas 

constituem uma abordagem promissora para fomentar o tratamento e reúso de água nas cidades 

(CASIERRA-MARTINEZ et al., 2020; CASTELLAR et al., 2022; WAGNER et al., 2022). 

Um estudo de Colares e seus colaboradores mostrou que o sistema WC aliado a tecnologia 
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avançada de ozonização possibilitou a remoção eficiente de nutrientes. Além disso, teve  bom 

desempenho para a desinfecção e ecotoxicidade aguda (COLARES et al., 2019). 

A toxicidade dos produtos de transformação formados durante o tratamento de efluentes 

são importantes para avaliar o potencial de implementação de um processo. Muitas vezes, os 

produtos de transformação são tão tóxicos, se não mais, do que os compostos originais. Embora 

a formação do produto de transformação possa ser monitorada, a toxicidade deve ser avaliada 

levando em consideração produtos desconhecidos, o tipo de matriz e a presença de diferentes 

contaminantes (GONG et al., 2017; LASHUK; YARGEAU, 2021) 

De acordo com as pesquisas na literatura, este trabalho é o primeiro a fornecer 

informações sobre os aspectos da degradação do cetoprofeno e diclofenaco em efluente 

anaeróbio pós-reator UASB, com luz negra, utilizando planejamento estatístico de 

experimentos. Também pode ser considerado inédito até este momento, o arranjo utilizado de 

um wetlands construído de fluxo vertical combinado com foto-Fenton solar em pH próximo do 

neutro,  recebendo efluente secundário de uma Estação de Tratamento de Esgoto em escala real. 

 

2 HIPÓTESE 

Tecnologias avançadas e associadas a soluções baseadas na natureza surgem como 

alternativas de tratamento de esgoto. A utilização de processos oxidativos avançados, 

combinados ou não com wetlands construídos,  podem se tornar métodos eficientes  de 

tratamento removendo contaminantes emergentes, melhorando os parâmetros físico-químicos 

e reduzindo a toxicidade do efluente secundário. 

 

 

3 OBJETIVOS GERAIS 

Avaliar o desempenho de tecnologias avançadas e combinadas com Wetland Construído 

para a remoção dos anti-inflamatórios cetoprofeno e diclofenaco em efluente anaeróbio pós-

tratado por reator UASB de estação de tratamento de esgoto. 
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4 REFERENCIAL TEÓRICO 

4.1. Esgotamento Sanitário 

O esgoto sanitário é composto, aproximadamente por 99,99% de água, sendo o restante 

(inferior a 0,01%) matéria orgânica em suspensão, material inorgânico, bem como 

microrganismos (VON SPERLING et al., 2005). 

No Brasil, em média 55% da população possui rede de esgoto e apenas 50,8% recebe 

tratamento (SNIS, 2020). Regiões onde não há sistemas de tratamento necessitam da adoção de 

medidas alternativas para o tratamento e, consequentemente, a destinação adequada dos 

efluentes tratados que forem gerados. Os objetivos do tratamento de esgoto são a proteção da 

saúde pública e do meio ambiente, especialmente dos recursos hídricos. O reúso do efluente 

tratado e a reciclagem dos nutrientes também tem sua importância, como a reciclagem de 

nitrogênio e fósforo presentes no esgoto voltada para a diminuição da produção antrópica de 

fertilizantes (AIYUK et al., 2006; STAZI; TOMEI, 2018). 

São estabelecidos dois tipos de sistemas para tratamento de águas residuárias: o 

tratamento centralizado e o descentralizado. O tratamento centralizado de águas residuárias é 

usado para descrever tecnologias que consistem em um sistema de esgoto coletado de 

residências, pequenas empresas, plantas industriais e instituições, transportando essa mistura 

em constante mudança para uma estação de tratamento de águas residuárias localizada fora dos 

limites da cidade ou vila. Já o sistema descentralizado visa o tratamento das águas residuárias 

no local, fazendo o seu reuso ou enviando para um corpo hídrico próximo (JUNG et al., 2018; 

WANG et al., 2008; WILDERER; SCHREFF, 2000). 

Ainda existem várias regiões no Brasil onde o esgoto doméstico é lançado diretamente 

nos corpos receptores sem nenhum tipo de tratamento. Isso, além de contaminar o corpo hídrico, 

proporciona o contato dos despejos com a população, com a água de abastecimento e irrigação 

(no setor agroindustrial). O tratamento inibe vetores patogênicos e reduz custos no setor da 

saúde pública, além de controlar a poluição e manter o ambiente sustentável (TONETTI et al., 

2018). 

 
4.2. Sistemas de Tratamento Convencionais 

As principais tecnologias de tratamento adotadas no Brasil têm o principal objetivo de  

remoção de matéria orgânica e sólidos por mecanismos biológicos. A escolha do sistema a ser 

adotado depende do nível de tratamento a ser obtido (qualidade requerida para o efluente 

tratado), confiabilidade da tecnologia, características do corpo receptor, clima, área disponível, 
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custos de implantação e de operação, complexidade operacional, disposição do lodo, entre 

outros (Princípios Básicos do tratamento de esgotosVON SPERLING, 2016). Além disso, as 

estações de tratamento a nível primário, secundário e terciário devem apresentar um tratamento 

preliminar, visando a remoção de sólidos grosseiros e areia por mecanismos físicos (VON 

SPERLING, 2016). 

O tratamento preliminar tem o objetivo apenas da remoção dos sólidos grosseiros, 

enquanto o tratamento primário visa a remoção de sólidos sedimentáveis e parte da matéria 

orgânica. Em ambos predominam os mecanismos físicos de remoção de poluentes (LÓPEZ; 

TREMBLY, 2017). Já no tratamento secundário, no qual predominam mecanismos biológicos, 

o objetivo é principalmente a remoção de matéria orgânica e eventualmente nutrientes 

(nitrogênio e fósforo) (DI BIASE et al., 2019). O tratamento terciário objetiva a remoção de 

poluentes específicos (usualmente tóxicos ou compostos não biodegradáveis) ou ainda, a 

remoção complementar de poluentes não suficientemente removidos no tratamento secundário 

(XU et al., 2021). A figura 1 mostra as fases do tratamento preliminar convencional. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Os esgotos, após passarem pelas unidades de tratamento preliminar, contêm ainda os 

sólidos em suspensão não grosseiros, os quais podem ser parcialmente removidos em unidades 

de sedimentação. Uma parte significativa destes sólidos em suspensão é compreendida pela 

matéria orgânica em suspensão. Assim, a sua remoção por processos simples como a 

sedimentação implica na redução da carga de DBO dirigida ao tratamento secundário, onde a 

sua remoção é de certa forma mais custosa (LÓPEZ; TREMBLY, 2017). 

Grade Desarenador 

Medidor 
de vazão 

Fase 
sólida 

Fase 
sólida 

Figura 1. Fluxograma típico do tratamento preliminar. 

Fonte: VON SPERLING, 2016 
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Os tanques de decantação podem ser circulares ou retangulares. Os esgotos fluem 

vagarosamente através dos decantadores, permitindo a que os sólidos em suspensão, possuindo 

uma densidade maior do que a do líquido circundante, sedimentem gradualmente no fundo 

(VON SPERLING, 2016).A figura 2 mostra o tanque de decantação para tratamento primário.  

 

 
 
 
 
 

 

 

O principal objetivo do tratamento secundário é a remoção da matéria orgânica. Os 

processos de tratamento secundário são concebidos de forma a acelerar os mecanismos de 

degradação que ocorrem naturalmente nos corpos receptores. Assim, decomposição dos 

poluentes orgânicos degradáveis é alcançada, em condições controladas, em intervalos de 

tempo menores do que nos sistemas naturais (VON SPERLING, 2016). 

A essência do tratamento secundário de esgotos domésticos é a inclusão de uma etapa 

biológica. Enquanto nos tratamentos preliminar e primário predominam mecanismos de ordem 

física, no tratamento secundário a remoção da matéria orgânica é efetuada por reações 

bioquímicas, realizadas por microrganismos (DI BIASE et al., 2019). A figura 3 mostra um 

esquema simplificado do tratamento secundário. 

 

 
 
 
Bactérias + Matéria Orgânica  
 
 
 

 

 

Existe uma grande variedade de métodos de tratamento a nível secundário, sendo que 

os mais comuns são (a) Lagoas de estabilização e variantes; (b) Lodos ativados e variantes; (c) 

Filtro biológico e variantes; (d) Tratamento anaeróbio; (e) Disposição sobre o solo. Este último 

Novas bactérias 

Água + Gases 

Energia 

Figura 2. Esquema de um decantador primário circular 

Figura 3. Esquema simplificado do metabolismo bacteriano (tratamento secundário). 

Fonte: VON SPERLING, 2016 
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é um misto de tratamento e disposição final, mas é classificado como nível secundário devido 

à atuação de mecanismos biológicos e à sua elevada eficiência na remoção de poluentes (VON 

SPERLING, 1996). 

Entretanto, os métodos de tratamento de esgoto tradicionais geram efluentes com 

qualidade de lançamento que, frequentemente, acabam em desacordo com algum dos 

parâmetros de qualidade estabelecidas pela resolução CONAMA nº 430, de 11 de maio de 2011 

(BRASIL, 2011). 

Ressalta-se que não há um método universal que seja apropriado para remover todos os 

poluentes presentes nos efluentes, devido à diversas variáveis, como o clima, pluviosidade, 

disponibilidade tecnológica, entre outros. Sabe-se que os processos de tratamento empregados 

devem obedecer aos padrões de natureza física, química e biológica, não causando alterações 

indesejáveis na qualidade da água (SANCHES et al., 2021). A escolha da tecnologia dependerá 

do tipo de substância a ser removida, sua composição, concentração e o fluxo de produção do 

efluente, desta forma determinando também, a viabilidade econômica do sistema (YADAV et 

al., 2021). 

Foi realizado um estudo para avaliar a confiabilidade em 166 ETEs no Brasil, com seis 

diferentes tecnologias de tratamento e chegaram a conclusão que poucas estações apresentaram 

desempenhos confiáveis em relação ao cumprimento dos padrões. Oliveira e von Sperling 

(2009) avaliaram também o desempenho de 10 ETEs de reatores UASB operando isoladamente 

e 8 ETEs de UASB com pós-tratamento, sendo que, em geral, a adição de um pós-tratamento 

apresentou melhoria significativa na qualidade do efluente tratado (OLIVEIRA; VON 

SPERLING, 2007, 2008, 2009). 

 

4.3. Principais processos de tratamento de esgoto no Brasil 

4.3.1. Lagoas de Estabilização 

No Brasil as lagoas de estabilização foram introduzidas em 1960, pelo Engenheiro 

Benoit Almeida Victoretti, com a construção das primeiras lagoas de estabilização localizadas 

em São José dos Campos, São Paulo, estas foram projetadas de acordo com o sistema chamado 

australiano, sendo uma lagoa anaeróbia seguida de uma lagoa facultativa, com a finalidade de 

estabelecer parâmetros de projetos para outras lagoas em todo o país (KELLNER e PIRES, 

1998).  

São grandes reservatórios rasos, delimitados por diques e taludes de corte. Nelas 

ocorrem processos naturais sob condições parcialmente controladas, havendo, em 
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consequência, uma redução da matéria orgânica inicial (VON SPERLING, 2002). Quando bem 

projetadas e operadas, podem produzir efluentes com excelentes condições sanitárias. 

As lagoas são muito utilizadas por ser um processo natural de  tratamento  de  esgotos, 

apresentar  baixo  custo  de  manutenção  e  instalação (JÚNIOR et al., 2018). 

Os principais sistemas de lagoas utilizados são: lagoa facultativa, lagoa anaeróbia-facultativa 

(sistema australiano), lagoa aerada facultativa, lagoa aerada-decantação e lagoa anaeróbia-

facultativa seguida de lagoa de maturação (VON SPERLING, 2002). 

 

a) Lagoa Anaeróbia 

A lagoa anaeróbia é o elemento que recebe esgoto bruto que sofreu tratamento 

preliminar. Possui profundidade acima de 3 metros,  tal característica tem a função  de reduzir 

a penetração de oxigênio, com isso o efluente sofre digestão anaeróbia pois o consumo de 

oxigênio é muito superior à produção. (DOS SANTOS, 2007). É esperado que a eficiência da 

DBO seja de 50 a 70% e a alta profundidade também gera uma economia de área, a economia 

na utilização do sistema australiano (anaeróbia-facultativa) é de 45 a 70% em comparação a 

utilização de apenas lagoa facultativa (VON SPERLING, 2002).  

 

b) Lagoa Facultativa 

A utilização  de  lagoas  facultativas  tem  aumentado como  tratamento  de  esgoto 

efluente de processos anaeróbios. Mas, atualmente, ainda se conservam e instalam lagoas  que  

tratam  esgoto  bruto  (com  ou  sem  tratamento  preliminar)  (PERÍGOLO 2004).  

O  termo  facultativo  refere-se  a  uma  mistura  de condições aeróbias e anaeróbias. Na 

camada de cima do volume interno da lagoa, está o meio aeróbico, e na camada de baixo, o 

anaeróbio. A  maior  parte  do  oxigênio  necessário  para  manter  a  camada  superior  em 

condições aeróbias é originada da atividade fotossintética das algas. A outra parte, considerada  

desprezível,  procede  da  reaeração  resultante  do  contato  com  o  ar  e vento na superfície da 

lagoa (VON SPERLING, 1996). O  crescimento  de  algas  nas  lagoas  é  favorecido  pelo  

ambiente  rico  em nutrientes  e  pela  exposição  à  luz  solar,  principais  fatores  de  seu  

metabolismo.  De fato,   em   virtude   da   grande   concentração   de   algas,   as   lagoas   

facultativas apresentam cor esverdeada.  

c) Lagoa de Maturação 
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As lagoas de maturação são projetadas com baixa profundidade quando comparadas as 

demais lagoas. Neste tipo de lagoa, o foco é a redução dos organismos coliformes. Por ser rasa, 

o processo biológico predominantemente é o aeróbio que pela ação da luz solar, que atinge a 

maior parte do seu volume, ocorre o processo de eliminação dos organismos patogênicos 

através da radiação ultravioleta. A baixa profundidade também é responsável pelo elevado pH, 

por consequência da alta atividade fotossintética, e também pela elevada concentração de 

Oxigênio Dissolvido (JORDÃO; PESSÔA, 2011). 

 

4.3.2. Lagoas Aeradas 

As lagoas aeradas apareceram da necessidade de se diminuir a área necessária para o 

tratamento, comparadas com as lagoas de estabilização. Porém, dependem da introdução 

artificial do oxigênio requerido pelos organismos decompositores da matéria orgânica solúvel 

e finamente particulada. A energia de aeração, também, possibilita a manutenção da massa 

líquida em total suspensão, e a consequente formação de flocos biológicos, para posterior 

separação na unidade seguinte de sedimentação. A remoção de lodo ocorre em períodos de 

poucos anos. Nas lagoas aeradas são admitidas profundidades de até 3,0 m, definidas em função 

da aplicação dos dispositivos de aeração e mistura (NUVOLARI, 2011). 

A dificuldade para o emprego de lagoas aeradas é o custo com energia elétrica para 

manutenção dos aeradores. Por outro lado, existem estudos relativos a operação de sistemas de 

tratamento de esgotos domésticos compostos por lagoas aeradas seguidas de lagoas de 

decantação, conduzida de forma a racionalizar o consumo de energia elétrica, gerando redução 

na conta mensal (BRITO et al., 2015). 

 

4.3.3. Reatores UASB 

O reator de manta de lodo de fluxo ascendente é conhecido como reator UASB devido 

ao seu nome em inglês (Upflow Anaerobic Sludge Blanket). Sua configuração permite o 

tratamento de altos volumes de efluente com um curto tempo de detenção hidráulica (IOPP; 

MENDES, 2020; RODRIGUES et al., 2016). 

Os reatores UASB se destacam no tratamento de águas residuárias em alguns países de 

clima quente, seja como unidades únicas, ou seguido por alguma forma de pós-tratamento 

(VON SPERLING e CHERNICHARO, 2005). Nestes reatores a biomassa cresce dispersa no 

líquido, e não aderida a um meio suporte, como no caso de filtros anaeróbicos. Quando a 
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biomassa aumenta começa a formar pequenos grânulos, que são resultado da aglutinação de 

vários microrganismos, o que nem sempre acontece com esgotos domésticos. Esta granulação 

é importante para aumentar a eficiência do sistema. (CARVALHO et al., 2021; SOUSA et al., 

2018). 

 

4.3.4. Lodos Ativados 

O sistema de tratamento de esgotos por lodos ativados foi concebido no Reino Unido, 

por Ardern e Lockett, em 1914. A primeira versão do sistema era por tanques que operavam 

com ciclos de enchimento e esvaziamento, similares aos reatores de batelada sequenciais atuais. 

Posteriormente foi concebida a versão de fluxo contínuo, mais utilizada atualmente.  

As seguintes unidades são parte integrante da etapa biológica do sistema de lodos 

ativados   

• tanque de aeração (reator)  

• tanque de decantação (decantador secundário)  

• recirculação de lodo 

O sistema de lodos ativados é amplamente utilizado mundialmente para o tratamento de 

despejos domésticos e industriais, em situações em que são necessários uma elevada qualidade 

do efluente e reduzidos requisitos de área. No entanto, o sistema de lodos ativados inclui um 

índice de mecanização superior ao de outros sistemas de tratamento, implicando uma operação 

mais sofisticada e maiores consumos de energia elétrica (VON SPERLING, 2016). 

 

4.4. Legislações Pertinentes 

Para efeitos de padrões de qualidade da água em corpos d’água e efluentes, foram 

estabelecidos padrões de lançamento no corpo receptor, os padrões de qualidade do corpo 

receptor e os padrões ou as diretrizes de qualidade para determinar o uso do efluente tratado 

(VON SPERLING et al., 2005). 

Segundo Sperling e colaboradores (2005), “os padrões nacionais são definidos por cada 

país, têm status de lei e são baseados nas características específicas do país. Dependendo da 

estrutura política do país, padrões regionais podem também existir para cada estado ou outra 

forma de divisão política”. No Brasil os padrões são estabelecidos conforme o âmbito nacional, 

estadual e municipal.  
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No Brasil, no que compete ao monitoramento da qualidade das águas superficiais e ao 

lançamento de efluentes, em âmbito federal, constam-se as Resoluções CONAMA n° 357, de 

17 de março de 2005, CONAMA n° 430, de 13 de maio de 2011. Estas dispõem sobre as 

condições e padrões de qualidade das águas superficiais e do lançamento de efluentes, 

respectivamente (BRASIL, 2005, 2011). 

Conforme a Resolução nº 357/2005 do Conselho Nacional do Meio Ambiente 

(CONAMA), no Artigo 34, Parágrafo 1º, estabelece que o efluente não deverá causar ou possuir 

potencial para causar efeitos tóxicos aos organismos aquáticos no corpo receptor, de acordo 

com os critérios de toxicidade estabelecidos pelo órgão ambiental competente (BRASIL, 2005). 

De acordo ao Capítulo I, Art. 2°, inciso XXI da Resolução CONAMA n° 357/2005 

(BRASIL, 2005), os ensaios ecotoxicológicos são desempenhados com intuito de determinar o 

efeito deletério de possíveis agentes físicos ou químicos, a variados organismos aquáticos. 

Deste modo, tais ensaios tornam-se ferramentas legais para o monitoramento da qualidade das 

águas (Art. 8º, parágrafo 4º do Capítulo III). A análise microbiológica deve ser realizada a partir 

da identificação dos coliformes termotolerantes, obedecendo os padrões de qualidade de 

balneabilidade previstos na Resolução CONAMA nº 274/2000. As análises físico-químicas 

deverão obedecer aos padrões estabelecidos no Art. 14 da Seção II do Capítulo III (BRASIL, 

2000). 

Por sua vez, em relação a ecotoxicologia, a Resolução CONAMA nº 430/2011, 

conforme Art. 18, estabelece que o efluente lançado nos corpos receptores não deverá causar, 

ou possuir potencial causador, de efeitos deletérios no corpo receptor, conforme critérios de 

ecotoxicidade a serem estabelecidos por órgão ambiental competente. Ainda, segundo Art. 23, 

os efluentes provenientes de sistemas de tratamento de esgotos sanitários poderão ser alvo de 

ensaios ecotoxicológicos, nas circunstâncias de interferência de efluentes potencialmente 

tóxicos ao corpo receptor, a critério do órgão ambiental competente (BRASIL, 2011). 

Em esfera estadual, no que concerne os ensaios ecotoxicológicos, microbiológicos e 

físico-químicos, encontra-se a Deliberação CECA/MS nº 36 de 27 de junho de 2012, que dispõe 

sobre a classificação das águas superficiais e padrões de lançamento de efluentes no âmbito do 

estado de Mato Grosso do Sul, e estabelece que as possíveis interações entre substâncias, bem 

como a presença de contaminantes, passíveis de causar danos ao seres vivos, deverão ser 

investigados através da realização de ensaios ecotoxicológicos, ou outros métodos 

reconhecidos cientificamente (Art. 7º, parágrafo 2º do Capítulo III) (MATO GROSSO DO 

SUL, 2012). 
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Muitos contaminantes emergentes, como medicamentos, ainda não são completamente 

regulamentados. Algumas medidas específicas são exigidas pela legislação europeia (Directive 

2008/105/CE) para 45 substâncias prioritárias dentro do grupo dos contaminantes emergentes 

que possuem alta incidência em águas residuárias, tendo em vista o grande número de 

substâncias classificadas como contaminantes emergentes. Os contaminantes prioritários são 

caracterizados pela alta toxicidade, alta persistência ambiental e alta hidrofobicidade (MARTÍ 

et al., 2011; VYSTAVNA et al., 2018). 

 

4.5. Contaminantes Emergentes (CEs) 

Poluentes orgânicos são derivados de qualquer composto químico orgânico presente 

numa variedade de produtos comerciais como medicamentos, produtos de higiene, agrotóxicos, 

pesticidas, hormônios, ou ainda qualquer microrganismo, que possam ser encontrados em 

matrizes ambientais e biológicas (MONTAGNER et al., 2017). A descarga descontrolada de 

tais substâncias no ambiente supera a capacidade de autodepuração e contribui para o acúmulo 

de alguns desses contaminantes em diferentes níveis ambientais, podendo levar a efeitos 

potencialmente prejudiciais para os ambientes aquáticos e saúde humana (CHEN et al., 2020).  

Podem estar presentes poluentes como metais pesados, substâncias químicas sintéticas, 

provenientes de diversas fontes, que podem estar solubilizadas ou sorvidas nos sólidos de lodo 

de esgoto (ELALAMI et al., 2019; PARAÍBA; SAITO, 2005). Nesta gama de poluentes, 

existem os poluentes orgânicos persistentes, que se tornaram onipresentes no ambiente global 

devido à sua persistência e transporte de longo alcance (BITTENCOURT et al., 2016; JEONG 

et al., 2020). 

Os poluentes orgânicos persistentes (POPs) são compostos orgânicos sintéticos, 

conhecidos pela alta persistência ambiental, hidrofobia, toxicidade e efeitos colaterais, além de 

apresentarem alta estabilidade química, fotoquímica e taxa de biodegradação muito lenta, 

suscetíveis à bioacumulação e biomagnificação ao longo das cadeias tróficas, causando efeitos 

adversos à saúde humana e ao meio ambiente. Combinado a essa persistência, a propriedade de 

serem semivoláteis, permite que sejam transportados para áreas distantes da fonte, o que faz 

com que possam ser encontrados mundialmente (JEONG et al., 2020; PI et al., 2018). 

Contaminantes emergentes (CEs) ou poluentes orgânicos emergentes referem-se a 

qualquer composto químico presente numa variedade de produtos comerciais que não são 

usualmente monitorados ou que ainda não possuem legislação regulatória correspondente, mas 

que apresentam risco potencial à saúde humana e ao meio ambiente. Ao contrário dos POPs, 

não necessitam ser persistentes para causar efeitos negativos devido à entrada contínua desses 
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compostos no meio ambiente, como resultado de processos industriais, descarte de produtos 

comerciais ou ainda por sua excreção na forma não metabolizada ou metabolizada, sendo 

lançados diretamente nos corpos d’água ou na rede de esgotos (DA SILVA; COLLINS, 2011; 

MONTAGNER et al., 2017). 

Os CEs são contaminantes que apareceram recentemente e, não existe uma legislação 

que determina a concentração máxima permitida de cada um deles para que o efluente possa 

ser corretamente descartado em um compartimento aquático (STARLING et al., 2019). Por 

esta razão, mesmo em países com saneamento adequado, contaminantes emergentes são 

comumente encontrados em rios, lagos e outras águas superficiais e eventualmente na água 

potável (KASPRZYK-HORDERN et al., 2008; ORT et al., 2010; PAL et al., 2010; 

STACKELBERG et al., 2007). Por outro lado, nos países em desenvolvimento, o lançamento 

de esgoto bruto ainda é uma importante fonte de contaminação, principalmente quando as águas 

receptoras também são utilizadas como fontes de abastecimento de água da população. 

Os efeitos que os contaminantes emergentes podem ter na vida selvagem e na saúde 

humana não são totalmente conhecidos, mas alguns estudos mostraram que eles podem atuar 

como disruptores endócrinos, causando a feminização dos peixes machos e responsáveis por 

alterações no sistema imunológico da vida selvagem. Em humanos, os possíveis efeitos incluem 

o aumento da incidência de câncer de mama, testículo e próstata, redução da contagem de 

espermatozoides, infertilidade e endometriose (GAVRILESCU et al., 2015; SUMPTER; 

JOHNSON, 2005; WARING; HARRIS, 2005).    

No Brasil, a regulamentação de contaminantes emergentes exige um compromisso entre 

pesquisadores e autoridades reguladoras. Em um país com cerca de 200 milhões de habitantes, 

o percentual de domicílios com acesso ao sistema de tratamento de esgoto não ultrapassa 50%, 

e grande parte do esgoto coletado não recebe tratamento adequado antes de seu lançamento nos 

mananciais. Essa é uma situação preocupante, pois a ineficiência do saneamento compromete 

a saúde da população e causa danos ao meio ambiente, principalmente ao solo e às águas de 

mananciais (FROEHNER et al., 2010).  

Para uma boa qualidade da água é necessário um tratamento avançado para a eliminação 

adequada de vários poluentes não regulamentados. Ao contrário, a maior parte da Estação de 

Tratamento de Água (ETA) opera com processos convencionais como coagulação, floculação, 

sedimentação, filtração e desinfecção com produtos à base de cloro (VON SPERLING, 1996). 

A eliminação desses contaminantes emergentes durante o tratamento de águas residuárias e 

água potável não é satisfatória, portanto, o controle do tratamento aprimorado deve ser rigoroso 
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para garantir que a proporção desses microcontaminantes removidos seja a mais alta possível. 

(MONTAGNER et al., 2017). 

Com relação ao controle de CEs em estações de tratamento de efluentes municipais no 

Brasil, estudos mostram que estações de tratamento convencionais (até o estágio de tratamento 

secundário), quando existentes, não são eficazes para a remoção desses compostos. Resultados 

recentes indicam contaminação persistente de águas superficiais e reservatórios após o descarte 

de efluentes tratados e também devido ao lançamento ilegal de efluentes não tratados. Portanto, 

como prioridade urgente, a infraestrutura de saneamento e o monitoramento devem ser 

melhorados no Brasil a fim de evitar o lançamento desses compostos diretamente nas águas 

superficiais sem tratamento (DE ARAUJO et al., 2020).  

A preocupação ao impacto ambiental causado por estes contaminantes se reflete nas 

publicações que tem mostrado um crescimento exponencial no número de estudos sobre essa 

classe de poluentes da água (Fig. 4). 

 

Figura 4. Número de artigos científicos anuais sobre o tema “Contaminantes Emergentes 

(CEs)”, que podem ser encontrados em uma pesquisa bibliográfica no ScienceDirect.       

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

1) https://www.sciencedirect.com/emerging contaminants 

2) https://www.sciencedirect.com/emerging contaminants and wastewater 

3) https://www.sciencedirect.com/emerging contaminants and wastewater and advanced oxidation process 

Fonte: Própria autora. 
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Na figura 4 é apresentado um histograma do número de publicações (desde 2000) em 

função dos anos. As palavras chave usadas na construção deste gráfico foram “emerging 

contaminants, wastewater e advanced oxidation process” e a base de dados utilizada foi o 

ScienceDirect. Acessado em 25/07/2022. 

Entre os processos avançados capazes de degradar esses CEs, os processos de oxidação 

avançada (POAs) que são capazes de degradar quase qualquer molécula orgânica através da 

geração de radicais hidroxila, são uma opção particularmente atraente. Quando a remoção de 

CEs é o alvo do tratamento, tempos de reação na ordem de dezenas de minutos são suficientes 

para remover 80% de CEs em efluentes reais de ETE (SORIANO-MOLINA et al., 2019). 

 

4.6. Fármacos  

Os compostos farmacêuticos, são responsáveis até hoje por prolongar a expectativa de 

vida, curar muitas doenças e melhorar a qualidade de vida das pessoas. (CARPENTER; 

HELBLING, 2018; WILKINSON et al., 2017). Foram desenvolvidos para uma atividade 

específica em um organismo alvo e diferem de outros produtos químicos industriais em muitas 

características, possuem suas estruturas químicas complexas, com uma grande variedade de 

estruturas, formas, massas moleculares e funcionalidades, e consistindo de compostos polares 

com mais de um grupo ionizável (KÜMMERER, 2004; LU et al., 2019).  

Os produtos farmacêuticos também podem exibir propriedades e um grau de ionização 

que depende do pH do meio, e ter propriedades lipofílicas, enquanto alguns também podem ter 

solubilidade em água moderada. Eles também compartilham a capacidade de persistir na 

natureza, acumulam-se em algumas formas de vida e permanecem biologicamente ativos 

(CUNNINGHAM, 2004; DÍEZ et al., 2018; WANG, H. et al., 2018). 

Vem sendo encontrados nos efluentes das ETES e, consequentemente, nas águas 

superficiais. Este fato pode estar relacionado ao alto consumo desses compostos e descarte 

inadequado em virtude ao modo de vida das sociedades modernas, caracterizada pelo 

envelhecimento da população e pela prática da automedicação (AHMED et al., 2017; PARIDA 

et al., 2021; WANG, H. et al., 2018). 

A automedicação é uma prática comum entre a população brasileira. Devido a essa 

cultura de automedicação, o Brasil há anos vem ocupando os primeiros lugares no ranking de 

países que mais consomem medicamentos no mundo. Além disso, a prática contribui 
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diretamente para o surgimento de superbactérias resistentes a medicamentos pelo uso abusivo 

de antibióticos  (MATHIAS et al., 2019; SERENO et al., 2020). 

 Após consumidos, tais compostos são parcialmente metabolizados e posteriormente 

excretados junto às fezes e urina. Desta forma, alcançam as ETEs onde são tratados, 

simultaneamente, com os demais constituintes orgânicos e inorgânicos dos efluentes 

domésticos (TAMBOSI et al., 2010).   

No entanto, conforme descrito por (BILA; DEZOTTI, 2003), em torno de 50% a 90% 

da dosagem de um fármaco pode ser excretada de forma inalterada e podem permanecer 

estáveis mesmo após submetidos aos tratamentos convencionais (GEBHARDT; SCHRÖDER, 

2007). Ainda que em baixas concentrações, esses resíduos biologicamente ativos podem ser 

tóxicos, ocasionando impactos nocivos à biota aquática, podendo causar alterações na 

biodiversidade e no equilíbrio de ecossistemas existentes (MELO et al., 2009). De acordo 

com (PETROVIĆ et al., 2003),  os fármacos não precisam persistir no meio ambiente para 

causar efeitos negativos uma vez que são encontrados em matrizes ambientais e biológicas em 

concentrações baixas, na ordem de ng L-1 e  µg L-1, mas são potencialmente capazes de causar 

efeitos adversos ecológicos e sobre a saúde humana (DA SILVA; COLLINS, 2011; DE 

AQUINO et al., 2013).  

Dentre as principais classes de maior consumo mundial destacam-se os analgésicos, 

anti-inflamatórios, antibióticos, drogas psiquiátricas, reguladores lipídicos, anti-hipertensivos, 

contraceptivos hormonais e meios de contraste de raios-x (DA SILVA; COLLINS, 2011; 

JIANG et al., 2013; PETROVIĆ et al., 2003). Anti-inflamatórios não esteroides (AINES) são 

alguns dos medicamentos detectados com frequência no ambiente, devido ao seu uso 

prolongado na assistência à saúde humana e animal (KOLTSAKIDOU et al., 2019). Entre eles 

temos o cetoprofeno (ALKIMIN et al., 2020), e o diclofenaco (SATHISHKUMAR et al., 2020) 

que são indicados para diminuição da dor e da inflamação, e que vêm sendo utilizados pela 

população há décadas em vários países (MANOUSI et al., 2020).  

O cetoprofeno (ácido (RS)-2-(3-benzoil-fenil) propanóico; C16H14O3) (CET) é um ácido 

propiônico com efeito analgésico e antipirético. Administrado para tratamento de doenças 

reumáticas e para dor pós-operatória, entre outras indicações,   dentre os anti-inflamatórios é 

um dos mais significantes compostos em níveis de contaminação ambiental (AHMED, 2017). 

A degradação do CET ocorre principalmente pela perda do grupo carboxila. A estrutura 

química do CET está ilustrada na figura 5.  
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Figura 5. Estrutura química do cetoprofeno (CET) 

Figura 6. Estrutura química do diclofenaco (DCF) 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: própria autora 

O diclofenaco (ácido 2-(2,6-diclorofenilamino)fenilacético; C14H10Cl2NO2) (DCF) um 

anti-inflamatório não esteroidal (AINE), derivado do ácido fenilacético comumente usado 

como agente analgésico, antiartrítico e antirreumático, ainda é um dos fármacos frequentemente 

detectados no ambiente aquático (RIZZI et al., 2019). A figura 6 ilustra a estrutura química do 

DCF. 

 

 

 

 

Fonte: própria autora 

 

A degradação do DCF ocorre inicialmente pela perda do cloro,  seguida da ciclização e 

formação de ácido acético. Este subproduto já foi detectado em vários estudos de 

fotodegradação do DCF durante sua exposição a luz solar e fotólise com luz UV artificial.   

(AGÜERA et al., 2013; KEEN et al., 2013). Entre 1990 e 2000, o DCF foi considerado 

responsável pelo declínio > 90% na população de três espécies de abutres em todo o 

subcontinente indiano. As aves sofreram de insuficiência renal após se alimentarem de gado 

morto previamente tratado com DCF (GREEN et al., 2004). Acredita-se que as principais 

causas sejam o reaproveitamento do diclofenaco para uso humano para uso em gado e o uso 

veterinário de cinco outros anti-inflamatórios não esteroides (aceclofenaco, carprofeno, 

flunixina, cetoprofeno e nimesulida) que também são conhecidos por serem tóxicos para os 

abutres (PRAKASH et al., 2019). Em 2006, a Índia, o Paquistão e o Nepal proibiram o uso 
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veterinário de DCF. Tanto a União Européia quanto a Agência de Proteção Ambiental dos EUA 

identificaram o diclofenaco como uma ameaça ambiental. Na tabela 1 são apresentadas as 

propriedades físico-químicas do DCF e do CET. 
 
 
Tabela 1- Propriedades físico-químicas do DCF and CET 

 

4.7. Fármacos no meio ambiente e em efluentes de estação de tratamento de esgoto 

A grande preocupação ambiental não é com a quantidade de um fármaco encontrado no 

meio ambiente, mas sua persistência no ambiente, atividade biológica, toxicidade, 

bioacumulação e biodegradação (RICKY; SHANTHAKUMAR, 2022). 

Dentre os potenciais efeitos causados por tal contaminação, destacam-se a feminização 

dos peixes, em decorrência da presença de hormônios, e as alterações na reprodução e 

sobrevivência dos organismos (KUMAR et al., 2022).  

Propriedades 
Físico-químicas 

Diclofenaco Cetoprofeno 

  

Nome 
Ácido 2-[(2,6-diclorofenil) amino] 

benzenoacético  
Ácido 2-(3-Benzoilfenil) 

propanóico  

CAS (Chemical Abstract 
Service) 15307-86-5 22071-15-4 

Fórmula C14H10Cl2NO2 C16H14O3 

Massa molecular 296,14 g mol-1 254,26 g mol-1 

pKa 4,0 at 25 °C 5,94 at 25 oC 

Ponto de fusão 295 at 300 °C 93-96°C 

log Kow 13,4 3,12 

Aparência 
Pó cristalino higroscópico, branco ou levemente 

amarelado 

Pó branco ou 
esbranquiçado, inodoro, 
não higroscópico, fino a 

granulado 

Solubilidade 
Pouco solúvel em água, solúvel em metanol, 

solúvel em etanol (96%), ligeiramente solúvel em 
acetona. 

Ligeiramente solúvel em 
clorofórmio e metanol 
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Algumas drogas direcionadas ao sistema endócrino podem representar a maior potência 

e risco ambiental. Alguns fármacos demonstram potencial para atuar como substâncias 

endócrinas ativas como triclosan (antibacteriano e antifúngico), fluoxetina (antidepressivos) e 

diclofenaco (anti-inflamatório) (GUNNARSSON et al., 2019). 

O consumo mundial de fármacos é bastante expressivo. Antibióticos, analgésicos, anti-

inflamatórios, anti-hipertensivos, antidepressivos, contraceptivos, quimioterápicos e β-

bloqueadores são consumidos em quantidades consideráveis todos os anos (VALAVANIDIS 

et al., 2014).  

As águas residuárias caracterizam-se como o principal meio de entrada dos fármacos 

nos ambientes aquáticos. Estima-se que os anti-inflamatórios e analgésicos são consumidos por 

mais de 30 milhões de pessoas diariamente (LUPȘE et al., 2021).  Os anti-inflamatórios 

Diclofenaco, Cetoprofeno, Ibuprofeno e Ácido acetilsalicílico e o analgésico Dipirona, são 

facilmente encontrados nas ETEs e nas águas superficiais em virtude ao seu consumo em larga 

escala, influenciado por seu baixo custo e facilidade de  compra em farmácias sem a 

necessidade de prescrição médica (PEÑA-GUZMÁN et al., 2019; STARLING et al., 2019). 

Diversos autores ao redor do mundo realizaram pesquisas sobre as concentrações dos mais 

variados fármacos em efluentes das ETEs. A tabela 2, apresenta alguns dos fármacos 

encontrados em alguns países em efluentes de ETEs, em diferentes concentrações. 
 

Tabela 2- Alguns fármacos relatados em diversos países em efluentes de estação de tratamento de 
esgoto (ETEs). 

Fármacos        
(classe terapêutica) 

Faixa de 
concentração 

(ng L-1) 
Países Referências 

Cetoprofeno (anti-
inflamatório/ analgésico) 5,04 – 247 

Brasil, França, 
Grécia, Índia, 

Portugal, Sérvia  

(MESTRE et al., 2007; 

PAPAGEORGIOU et al., 2016; 

PETROVIĆ et al., 2014; SANTOS et 
al., 2013; SUBEDI et al., 2015; 

TAMBOSI et al., 2010; TERNES et 
al., 1999) 

Diclofenaco (anti-
inflamatório/ analgésico) 

 

 

0,95 – 2950 

 

Brasil, Grécia, 
Jordânia, Portugal, 

Servia, Vietnan, 
Reino Unido, 

Canadá, Brasil, 
Alemanha 

(AL-TARAWNEH et al., 2015; 

BENDZ et al., 2005; FARTO et al., 
2020; GÓMEZ et al., 2007; 

LISHMAN et al., 2006; PAÍGA et 
al., 2016; PAPAGEORGIOU et al., 

2016; PETROVIĆ et al., 2014; 

SANTOS et al., 2013; STÜLTEN et 
al., 2008; TRAN et al., 2014)  

Ibuprofeno (anti-
inflamatório/ analgésico) 

 
2,2 – 54200 

Brasil, França, 
Índia, Jordânia, 

Portugal,  Estados 
Unidos, Reino 

(AL-TARAWNEH et al., 2015; 

CHIFFRE et al., 2016; SANTOS et 
al., 2007, 2013; SUBEDI et al., 

2015; 2015, 2017; TAMBOSI et al., 
2010); LISHMAN et al., 2006; 

GOMEZ et al, 2007) 
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Unido, Espanha, 

Canadá 

Carbamazepina 
(anticonvulsivante) 0,7 – 4023 

Brasil,China, 
França, Itália, 

Alemanha, Índia, 
Japão, Jordânia, 
Portugal, Servia, 
Estados Unidos, 

Suécia 

(AL-TARAWNEH et al., 2015; 

ANDREOZZI et al., 2003; BENDZ 

et al., 2005; GURKE et al., 2015; 

HAPESHI et al., 2015; PAÍGA et al., 
2016; PETROVIĆ et al., 2014; 

PIVETTA et al., 2020; SANTOS et 
al., 2013; SUBEDI et al.,2015; WU 

et al., 2015) 

Acetaminofeno 
(analgésico/antipirético) 0,020 – 58857 

Brasil, Índia, 
Portugal, Reino 
Unido, Servia 

(SANTOS et al., 2013; SUBEDI et 

al.,2015, 2017; PAÍGA et al., 2016;  

TAMBOSI et al., 2010) 

Metoprolol (anti-
hipertensivo) 0,35 – 4722 Suécia, Alemanha, 

Portugal, Servia 
(BENDZ et al., 2005; GURKE et al., 

2015; PETROVIĆ et al., 2014; 

SANTOS et al., 2013) 

Fluoxetina 
(antidepressivo) 1,4 – 128 Brasil, China, 

Portugal 
(PAÍGA et al., 2016; PIVETTA et 

al., 2020; SANTOS et al., 2013; WU 

et al., 2015)  

Diazepam 
(anticonvulsivante) 4,46 – 100 Brasil, China, 

Índia, Portugal 
(SANTOS et al., 2013; SUBEDI et 

al., 2017; 2015a; WU et al., 2015) 

Fonte: Própria autora 

 

A União Européia (EU) vem estabelecendo estratégias para alcançar a minimização da 

poluição da água relacionada à presença de micropoluentes através do lançamento de 

programas de monitoramento e regulação da presença destes contaminantes em muitos países 

(PADRÓN et al., 2014). 

No Brasil, a ausência de processos adequados para tratamento de contaminantes 

emergentes ainda é uma realidade. Neste contexto, a busca por novas tecnologias e o 

desenvolvimento de novos processos de tratamento de efluentes que garantam a remoção desses 

contaminantes é indispensável (RICARDO et al., 2021).  

Wetlands construídos (CWs) tem sido pesquisados para atuar como um estágio central 

de tratamento e podem ser combinados com outras tecnologias constituindo sistemas híbridos 

de tratamento para diminuir a presença de contaminantes emergentes no efluente (SÁNCHEZ 

et al., 2022) 
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Wetlands construídos   

 

Os wetlands construídos (WCs) são tecnologias alternativas de tratamento de águas 

residuárias, que se adequam às condições climáticas inspirada nas áreas alagadas naturais que 

são capazes de depurar poluentes pela ação de microrganismos e plantas, juntamente com o 

poder filtrante do solo para purificar as águas, e vêm apresentando bons resultados 

(DELL’OSBEL et al., 2020; DOTRO et al., 2017; KADLEC; WALLACE, 2008).   

São sistemas artificiais que utilizam macrófitas em substratos de materiais inertes, 

possibilitando a proliferação de biofilmes que reúnem diferentes populações de 

microrganismos, os quais, por meio de processos biológicos, físicos e químicos, tratam águas 

residuárias (SOUSA et al., 2000).  

Nos vários estudos já realizados na tentativa de pós-tratar efluente o sistema wetland 

destaca-se por sua simplicidade e baixo custo, sendo capaz de remover vários poluentes , manter 

a conservação dos ecossistemas terrestres e aquáticos, reduzir o aquecimento global da terra, 

propiciar controle de enchentes, fixar o carbono do meio ambiente, mantendo o equilíbrio do 

CO2, além de conservar a biodiversidade (MOREIRA; DIAS, 2020; STEFANAKIS, 2019). 

Os wetlands podem ser de superfície de água livre, chamado wetland natural onde as 

águas residuárias fluem sobre a superfície; Wetland Construído de Fluxo Horizontal (WCFH), 

no qual as águas residuárias fluem horizontalmente no leito do wetland; Wetland Construído de 

Fluxo Vertical (WCFV), em que o esgoto submerge do topo do wetland e é drenado para fora 

pelo fundo; Wetland Construído Francês de Fluxo Vertical, que nada mais é que um wetland 

de fluxo vertical de dois estágios arranjado em paralelo com funções em série; Wetland 

Construído Híbrido, que é um sistema multiestágio com combinação entre os wetlands de FH 

com FV; Wetland Construído de Fluxo de Subsuperfície Defletida, que consiste em um defletor 

vertical ao longo da largura do wetland que faz com que as águas residuárias fluam para cima 

e para baixo através do leito do wetland; Wetland Construído Aerado, que é o wetland associado 

ao uso de aeradores para suprir o requerimento de oxigênio no sistema; e por fim, Wetland 

Projetado de Fluxo Livre Multitropical, operado com diversos e diferentes tipos de espécies de 

plantas aquáticas (PARDE et al., 2021) 

Nos WCFV o efluente a ser tratado é aplicado na superfície do módulo de wetland, a 

qual a partir da superfície percorre uma trajetória vertical até atingir o fundo do módulo. A cada 

pulso, cuja duração geralmente é de poucos minutos, um volume de efluente é lançado sobre a 

superfície do filtro e em seguida é drenado, permitindo que o oxigênio atmosférico penetre no 

meio filtrante, criando condições aeróbias (DECEZARO et al., 2018). 
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Unidades de wetlands construídos verticais com o fundo saturado (WCFV-FS) 

apresentam-se com grande potencialidade de manutenção do nível de tratamento secundário 

avançado, promovendo ainda uma remoção significativa do nitrogênio total presente no esgoto 

afluente devido à existência de uma fração do perfil vertical do maciço filtrante insaturado – 

operando como o convencional WCFV, seguido de uma porção saturada, devido ao ajuste de 

um anteparo hidráulico que permite a manutenção da saturação líquida no interior do módulo 

wetland, conforme apresentado no esquema da figura 7.  

 

Figura 7. Esquema representativo de um wetland construído de fluxo vertical de fundo saturado 

– WCFV-FS.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: (SEZERINO; PELISSARI, 2021) 

São criadas condições aeróbias nas camadas mais superficiais e condições anóxicas no 

fundo, facilitando o estabelecimento de comunidades bacterianas ativas na oxidação da matéria 

orgânica carbonácea, na nitrificação do nitrogênio amoniacal, bem como na redução do nitrato 

formado por meio da desnitrificação.  O nível de água permanece abaixo do meio suporte 

impossibilitando o contato com animais e pessoas, além de evitar a proliferação de insetos e o 

mau cheiro (SEZERINO; PELISSARI, 2021).  

Segundo Almuktar et al. (2018), o WC não é capaz de realizar o tratamento biológico 

por completo, mais especificamente na remoção da matéria orgânica e sólidos suspensos, 

principalmente no sistema de fluxo vertical. Isso ocorre pois com o passar do tempo o acúmulo 

de macrófitas biodegradadas, poluentes e partículas retidas no sistema diminuem o volume de 

poros e reduz a condutividade hidráulica e permeabilidade, impedindo o fluxo de oxigênio, 

deixando o solo em condições anaeróbias, o que afeta muito a qualidade e eficiência do 
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tratamento, e, posteriormente, o que está retido vai sendo liberado e lançado sem nenhum tipo 

de tratamento.  

Para tratamento de contaminantes emergentes com destaque para os medicamentos 

presentes em águas residuais, WCFV (wetland construído de fluxo vertical), é realmente um 

novo campo de aplicação e neste cenário é de suma importância estudos para avaliar a eficiência 

destes processos e consequentemente contribuir para o tratamento de águas contaminadas por 

compostos persistentes.  

Neste contexto, de Oliveira et al. (2020) sugerem o uso de WCs combinado com POAs. 

O tratamento com UV é sem dúvida essencial quando se trata de desinfecção; o mesmo mostra-

se eficaz na remoção de ecotoxicidade, bem como citotoxicidade, genotoxicidade e 

mutagenicidade (MOREIRA; DIAS, 2020). Desta forma, o tratamento fotolítico apresenta um 

forte potencial para a degradação de poluentes orgânicos (CHEN et al., 2020). 

Alguns pesquisadores combinaram o WC com diferentes métodos de tratamento, como 

destilação de membrana, processos oxidativos avançados (POAs) como, ozonização, foto-

Fenton entre outros e alcançaram eficiência de remoção superior a 90% para CEs. Em 2019,  

LANCHEROS e colaboradores usaram um sistema acoplado entre wetlands construídos de 

fluxo subsuperficial horizontal (HSSFWC) e ozonização para tratar ibuprofeno e naproxeno de 

águas residuárias domésticas. Os autores usaram a macrófita Cyperus ligularis e analisaram a 

remoção de CEs selecionados em diferentes doses de ozônio, ou seja, 10, 15 e 21 mg L-1. O 

sistema acoplado CW + POAs obteve ótima performance removendo mais de 97% dos 

contaminantes. 

 

4.8. Processos Oxidativos avançados (POAs) 

Processos Oxidativos Avançados (POAs) são alternativas viáveis para o tratamento de 

efluentes (OLLER; MALATO, 2021) e sua combinação com métodos tradicionais vem sendo 

investigada para encontrar o melhor sistema de tratamento de acordo com o efluente estudado, 

visando reduzir os custos operacionais, pois não é necessário a remoção total dos compostos 

por POAs, sendo que o principal foco é aumentar a biodegradabilidade e reduzir a toxicidade.  

Os POAs podem ser amplamente descritos como métodos de oxirredução baseados na 

formação de espécies altamente reativas, levando a destruição dos poluentes alvos (GARRIDO-

CARDENAS et al., 2019). Eles têm sido tradicionalmente definidos como baseados na 

formação de radicais hidroxila  (OH•) e o mesmo deve se encontrar em concentrações fixas 

relativamente altas a fim de afetar os contaminantes orgânicos dissolvidos e/ou dispersos com 

alta eficiência (LEGRINI et al., 1993). 
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Poluentes orgânicos + OH• → Produtos degradados 

As reações que podem ocorrer entre OH• com os compostos orgânicos, são: (a) 

abstração de hidrogênio para produzir um radical orgânico, Equação 1; (b) adição do OH• em 

duplas ligações e anéis aromáticos, Equação 2; (c) transferência de elétrons, Equação 3 

(KANAKARAJU et al., 2018; LEGRINI et al., 1993; MACHULEK et al., 2013; POYATOS 

et al., 2010) 

OH• + RH → R● + H2O        Equação 1  

OH• + Ar-X → HOAr-X●        Equação 2  

OH• + R-X → R-X+● + HO-        Equação 3  

Os radicais hidroxila podem oxidar praticamente todas as substâncias orgânicas, 

gerando compostos com baixa toxicidade ou até mesmo mineralizando completamente 

transformando o composto orgânico em dióxido de carbono, água e ânions inorgânicos 

(GOGATE; PANDIT, 2004; LEGRINI et al., 1993; MACHULEK et al., 2013; POYATOS et 

al., 2010).  

O peróxido de hidrogênio é um dos oxidantes mais versáteis que existe, superior ao 

cloro, dióxido de cloro e permanganato de potássio. Quando utilizado em conjunto com agentes 

catalíticos (compostos de ferro, luz UV, semicondutores, etc.) pode ser convertido em radicais 

hidroxila (OH•) com reatividade inferior apenas ao flúor (MATTOS et al., 2003). A tabela 3 

mostra o potencial de redução dos mais importantes agentes oxidantes utilizados. 

 

Tabela 3 - Potencial padrão de redução de espécies oxidantes selecionadas. 

Espécies Eo (V, 25 oC)* 

Flúor (F2) 2,87 

Radical Hidroxila (OH•) 2,80 

Ozônio (O3) 2,07 

Peróxido de Hidrogênio (H2O2) 1,78 

Radical Hidroperoxila (HO2●) 1,70 

Permanganato (MnO4-) 1,68 

Dióxido de Cloro (ClO2) 1,57 

Cloro (Cl2) 1,36 
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Bromo (Br2) 1,09 

Iodo (I2) 0,54 

*Potencial refere-se ao eletrodo de hidrogênio padrão. (LOURES et al., 2013; ROCHA-

FILHO; FAUSTO, 2018). 

 

 

As principais vantagens destes processos em relação aos outros processos de 

remediação são: a capacidade de mineralização do poluente e não somente a transferência de 

fase; a grande capacidade de oxidação de compostos recalcitrantes e não biodegradáveis; a 

possibilidade de uso combinado com outros processos de tratamento (pré ou pós tratamento); 

alta velocidade de reação, normalmente em minutos; a melhora das propriedades físico-

químicas e organolépticas da água e a possibilidade de remediação in situ (MACHULEK et al., 

2013; POYATOS et al., 2010).  

A utilização de POAs é recomendada para tratamento de efluentes com altas 

concentrações de poluentes emergentes, incluindo os fármacos (IOANNOU et al., 2011; 

MÉNDEZ-ARRIAGA et al., 2010). 

 

4.9. Luz e radiação ultravioleta 

A maior fonte de radiação ultravioleta é o sol, mas também pode ser produzida por 

lâmpadas fluorescentes e de descarga de mercúrio, além de lasers. 

A radiação ultravioleta (UV)  pertence ao espectro eletromagnético e está situada na 

faixa de 10 a 400 nm de comprimento de onda, entre os raios-X e a luz visível, que pode ser 

subdividida em uma série de faixas recomendadas pelo padrão ISO-21348 (AMARO-ORTIZ 

et al., 2014; SOBOTKA, 1993). 

• UV-A (315 a 400 nm): com energia de fóton 3,10–3,94 eV, é a menos perigosa, devido à 

baixa energia. É a faixa utilizada para causar fluorescência em materiais sendo muito utilizado 

em fototerapia e câmaras de bronzeamento. A chamada “luz negra” encontra-se nesta faixa. 

• UV-B (280 a 315 nm): com energia de fóton 3,94–4,43, é a mais destrutiva forma da luz UV, 

porque tem energia o suficiente para gerar danos em tecidos biológicos e em quantidade mínima 

para não ser completamente absorvido na atmosfera. A UV-B é conhecida como causadora do 

câncer de pele.  

• UV-C (100 a 280 nm): com energia de fóton 4,43 – 12,4 eV, é a faixa aplicada como 

germicida. Os fótons de luz nesta faixa têm tanta energia, que a mesma é completamente 



 42  

 
absorvida no ar em poucas centenas de metros. Ao colidir com o oxigênio a troca energética 

causa a formação de ozônio. 

A radiação UV também pode ser usada como um modo complementar da degradação 

dos compostos orgânicos com sistemas oxidativos avançados. Alguns autores citam a fotólise 

direta de compostos orgânicos usando somente radiação UV (BELTRÁN et al., 1997; GOI; 

TRAPIDO, 2002) 

 

4.10. Lâmpadas UV 

4.10.1. Lâmpadas de baixa pressão e baixa intensidade de radiação  

As lâmpadas de baixa pressão emitem de 80 a 90% da energia no comprimento de onda 

de 253,4 nm, podendo ser consideradas monocromáticas. A energia emitida neste comprimento 

de onda, representa de 30 a 50% da potência nominal da lâmpada, sendo o restante dissipado 

na forma de calor. Há no mercado lâmpadas com potências variando de 4 a 60 W. A mistura de 

vapor mercúrio-argônio encontra-se a uma pressão de 0,007 mmHg em seu interior e sua 

temperatura ótima de trabalho é de 40°C (BARROSO, 2009; KRÖNAUER et al., 2001). 

 

4.10.2. Lâmpadas de baixa pressão e alta intensidade de radiação 

Basicamente, são lâmpadas muito semelhantes as descritas anteriormente, à exceção da 

mistura mercúrio-índio que substitui o mercúrio-argônio do caso anterior. Sua capacidade de 

emitir radiação UV a 254 nm é de 2 a 4 vezes superior à das lâmpadas convencionais de baixa 

pressão. A pressão no interior das lâmpadas dessa natureza pode ser de 0,001 a 0,01 mmHg. 

Esse tipo de lâmpada é mais eficiente e mais resistente do que as lâmpadas da baixa pressão e 

baixa intensidade, em função da mistura mercúrio-índio manter um nível constante de átomos 

de mercúrio na forma de vapor (BARROSO, 2009; KRÖNAUER et al., 2001). 

 

 

4.10.3. Lâmpadas de média pressão e alta intensidade de radiação  

Este tipo de lâmpada opera sob pressões entre 100 e 10000 mmHg, próximas da pressão 

atmosférica, dentro de uma faixa de temperatura ideal de 600 a 800 °C. Sob tais condições, 

praticamente todo o mercúrio existente em seu interior é vaporizado. As lâmpadas de média 

pressão e alta intensidade são policromáticas, emitindo radiações com comprimento de ondas 

de 180 a 1370 nm. A potência nominal varia de 0,7 a 5 kW. Estas lâmpadas geram quantidade 
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Figura 8. Mapa das médias anuais da irradiação global 

de UV de 50 a 100 vezes superiores às geradas pelas lâmpadas de baixa pressão e baixa 

intensidade (BARROSO, 2009; KRÖNAUER et al., 2001). 

 

4.11. Radiação Solar 

Grande parte do Brasil está localizada na região intertropical possuindo um potencial 

para aproveitamento de energia solar durante todo o ano. A figura 8 mostra a média anual do 

total diário de irradiação solar global incidente no território brasileiro. A média anual de 

irradiação global apresenta boa uniformidade, com médias anuais relativamente altas em todo 

o país (INPE, 2017).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

O uso de irradiação solar no tratamento de águas residuárias é particularmente 

vantajoso pela redução de gastos energéticos, especialmente em países tropicais como o Brasil, 

onde se tem incidência solar abundante (NOGUEIRA, TROVÓ & MODE, 2002).  

A capacidade de tratamento utilizando energia solar em países em desenvolvimento com 

climas ensolarados facilita o acesso ao esgoto tratado para uma população que não tem acesso 

aos sistemas de tratamento de água e esgoto.  
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4.12. UV/H2O2  

A combinação entre peróxido de hidrogênio e irradiação ultravioleta (H2O2/UV) é muito 

mais eficiente do que o uso de cada um deles separadamente, devido à maior produção de 

radicais hidroxila (LEGRINI et al., 1993). O mecanismo mais comumente aceito para a fotólise 

de peróxido de hidrogênio com radiação UV é a quebra da molécula em dois radicais hidroxila 

(OH•), ou seja, para cada molécula de H2O2 dois radicais são formados (Equação 4) 

(GLIGOROVSKI et al., 2015; LEGRINI et al., 1993). 

H2O2 ® 2 OH•         Equação 4 

A estabilidade do H2O2 varia em função do pH e da temperatura. Em altas temperaturas 

e em meio alcalino há o favorecimento da sua decomposição, porém o processo H2O2/UV não 

é dependente do pH (GLIGOROVSKI et al., 2015; LEGRINI et al., 1993).  

Em excesso de peróxido de hidrogênio e com altas concentrações de OH•, acontecem 

reações competitivas que produzem um efeito inibitório para a degradação. 

As equações 5 e 6  consomem OH• e diminuem a probabilidade de oxidação, e portanto, deve-

se determinar em cada caso a melhor quantidade de H2O2 para evitar um excesso que poderia 

retardar o processo de degradação. Além disso, a forma de adição do H2O2 no sistema de forma 

periódica pode aumentar a eficiência de degradação, em consequência a diminuição das reações 

competitivas (CAVALCANTE et al., 2013).  

OH• + H2O2  → HO2● + H2O        Equação 5 

HO2● + OH•  →  H2O + O2         Equação 6 

 

Apesar das Equações 7 e 8  levarem a produção de radicais OH• e H2O2 respectivamente, 

a cinética é mais lenta do que as reações que consomem os radicais hidroxila (GLIGOROVSKI 

et al., 2015).  

H2O2 + HO2●  → OH• + H2O + O2               Equação 7 

2 HO2● → H2O2 + O2                 Equação 8 

 

4.13. Processo Fenton  

O método de degradação de contaminantes chamado Fenton é uma oxidação baseada na 

reação de Fenton (peróxido de hidrogênio e sal de ferro) (FENTON, 1894). O processo Fenton 
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baseia-se na geração de radicais hidroxila a partir da decomposição de peróxido de hidrogênio 

catalisada por íons ferrosos (Fe2+), em condições ácidas (Equação 9).  

Fe2+ + H2O2 ® Fe3+ + OH- + OH•       Equação 9    

 

O radical hidroxila, produto desta reação, é uma espécie oxidante capaz de degradar 

contaminantes orgânicos presentes em águas residuais (AMETA et al., 2018; ARAMYAN, 

2017; CAI et al., 2021). Íons férricos (Fe3+) também podem reagir com H2O2, regenerando íons 

ferrosos (Fe2+) e assim suportando o processo Fenton (Equações 10 a 12). 

Fe3+ + H2O2  « Fe-OOH2+ + H+  Equação 10 

Fe-OOH2+ « HO2● + Fe2+                         Equação 11 

Fe3+ + HO2● ® Fe2+ + O2 + H+ Equação 12 

 

O peróxido de hidrogênio também pode reagir com os radicais hidroxila, atuando como 

iniciador e também como um sequestrador, como mostra a equação 13 (BAUTISTA et al., 

2008; BIGDA, 1995; GONG et al., 2017). 

OH• + H2O2 ® HO2● + H2O   Equação 13 

 

Em valores de pH abaixo de 2, a espécie de Fe(III) com a maior fração molar é    

Fe(H2O)63+ , enquanto que abaixo de pH 8 a espécie predominante de Fe(II) é da Fe(H2O)6 2+ 

(Fig. 9). Com o aumento do pH, espécies mais hidroxiladas tanto de Fe(II) como de Fe(III) são 

formadas, como Fe(H2O)5(OH)+ e Fe(H2O)4(OH)2  (SILVA, 2017). 

 

Figura 9. Distribuição das espécies de (a) Fe(II) e (b) Fe(III) em água em função do pH. 

 

 

 

 

 

 

Fonte: (adaptado de SILVA, 2017) 
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4.14. Processo foto-Fenton 

A reação de foto-Fenton é baseada na decomposição de H2O2 catalisada por complexos 

de ferro e a luz ultravioleta ativa a produção de OH• e aumenta a eficiência de degradação 

principalmente devido à regeneração contínua de íons ferrosos (NOGUEIRA et al., 2017).  

A combinação de peróxido de hidrogênio e radiação UV com um íon Fe2+ ou Fe3+ 

produz mais radicais hidroxila, possibilitando o aumento da taxa de degradação de poluentes 

orgânicos. Este processo é conhecido como foto-Fenton (GOU et al., 2021; LIU et al., 2018).

 Nesta reação ocorre regeneração dos íons ferrosos por foto-redução de íons férricos 

(Equações 14 e 15). Os íons ferrosos recém-gerados reagem novamente com H2O2 gerando 

OH● e íon férrico, e desta forma, o ciclo continua. Isto implica em maior eficiência da reação 

foto-Fenton comparado com as reações Fenton (MALAKOOTIAN et al., 2016; ROMERO et 

al., 2016). 

Fe3+ + H2O2 +  hv ® Fe2+ + OH● + H+                                                                    Equação 14      

Fe2+ + H2O2 + hv ® Fe3+ + HO2● + H+                                                                             Equação 15 

A reação foto-Fenton é atrativa, pois pode ser conduzida por luz solar (ʎ < 580 nm). A 

reação de Fenton e foto-Fenton tem maior eficiência em valores de pH em torno de 3-4 (ótimo 

de 2,8). Em pH superior começa ocorrer a precipitação de íons ferro. A adição de agentes 

quelantes tem se mostrado útil,  impedindo a precipitação do ferro,  e aumentando a eficiência 

do processo foto-Fenton em pH próximo do neutro (NADDAFI et al., 2021).   

                           

Avanços importantes foram feitos para os processos foto-Fenton homogêneos na 

obtenção de altas taxas de remoção de micropoluentes em tempos mais curtos. Embora uma 

grande quantidade de novos conhecimentos tenham sido criadas, mais pesquisas ainda devem 

se concentrar em alternativas relacionadas ao aumento de escala, novos fotorreatores, encontrar 

agentes complexos naturais para o ferro e correlacionar subprodutos de transformação com 

toxicidade e outras avaliações de risco (OLLER; MALATO, 2021). 

 

4.15. Agentes quelantes do ferro 
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A adição de quelatos de ferro em matrizes residuais aquosas selecionados na presença 

de radiação UV-visível e peróxido de hidrogênio permite a extensão dos processos foto-Fenton 

para pH próximo do neutro. 

Para um  ligante ser adequado para aplicação em processo do tipo foto-Fenton ele deve 

ser capaz de (i) Absorver consideravelmente a radiação UV-visível (ii) complexar fortemente 

com íons Fe(III) de tal forma que espécies formadas para evitam a precipitação de Fe(III) na 

forma de hidróxido; (iii) que quando irradiado, deve ser capaz de fotolisar e gerar íons Fe(II).  

A possibilidade de utilização de Citrato de Ferro (III) (FeCit) em reações foto-Fenton 

para tratamento de efluentes foi apontada por Zepp e colaboradores (ZEPP et al., 1992).  

Trovó e Nogueira (2011) obtiveram degradação total de diclofenaco e 77% de remoção 

de COT após 45 e 150 minutos, respectivamente, em pH 7 na presença de FeCit.  

A fotólise do FeCit (Eq. 16 a 20) em solução ácida gera CO2 e íons Fe2+ livres, que 

reagem com o H2O2 dando continuidade à reação de Fenton. A fotólise das espécies 

Fe(OH)(Cit)- e FeCit pode produzir oxidantes mais eficientemente do que FeOH2+ (GUO et al., 

2011). 

Fe3+Cit + hv  ®  Fe2+ + Cit2-.   Equação 16 

Cit2-.  + O2  ®  3-oxoglutarato + CO2 + O2-. Equação 17 

3-oxoglutarato ® propanona + CO2 Equação 18 

H+ + O2
.-  ®  HO2

.  Equação 19 

HO2
. / O2

-+ Fe2+  ®  Fe3+ + OH• + HO- Equação 20 

 

O ácido cítrico (CA): CA (C6H8O7, 2 – hidroxi – 1,2,3 – ácido propano tricarboxílico), 

é um ácido orgânico amplamente utilizado nas indústrias farmacêutica e alimentícia. Tanto o 

ferro quanto o ácido cítrico são onipresentes e estão presentes em águas naturais. Compostos 

de Fe(III)-citrato podem facilmente gerar Fe(II) e espécies reativas de oxigênio como,  OH•, 

HO2• /O2• − e H2O2. O radical hidroxila fotoinduzido (OH•) é responsável pela eliminação de 

substratos orgânicos de fontes antropogênicas ou naturais.  

Há um grande número de trabalhos que utilizaram ácido cítrico ou citrato de sódio nos 

processos foto-Fenton (CLARA et al., 2021; GOMES JÚNIOR et al., 2020; O’DOWD; 

PILLAI, 2020; SANABRIA et al., 2021; SHARMA et al., 2019; SILVA et al., 2021). A 

fotodegradação da atrazina usando Fe3+ e citrato em água foi estudada usando lâmpada de 

xenônio como fonte de radiação, em uma faixa de pH de 3,5-8,6. O estudo revelou que a alta 

concentração de citrato provoca um aumento da taxa de fotodegradação. Os complexos Fe3+-
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citrato auxiliam na absorção da luz, passando pelo processo de oxidação fotolítica causando a 

redução de Fe(III) (OU et al., 2008). 

Em outro estudo (SILVA et al., 2007), sobre a degradação com foto-Fenton solar do 

herbicida tebutiuron (HT) usando complexos Fe(III)-citrato em pH próximo do neutro, um grau 

mais alto de remoção de HT em pH 6,0 em comparação a Fe(III) em pH de 2,5. Observou-se 

também que quando o citrato foi adicionado em pH 2,5, foi alcançada uma remoção mais rápida 

do substrato. O aumento da reatividade como observado nesta reação após a adição de citrato 

pode ser atribuído a capacidade do citrato de Fe(III) de absorver em uma ampla faixa de pH. 

O processo  leva a um ataque de radicais hidroxila em complexos de ferro,  resultando 

na quebra de complexos que causa a liberação de ferro em solução. Quando o ferro é liberado 

em solução, ele forma precipitados, o que impede a penetração da luz UV, reduzindo assim a 

atividade catalítica. 

 

4.16. Ozonização (O3) e O3/H2O2 

O ozônio tem sido estudado há muitos anos e sua utilização tem sido citada em um 

número cada vez maior de trabalhos relacionados a remoção de uma grande variedade de 

poluentes (FARZANEH et al., 2020).  

É um dos oxidantes mais eficientes (2,07 V) podendo degradar poluentes orgânicos 

usando dois mecanismos: (1) ataque eletrofílico direto pelo ozônio molecular; (2) ataque 

indireto por radicais OH• produzidos pelo processo de decomposição do ozônio, embora na 

prática haja contribuição dos dois mecanismos (REKHATE; SRIVASTAVA, 2020).  

A reação indireta (via radical hidroxila) não é seletiva, sendo capaz de promover um 

ataque a compostos orgânicos mais rápido que conhecidos agentes oxidantes, como o H2O2 e o 

próprio O3 (BOGUNOVIĆ et al., 2021; MIKLOS et al., 2018).                         

A estabilidade do ozônio depende de diversos fatores, dentre eles, o pH merece especial 

atenção, uma vez que os íons hidroxila iniciam o processo de decomposição do ozônio, como 

mostrado nas equações 21 e 22 (MEHRJOUEI et al., 2015). 

 

O3 + OH- ® HO2- + O2  Equação 21 

O3 + HO2- ® OH• + O2-● + O2 Equação 22 

 

A integração entre a ozonização e outros POAs ou a tratamentos biológicos são 

sugeridos para melhorar o nível de mineralização  das águas residuárias tratadas. Adicionando 
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peróxido de hidrogênio (H2O2) em um tratamento de água e efluentes à base de ozônio, a 

geração de OH• é significativamente aumentada (LASHUK; YARGEAU, 2021). Essa adição 

acelera a decomposição do ozônio através de reações iniciadas com o ânion hidroperóxido 

HO2−. Além disso, limita a dose de ozônio necessária no processo (SILVA et al., 2018; 

GRANZOTO et al., 2021). 

O processo O3/H2O2 é um dos mais investigados para o tratamento de efluentes. O 

ozônio sofre decomposição muito rapidamente na presença de peróxido de hidrogênio, e os 

contaminantes orgânicos podem ser degradados, via radicais hidroxila, de forma mais eficaz 

(equação 23)(IKEHATA; LI, 2018; LITTER, 2005) 

 

O3 + H2O2  ® OH• + O2 + HO2 • Equação 23 

Várias substâncias podem parar as reações indiretas do ozônio, como os íons carbonato 

CO3
2-, bicarbonato HCO3

-, terc-butanol, p-clorobenzoato e substâncias húmicas. Estes 

compostos são conhecidos como inibidores da decomposição do ozônio atuando como 

sequestradores de radicais hidroxila. Além disso, uma alta concentração de peróxido de 

hidrogênio também pode funcionar como inibidor da decomposição do ozônio 

(AUGUGLIARO et al., 2006; MANSAS et al., 2020). 

4.17. Ecotoxicidade  

As comunidades aquáticas vivem expostas a uma série de contaminantes provenientes 

da poluição causada pelos despejos domésticos, agrícolas e industriais (CARVALHO et al., 

2017).  

Muitos efluentes são extremamente complexos sobre a ótica físico-química, sendo 

fontes de uma variedade de poluentes para os ambientes aquáticos (COSTAN et al., 1993). Os 

esgotos domésticos, por exemplo, além dos parâmetros característicos normalmente avaliados, 

podem conter uma diversidade de outros poluentes que, por sua vez, podem apresentar-se em 

quantidades traços, que são de onerosa identificação e quantificação (Princípios Básicos do 

tratamento de esgotosVON SPERLING, 2016).  

Desta forma, considerando os diversos contaminantes nas mais variadas concentrações, 

seria analítica e economicamente inviável detectar, identificar e quantificar todas as substâncias 

presentes, mesmo que fossem estabelecidos padrões de emissão para cada uma delas. Além 

disto, deve-se salientar que apenas a identificação e quantificação dos possíveis poluentes não 

seria suficiente para inferir os efeitos destes a biota. Tendo em vista que a atividade biológica 
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de uma substância pode estar associada à sua interação com os demais componentes do efluente 

(CASTRO et al., 2019; SOBRERO; RONCO, 2004).  

Se, por sua vez, as análises físico-químicas detectam e quantificam as concentrações 

dos compostos tóxicos, as análises ecotoxicológicas possibilitam a avaliação dos efeitos destas 

substâncias nos sistemas biológicos, desta forma, ambos os ensaios se complementam (COSTA 

et al., 2008). É importante avaliar os efeitos tóxicos dos poluentes nos organismos dos mais 

variados níveis tróficos, propiciando uma melhor compreensão dos impactos causados aos 

ecossistemas analisados (CARVALHO et al., 2017).  

Os ensaios de toxicidade aguda são utilizados como ferramentas para estudar como os 

contaminantes interagem com os organismos de diferentes ecossistemas, em curtos períodos de 

exposição (0 a 96 horas) e altas concentrações dos contaminantes apresentando as respostas 

mais severas e rápidas dos organismos a determinado estímulo (BOIANI et al., 2019; DI 

GIULIO e NEWMAN, 2012).  De acordo os resultados de Unidade Tóxica (UT), que pode ser 

calculado através da fórmula UT=(1/CL50)*100, os compostos podem ser classificados de 

acordo com (PERSOONE et al., 2003), tabela 4. 
Tabela 4- Sistema de classificação toxicidade no meio aquático 

Unidade Tóxica (UT) Classe Toxicidade Símbolo 

<0,4 Classe I Sem toxicidade aguda  

0,4 < UT < 1 Classe II Toxicidade aguda leve  

1 < UT < 10 Classe III Toxicidade aguda  

10 < UT < 100 Classe IV Toxicidade aguda alta  

UT > 100 Classe V Toxicidade aguda muito alta  

Fonte: (adaptado de PERSOONE et al., 2003) 

Os resultados dos ensaios de toxicidade normalmente são expressos em: Concentração 

Letal (CL); Concentração Efetiva (CE); Concentração de Inibição (CI); Concentração de Efeito 

Não Observado (CENO) e Concentração de Efeito Observado (CEO).  

Usualmente, os resultados de CL costumam ser apresentados em função da 

concentração do agente tóxico que causa 50% de mortalidade nos organismos. Por sua vez, os 

resultados da CE também podem ser apresentados em função dose efetiva ou concentração que 

causa efeitos em 50% dos organismos testados, como por exemplo imobilidade. Geralmente 

utilizam-se a CL50 e CE50 para avaliações de efeito agudo, CENO e CEO para a análise de 
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efeitos crônicos e a CI para ambos os ensaios (BOIANI et al., 2019). A tabela 5 apresenta uma 

breve definição dos termos citados.  

Tabela 5- Definições de termos utilizados em estudos de toxicidade.  

Parâmetro Definição 
Tempo de 

exposição 

CL50 
 

Concentração Letal Média: concentração de amostra que causa mortalidade de 
50% dos organismos no tempo de exposição e condições do teste. 

 

 
24 a 96 h 

 

CE50 

 
Concentração Efetiva Média: concentração de amostra que causa efeito agudo 
(imobilidade, por exemplo) a 50% dos organismos no tempo de exposição e 

condições do teste. 
 

 
24 ou 48 h 

 

CENO 

 
Concentração de Efeito não Observado: maior concentração de agente tóxico 

que não causa efeito deletério estatisticamente significativo nos organismos no 
tempo de exposição e nas condições do teste. 

 

 
7 dias 

 

CEO 

 
Concentração de Efeito Observado: menor concentração de agente tóxico que 
causa efeito deletério estatisticamente significativo nos organismos no tempo 

de exposição e nas condições do teste. 
 

 
7 dias 

 

Fonte: (adaptado de COSTA et al., 2008) 

 

No Brasil, os ensaios toxicológicos tiveram início em 1971, utilizando a tilápia para 

avaliar um efluente industrial da região de Rio Atibaia, no estado de São Paulo (FESB-

CETESB, 1971). No ano 2000, os efluentes provenientes de dezoito ETEs em Sidney, na 

Austrália, foram avaliados quanto a toxicidade utilizando os organismos: alga Selenastrum 

capricornutum e o microcrustáceo Ceriodaphnia dúbia (BAILEY et al., 2000).  

Um número crescente de estudos relaciona a exposição a antidepressivos a alterações 

comportamentais em peixes, incluindo mudanças na taxa de alimentação, sucesso de 

acasalamento, cuidado parental, evitação de predadores, agressão, interação social reduzida, 

eficiência de forragear, dispersão e migração. Essas interações ecológicas interrompidas podem 

afetar a estrutura e as funções da cadeia alimentar do ecossistema (BRODIN et al., 2014). 

(KELLNER et al., 2016) mostraram em experimentos de laboratório que o peixe-

espinho de três espinhas exposto ao antidepressivo citalopram aumentou sua atividade 

locomotora e diminuiu a permanência no fundo. Os peixes ficaram mais ousados e menos 

sensíveis ao estresse, o que os tornaram mais vulneráveis aos predadores.  
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Os anti-inflamatórios não esteroidais (AINEs), como o diclofenaco e o cetoprofeno são 

amplamente utilizados em todo o mundo (PEÑA-GUZMÁN et al., 2019; STARLING et al., 

2019). Consequentemente, diclofenaco e cetoprofeno foram encontrados em superfícies água 

em concentrações de 1,2 e 0,065 μg L–1, respectivamente (CLEUVERS, 2004; DINIZ et al., 

2015; JUNG COLLARD et al., 2013; PÉREZ-ESTRADA et al., 2005). Ambas as drogas 

podem causar toxicidade aguda e crônica aos organismos aquáticos. Danos às células hepáticas 

e renais foram observados em peixes expostos a 1 μg L-1 de diclofenaco (ZIYLAN; INCE, 

2011). A toxicidade crônica do ácido mefenâmico foi detectada em Daphnia magna exposta a 

concentrações de 1,0 e 0,25 mg L-1 (JUNG COLLARD et al., 2013).  

Frequentemente, a oxidação parcial de compostos orgânicos após POA pode gerar 

subprodutos de reação ainda mais tóxicos do que os compostos iniciais. Por esta razão, é 

essencial monitorar o processo não apenas através de parâmetros químicos, mas também através 

de bioensaios de toxicidade (MICHELETTO et al., 2020). 

 

4.17.1.  Bioindicadores  

Para que os princípios dos ensaios toxicológicos sejam aplicados é necessária a seleção 

de um organismo-teste ou bioindicador. Para nortear tal escolha, alguns critérios devem ser 

considerados, tais como: disponibilidade e abundância do organismo no ambiente, 

predisposição para o cultivo em laboratório, informações quanto a biologia da espécie, 

complexidade e custos da metodologia a ser empregada (FUNCK-BRENTANO et al., 2006)

 Características como a uniformidade e estabilidade genética das populações, 

representatividade no nível trófico e importância comercial são condicionantes que também 

devem ser consideradas na escolha dos bioindicadores (APHA/AWWA/WEF, 2012).  

 Deve-se salientar que a avaliação de apenas uma única resposta biológica pode ser 

insuficiente para inferir os danos aos organismos vivos de determinado ambiente contaminado, 

desta forma, para que os ensaios ecotoxicológicos se assemelhem com os ecossistemas 

existentes, recomenda-se a utilização de diversos bioindicadores, de vários níveis tróficos 

(ZORITA et al., 2008). 

4.17.1.1. Artemia sp.  

A Artemia sp. é um invertebrado pertencente aos ecossistemas marinhos, adaptado a 

variações sazonais de salinidades, podendo suportar valores de salinidade de 3,5‰ até 70 ‰. 

Seus ovos, quando não eclodidos e metabolicamente ativos, podem ser conservados por longos 
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Figura 10. (a) náuplio recentemente eclodido de Artemia sp. (b)  Artemia sp. na fase adulta. 
 

a) b) 

períodos. Este bioindicador é de fácil manuseio e bem adaptável as condições dos ensaios 

podendo ser utilizado em ensaios de curto prazo, como até 24 horas de duração, e ensaios de 

longo prazo, com até 14 dias de duração (LIBRALATO et al., 2016). 

A figura 12 mostra os cistos e os indivíduos de Artemia sp. recém eclodidos e na fase 

adulta. 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: (adaptado de BOHDAL, 2010; MAYORGA et al., 2010) 

 

Os ensaios com Artemia sp. são de baixo custo e necessitam de pequenas quantidades 

de amostras, viabilizando a sua aplicação. Este organismo tem sido amplamente utilizado em 

estudos ecotoxicológicos há mais de 40 anos, em virtude a baixa complexidade do método 

analítico e alta disponibilidade do bioindicador, uma vez que a Artemia sp. é comumente 

empregada na alimentação de peixes e outros crustáceos. Deste modo, seus ovos podem ser 

adquiridos em lojas de produtos para aquarismo (PÉREZ; LAZO, 2010). 

Um estudo realizado por LU e colaboradores em 2012, utilizou Artemia sp. para avaliar 

a qualidade da água na seção de Hangzhou do Grande Canal de Beijing-Hangzhou. Os 

organismos testados foram expostos por 24 horas em amostras de água coletadas no canal. Os 

resultados obtidos evidenciaram mortalidades de 11%, 26,7%, 31,7%, 28% e 4% para as 

amostras coletadas na Ponte Tangxi, Ponte Yi, Ponte Gongchen, Ponte Maiyu e Ponte Gujia, 

respectivamente.  

A toxicidade de fármacos comerciais e derivados de Ferroceno foi avaliado nas 

concentrações de 0 μm a 300 μm utilizando a Artemia sp. Os resultados atestaram alta letalidade 

para o TMH-Ferroceno e ausência de letalidade para as amostras com os fármacos comerciais 

avaliados (VITORINO et al., 2015). 
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Figura 11. Fase vegetativa da semente de Lactuca sativa. 

4.17.1.2. Lactuca sativa 

A alface (Lactuca sativa L.) é considerada o vegetal mais importante do grupo das 

hortaliças folhosas. Além de sua importância econômica, a alface é frequentemente utilizada 

em bioensaios ambientais. As razões para o uso da alface como bioensaio são a alta 

sensibilidade, germinação rápida, germinação uniforme, baixo custo associado, não necessita 

de equipamentos sofisticados e alta disponibilidade. Além disso, os dados obtidos com a 

aplicação deste ensaio são amplamente representativos do efeito em sementes ou plântulas em 

geral (MARCU et al., 2013). 

As metodologias analíticas que utilizam este bioindicador examinam os efeitos sobre a 

germinação de sementes e crescimento radicular.  De acordo com KUMMEROVÁ; 

KMENTOVÁ, 2004 esta metodologia tem sido empregada em função de sua agilidade, 

simplicidade, fácil reprodutibilidade em laboratório e custo reduzido. A semente de Lactuca 

sativa e um exemplar em fase vegetativa são apresentados na figura 13.  

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

                                        Fonte: (adaptado de SOBRERO; RONCO, 2004) 

 

Pesquisadores relatam que a Lactuca sativa é um organismo sensível a presença de 

metais e outros compostos geralmente presentes em efluentes de origem petroquímica 

(SÁNCHEZ-MEZA et al., 2007). Os efeitos toxicológicos em sementes são avaliados em 

função da inibição da germinação e alongamento das raízes (SOBRERO; RONCO, 2004). 

Salienta-se que apesar do bioindicador não ser uma espécie representativa dos 

ecossistemas aquáticos, os resultados obtidos em ensaios ecotoxicológicos podem apresentar 

evidências a respeito dos possíveis efeitos dos contaminantes nas formações vegetais adjacentes 

aos cursos hídricos poluídos, sendo também um indicador relevante do ponto de vista hortícola 

(PINTO et al., 2014). 



 55  

 
Segundo Bagur-González,  ao se observar uma redução de 50% nas variáveis analisadas 

em função ao controle negativo, considera-se a substância como tóxica.  Tal critério estabeleceu 

a escala de toxicidade apresentada na tabela 6.  

 
Tabela 6- Intervalos de toxicidade. 

Fonte: (adaptado de BAGUR-GONZÁLEZ et al., 2011) 

 

Vários estudos em diversas áreas vêm utilizando os ensaios de toxicidade com o 

bioindicador Lactuca sativa. Em 2014, Pinto e colaboradores utilizaram Lactuca sativa para 

avaliar a toxicidade do efluente gerado após tratamento com o processo TiO2/UV para 

degradação de Diclofenaco. Os resultados obtidos indicaram ausência de toxicidade nas 

amostras tratadas via fotocatálise e fotólise, indicando altos índices de germinação nos 

organismos testados.  

Outro estudo envolvendo degradação em efluente têxtil por processo foto-Fenton 

utilizando luz solar indicou que a solução tratada não causou toxicidade significativa para 

Lactuca sativa (SANTANA et al., 2021) 

 

4.18. Planejamento Estatístico de experimentos (DoE) 

A  pesquisa na área científica  tem levado a significativos avanços tecnológicos  e,  com  

isso,  tem gerado um alto volume de dados. Para análises adequadas destes dados é  

indispensável  a  utilização  de  ferramentas  estatísticas (LEITE FILHA et al., 2021).  

Delineamentos experimentais (DoE)  são  abordagens modernas, que vem sendo 

amplamente utilizados em diversas aplicações permitindo também a modelagem do processo 

(COUTINHO et al., 2022; DÍEZ et al., 2018; GALLARDO et al., 2022; MORSHED et al., 

2020; SCHENONE et al., 2015; TORRADES; GARCÍA-MONTAÑO, 2014).  

O planejamento de experimentos foi desenvolvido por Sir Ronald Fisher, na Inglaterra 

a partir de 1920. Seus experimentos iniciais determinaram o efeito de vários fertilizantes em 

diferentes lotes de terra. A partir desses experimentos ele verificou que as 43 condições finais 

Inibição de Germinação (GI) e 
alongamento das raízes (%) 

Classificação de toxicidade 

0 a 25 Leve 
25 a 50 Moderado 
50 a 75 Tóxico 
75 a 100 Altamente tóxico 
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não dependiam apenas do tipo de fertilizante, mas também de outros fatores como tipo de terra 

e a umidade (ANTONY, 2014). 

É usado para identificar ou rastrear os fatores que afetam um processo ou produto e 

desenvolver modelos empíricos estatisticamente significativos baseados na metodologia de 

superfície de resposta, que consiste em métodos matemáticos e estatísticos para projetar 

experimentos, avaliar a influência e sinergismo das variáveis do processo (variáveis 

independentes) para uma determinada resposta (variável dependente) simultaneamente e prever 

a condição otimizada para alcançar o melhor resultado (LEARDI, 2009; MUNIYASAMY et 

al., 2020), apresentando vantagens sobre as metodologias univariadas (GOMES et al., 2020; 

GORBOUNOV et al., 2022; MORSHED et al., 2020).  

As variáveis independentes são responsáveis por alterar a resposta de um sistema, por 

exemplo, temperatura, pH e concentração de reagentes. Essas variáveis são divididas em níveis, 

que são as condições de operação investigadas nos experimentos, ou seja, os valores de 

máximo, mínimo e valores intermediários que as variáveis atingem no planejamento (CHEN et 

al., 2020; LEARDI, 2009; MITSIKA et al., 2021). Em geral os níveis são codificados em -1, 0 

e +1 para normalizar as variáveis a fim de evitar qualquer erro de interpretação dos resultados. 

Por fim, as respostas, ou variáveis dependentes, representam o que é monitorado no sistema, 

como por exemplo, a concentração de um determinado produto de degradação formado. 

Existem diversos tipos de planejamento com variadas funções e aplicações  (ALVARENGA 

JUNIOR; LAJARIM CARNEIRO, 2019; LEITE FILHA et al., 2021).  

 

4.18.1. Planejamento Experimental Fatorial 

O planejamento fatorial é uma técnica bastante utilizada quando se tem duas ou mais 

variáveis independentes, que também são chamadas de fatores.  São extremamente úteis para 

medir os efeitos (ou influências) de uma ou mais variáveis na resposta de um processo. Esses 

desenhos experimentais fornecem grande eficiência para estudos de triagem ou ao avaliar um 

maior número de parâmetros (MOUSAVI et al., 2018; YU et al., 2018). 

Um experimento fatorial cujo planejamento consiste em todas as combinações possíveis 

dos fatores e níveis escolhidos é chamado de planejamento fatorial completo  e este tipo de 

planejamento fornece a visão mais abrangente sobre o comportamento do sistema. Se todos os 

fatores k tiverem o mesmo número de níveis n, o número total de execuções será igual a nk. Ao 

aumentar o número de fatores e níveis, o número de execuções experimentais cresce 

enormemente. (ALVARENGA JUNIOR; LAJARIM CARNEIRO, 2019; MUNIYASAMY et 

al., 2020).  O planejamento fatorial 2k utiliza k fatores analisados em dois níveis. No caso de se 
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Planejamento fatorial 
com ponto central 

Pontos axiais Delineamento composto 
central 

ter 4 variáveis, 24 = 16, significando com isso que 16 experimentos devem ser realizados. Este 

tipo de planejamento é particularmente útil quando se tem muitas variáveis a se investigar. Esse 

procedimento fornece o menor número de experimentos com os quais k fatores podem ser 

estudados (GORBOUNOV et al., 2022; LEARDI, 2009). 

 

4.18.2. Delineamento Composto Central (DCC) 

O delineamento composto central (DCC), é uma  técnica de otimização amplamente 

utilizada, principalmente para os POAs, devido à vantagem de otimizar problemas 

multifatoriais com número ótimo de execuções experimentais (SIMÕES et al., 2018). Esses 

métodos têm a limitação de aumentar consideravelmente o número de experimentos se vários 

fatores forem selecionados para a otimização do processo (MOUSAVI et al., 2018). Assim, 

com múltiplos fatores essas técnicas não são apropriadas porque aumentam muito o custo, 

tempo e esforços físicos. Portanto, é necessária uma estratégia de planejamento simplificada 

que possa ser usada para superar esses problemas (GALLARDO et al., 2022; MITSIKA et al., 

2021).  

O DCC é um tipo especial de delineamento de superfície de resposta que pode se 

encaixar em um modelo quadrático completo, composto de um modelo fatorial incorporado 

com pontos centrais e um grupo de pontos axiais. Pode ser indicado como um cubo com cantos, 

o que representa o produto dos níveis inferior (-1) e superior (+1), uma estrela ou pontos axiais 

ao longo dos eixos ou fora do cubo e um ponto central na origem, conforme mostra a figura 10. 

(DAS; DEWANJEE, 2018). 

 

 

 

 

 

 

 
 

Fonte: (DAS; DEWANJEE, 2018) 
 
 

Figura 12. Representação gráfica do Delineamento Composto Central (DCC). 
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Figura 13. Pontos experimentais para o delineamento composto central. 

Os delineamentos compostos centrais são planejamentos comuns geralmente usados na 

modelagem de superfície de resposta. Nesses tipos de planejamentos, os fatores assumem três 

ou cinco níveis distintos, mas nem todas as combinações desses valores aparecem no 

planejamento. A figura 11 mostra os pontos experimentais do DCC. 

 

 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: (CALADO; MONTGOMERY, 2003) 

 

Neste tipo de planejamento quatro diferentes modelos podem ser testados: a) somente 

termos lineares dos efeitos principais; b) termos lineares e quadráticos dos efeitos principais; c) 

termos lineares dos efeitos principais e interações de segunda ordem e d) termos lineares e 

quadráticos dos efeitos principais e interações de segunda ordem (CALADO; 

MONTGOMERY, 2003).  
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CAPÍTULO 1 
 

REMOÇÃO DE CETOPROFENO E DICLOFENACO POR PROCESSOS 

OXIDATIVOS AVANÇADOS EM EFLUENTE DE ESTAÇÃO DE 
TRATAMENTO DE ESGOTO 
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5 INTRODUÇÃO 

A presença de contaminantes emergentes (CEs) em compartimentos ambientais 

representa uma preocupação significativa devido ao seu uso difundido e sua descarga contínua 

no meio ambiente (NANNOU et al., 2015). Mesmo em baixas concentrações (ng L-1 ou μg L-

1) (BARBOSA et al., 2016; DODGEN et al., 2017) a maior preocupação está ligada ao efeitos 

adversos que esses compostos podem causar ao meio ambiente e à saúde dos seres vivos, 

incluindo toxicidade aguda e crônica (MIRZAEI et al., 2017; SHARMA et al., 2021), visto que 

a exposição pode acontecer em pequenos, médios e longos períodos de tempo (RATHI et al., 

2021). 

Como é conhecido,  o tratamento convencional empregado na maioria das estações de 

tratamento de esgoto (ETEs) não consegue eliminá-los completamente (DE OLIVEIRA et al., 

2020). Adicionalmente o alto tempo de retenção hidráulico (TRH) e o descarte de lodo contendo 

CEs são os principais problemas associados à maioria desses métodos tradicionais (PARIDA 

et al., 2021). Como resultado, os CEs,  como os anti-inflamatórios não esteroidais (AINEs) e 

também seus metabólitos vêm sendo detectados em vários compartimentos ambientais, nas 

concentrações na faixa de nanogramas a microgramas por litro (SILVA et al., 2018; PAÍGA et 

al., 2019) 

Os AINEs apresentam também um perigo associado ao reúso de águas, causando riscos 

à saúde quando descartados em corpos d'água e reutilizados na agricultura, na indústria, 

aquicultura, uso urbano para fins não potáveis e recreação (HESPANHOL, 2002; LI et al., 

2015; MATHUR et al., 2021; SINGH, 2021). Vale destacar também que nosso conhecimento 

dos potenciais riscos que tal reúso pode induzir, especialmente no que diz respeito a compostos 

orgânicos nos efluentes tratados, ainda precisa ser investigado (EGBUIKWEM et al., 2020).  

Não há dúvida de que o reúso de águas residuárias é um componente importante da gestão 

sustentável dos recursos hídricos (ROCCARO, 2018), neste sentido é importante agregar 

tecnologias que tenham a capacidade de eliminar completamente esses contaminantes das águas 

residuárias antes de sua liberação no meio ambiente (JIN et al., 2020). 

O diclofenaco (DCF) e o cetoprofeno (CET), são AINEs frequentemente usados para 

indicações semelhantes, como anti-inflamatório, analgésico e antitérmico e ambos são 

encontrados em matrizes aquáticas, em vários países.  Foram detectados em efluente secundário 

das estações de tratamento de águas residuárias de Praga,  República Checa (DIAZ-SOSA et 

al., 2020).  Um estudo realizado na cidade de Pequim, China, avaliou 43 compostos 

farmacêuticos em águas superficiais, e foi encontrado 11,0 ng L-1 de CET e concentrações 

acima de 50,0 ng L-1 de DCF (LU et al., 2019). Na Europa, em Portugal, 1934,0 ng L-1 de DCF 
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e 56,5 ng L-1 de CET foram encontrados em efluente de estação de tratamento de esgoto 

(PAÍGA et al., 2019).  

A combinação de DCF com outros fármacos em amostras de água pode aumentar  

consideravelmente seus efeitos tóxicos  (HOMLOK et al., 2011). A exposição prolongada a 

concentrações ambientalmente relevantes leva ao comprometimento da saúde geral dos peixes, 

induzindo lesões renais e alteração das brânquias, na concentração de efeito mais baixa 

observada (LOEC) de 5 µg L-1 (SCHWAIGER et al., 2004). Estudos demonstram que até os 

níveis ambientais de CET  (0,005 mg L-1, 0,05 mg L-1, 0,5 mg L-1, 5 mg L-1 e 50 mg L-1) alteram 

o comportamento (velocidade de natação, frequência de salto) e parâmetros fisiológicos 

(frequência cardíaca, atividade do membro torácico, movimentos da mandíbula) de Daphnia 

magna após 24 h e 48 h de exposição (BOWNIK et al., 2020) e causa distúrbios endócrinos 

nos peixes (WANG, J. et al., 2018). 

Portanto, é necessário mais estudos visando a aplicação de processos de oxidação que 

garantam a satisfatória remoção destes fármacos, de forma a preservar a qualidade da água no 

meio ambiente (BRILLAS, 2020). A preocupação com a conservação dos ecossistemas 

aquáticos tem estimulado estudos para o desenvolvimento de métodos eficientes de remoção 

de resíduos (GUELFI et al., 2019; RAMOS et al., 2015). Tecnologias alternativas têm sido 

utilizadas no tratamento de efluentes contendo múltiplos compostos, como os processos 

oxidativos avançados (POAs), que têm se destacado pela capacidade de remover com sucesso 

vários compostos orgânicos (CAVALCANTE et al., 2013; GUELFI et al., 2018) sendo uma 

alternativa viável para uma ampla variedade de aplicações na área de tratamento de águas 

residuárias (KANAKARAJU et al., 2018; MITSIKA et al., 2021) e tem sido estudados como 

métodos de tratamento para águas residuárias urbanas e industriais contendo diferentes tipos de 

poluentes orgânicos com alto grau de toxicidade (DE WITTE et al., 2011). 

O processo foto-Fenton (Fe2+ / Fe3+, H2O2, luz UV) é um dos POAs mais eficientes, que 

oxida com sucesso uma ampla gama de compostos orgânicos e inorgânicos (MACHULEK et 

al., 2013; MARCHETTI; BESSA AZEVEDO, 2020; RAMOS et al., 2020). Nesse processo, o 

peróxido de hidrogênio (H2O2) absorve radiação UV para que possa gerar radicais hidroxila 

(OH•) utilizando radiação na faixa do UV próximo (300-400 nm) ou mesmo luz visível (> 400 

nm)(CASIERRA-MARTINEZ et al., 2020). 

Em alguns casos, o emprego desses processos avançados para a remoção de 

contaminantes e tratamento de efluentes pode acarretar na geração de compostos tóxicos ou até 

mais tóxicos que as amostras iniciais (ALHARBI et al., 2017; LI et al., 2017). Neste sentido, 

além da avaliação dos parâmetros físico-químicos rotineiramente investigados, devem ser 
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realizados análises ecotoxicológicas (BUSTO et al., 2020). Desta forma, a avaliação integrada 

dos efeitos biológicos do lançamento de efluentes nos ambientes aquáticos é essencial, e os 

ensaios ecotoxicológicos demonstram-se instrumentos úteis para identificar e avaliar os 

impactos ambientais adversos (BARCELÓ et al., 2020; BRANCHET et al., 2021). Além disso, 

investigando a redução da toxicidade, não é necessário a completa mineralização, o que 

consequentemente reduz os custos de aplicação desses processos, que é a principal limitação 

para o emprego em escala real. 

O objetivo deste capítulo foi avaliar a eficiência de diferentes métodos oxidativos 

avançados para o polimento do efluente anaeróbio pós-reator UASB de ETE, enriquecido com 

os AINEs (CET, DCF e a mistura DCF + CET). Os processos Fenton e foto-Fenton foram 

avaliados para verificar a influência dos parâmetros dos processos como, quantidade de 

catalisador, quantidade de oxidante, intensidade de radiação e tempo de irradiação, a fim de 

alcançar a maior eficiência na mineralização da matéria orgânica do efluente, na maior 

eficiência de remoção dos fármacos CET, DCF e da mistura CET+DCF, além de verificar se 

os processos são eficientes para a melhora  dos parâmetros físico-químicos e na remoção da 

toxicidade. 

 

6 OBJETIVOS GERAIS 

Avaliar o uso de Processos Oxidativos Avançados (POAs) com presença de luz (foto-

Fenton) e ausência de luz (Fenton) na degradação dos fármacos cetoprofeno e diclofenaco 

adicionados ao efluente anaeróbio pós-tratado por reator UASB (efluente secundário) de 

estação de tratamento de esgoto. 

6.1. Objetivos Específicos   

a) Avaliar a eficiência dos processos oxidativos avançados (POAs) na remoção dos fármacos 

cetoprofeno, diclofenaco e mistura de diclofenaco + cetoprofeno no efluente secundário. 

b) Utilizar planejamento experimental fatorial para a reação foto-Fenton para melhorar a 

eficiência de degradação do cetoprofeno e mineralização da matéria orgânica do efluente 

secundário. 

 c) Avaliar os parâmetros físico-químicos do efluente sedundário. 
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d) Avaliar a ecotoxicidade dos efluentes tratados através dos bioindicadores Artemia sp. e 

Lactuca sativa. 

7 MATERIAIS E MÉTODOS 

7.1. Localização da área de estudo 

A Estação Municipal de Tratamento de Esgoto Los Angeles (ETE) está localizada no 

município de Campo Grande, capital do Estado de Mato grosso do Sul, com latitude 

20°39'27.27"S e longitude 54°50'52.36"O (Fig. 14). Tem como tratamento principal, reatores 

de manta de lodo anaeróbia pós-fluxo ascendente (UASB, sigla em inglês),  com capacidade de 

operação 1100 L s-1 e recebe o lixiviado produzido pelo aterro sanitário municipal que tem 

vazão média de 5,05 L s-1, correspondendo ao longo do dia de 0,1 a 6,0% do efluente total. O 

efluente tratado é lançado no Rio Anhanduí que é classificado, segundo o CONAMA 357/2005 

como um rio de classe IV. 

 

 Figura 14. Localização da Estação de Tratamento de Esgosto (ETE – LOS ANGELES). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 

 

 

Fonte: UTM(2022), IBGE (2019). 
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7.2. Amostragem de efluentes e análises físico-químicas 

O efluente foi coletado na ETE LOS ANGELES, pós-reator UASB (EF) (Efluente 

Secundário), avaliado quanto às principais características físico-químicas (Tab. 7) e 

armazenado em condições apropriadas a 4oC, antes dos tratamentos com POAs. A 

caracterização físico-química foi realizada de acordo com os métodos e técnicas do Standard 

Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA/AWWA/WEF, 2012). Os 

procedimentos estão descritos no apêndice, página 185. 

 
Tabela 7- Características físico-químicas do efluente secundário (pós-reator UASB). 

Parâmetros EF* Métodos 

Temperatura (°C) 27,2 ± 4,4 - 

pH 7,0  ± 0,2 4500 B 

Turbidez (NTU) 28,5 ± 12,0 2130 B 

DQO (mg L-1) 338,5 ± 8,0 5220 B 

DBO (mg L-1) 68,9 ± 40,0 5210 B 

Nitrogênio Total (mg L-1) 21,1 ± 3,2 4500 C 

NO2- (mg L-1) 2,4 ± 1,3 4500 B 

NO3- (mg L-1) 2,8 ± 0,8 4110 B 

N-NH4+ (mg L-1) 4,4 ± 1,2 4500 B e C 

Fósforo Total (mg L-1) 4,4 ± 0,9 4500 B5 e 4500 E 

Sólidos Totais (ST)  (mg L-1) 674,0 ± 122,7  2540 B 

COT (mg L-1) 26,0  ± 1,3  5310 B 

*n=20 amostras; (±) desvio padrão;  DQO= Demanda química de oxigênio;  
DBO= Demanda bioquímica de oxigênio; COT= Carbono Orgânico Total 
 

 

7.3. Determinação do Carbono Orgânico Não-Purgável (método NPOC)  

A remoção de material orgânico foi monitorada pelo método NPOC através da injeção 

de alíquotas de 50 µL em um analisador de carbono. 

O método NPOC consiste na determinação direta de carbono orgânico total (COT) 

desconsiderando a concentração de carbono inorgânico (CI). A determinação do NPOC ocorre 

com a acidificação da amostra transformando o CI em CO2 em solução. Em seguida, o NPOC 

(amostra sem CI) é injetada no forno que a partir de uma combustão catalítica por platina a 680 
oC é transformada em NPOC na forma de CO2 gasoso. A quantificação ocorre por detector de 
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absorção infravermelho não dispersivo (NDIR). A vantagem do método NPOC em relação ao 

método COT é a menor quantidade de amostra utilizada. O monitoramento da mineralização 

foi realizado por um analisador de carbono orgânico total – COT SHIMADZU® TOC – V 

(MODELO SSM – 5000).  

Foram construídas curvas de calibração na faixa de 2 – 100 mg L-1, com hidrogenoftalato de 

potássio - C8H5O4K, apresentando as seguintes características: [NPOC] = 1,2919 + 0,42067 * 

(área); R2 = 0,99988. Foram obtidos valores com precisão de ± 2%, LQ = 0,180 mg L-1 e LD = 

0,053 mg L-1. 

 

7.4. Cromatografia Líquida de Alta Eficiência (CLAE) 

Para monitorar a concentração do CET e DCF no efluente após serem submetidos aos 

processos de degradação, foi utilizado a cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE) 

Shimadzu SPD-M20A com coluna C18 (coluna analítica - Waters XTerra MS C18, 4,6x250 

mm column). Para o CET, o comprimento de onda foi 258 nm em um detector de fotodiodo. A 

fase móvel foi uma mistura isocrática de Acetonitrila e H2O (50:50), o volume de injeção foi 

20 microlitros (injeção automática) e fluxo de 0,8 mL min-1.  

Para o DCF o comprimento de onda foi 280 nm. A fase móvel foi uma mistura de 

metanol e H2O acidificada com 0,1% de ácido fórmico (75:25), o volume de injeção foi 20 µL 

(injeção automática) e o fluxo de 1mL min-1.  

Para a mistura DCF+CET foi utilizado coluna C18 (Eclipse C18, 10cm x 5 mm x 2,1µm 

column). Os comprimentos de onda utilizados para monitorar os compostos foram os mesmos 

empregados nas análises individuais dos fármacos. A fase móvel foi metanol e H2O acidificada 

com 0,1% de ácido fórmico (70:30), o volume de injeção foi 20 µL (injeção automática) e o 

fluxo de 0,6 mL/min.  

Foram construídas curvas de calibração na faixa de 0,01-30 mg L-1, apresentando as 

seguintes características: (i) CET: [CET, mg L-1] = - 0,0132 + 2,41132E-6*(área), R2 = 0,99912; 

LD= 0,0337 mg L-1; LQ= 0,1123 mg L-1. (ii) DCF: [DCF, mg L-1] = - 0,27759 + 0,00002*(área), 

R2 = 0,99744. LD=0,0509 mg L-1; LQ=0,1696 mg L-1. 

Para a mistura DCF+CET, as características da curva de calibração foram: (i) DCF: 

[DCF, mg L-1] = 0,49706 + 3,7412E-06*(área), R2 = 0,99832; (ii) CET: [CET, mg L-1] = -

0,05261 + 0,00002 * (área), R2 = 0,99928; LD = 0,04388 mg L-1; LQ = 0,1463 mg L-1. 
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7.5. Procedimento Experimental de Fotodegradação 

O EF foi enriquecido com soluções individuais dos fármacos CET e DCF na 

concentração de 25 mg L-1 e/ou do mix contendo ambos fármacos (DCF+CET), cada um na 

concentração de 12,5 mg L-1. Esta quantidade de fármaco, em mg L-1, foi adicionada para 

permitir um estudo de degradação e mineralização, devido ao limite de detecção dos 

equipamentos utilizados, como analisador de Carbono Orgânico Total (COT) e Cromatografia 

Líquida de Alta Eficiência (CLAE).  

Como fonte de radiação foi utilizado lâmpadas de luz negra (UVA; 320 a 400 nm, 

TechLux, Potência 27W), em paralelo uma em relação a outra. O reator fotoquímico (Fig.15) 

consistiu em dois tubos de vidro de borossilicato com diâmetro externo de 26 mm, 2 mm de 

espessura e comprimento de 125 mm, interligados por mangueiras transparentes de PVC 

flexível. Estes tubos foram posicionados transversalmente às lâmpadas e 600 mL de EF 

enriquecido com fármacos (EF-CET, EF-DCF ou EF-CET+DCF) foi irradiado e realizado o 

monitoramento da temperatura e pH in situ, bem como a adição dos reagentes dependendo do 

processo oxidativo empregado. A vazão do reator foi monitorada durante as reações (12,7 ± 

2,34 L min-1 ) e alíquotas foram coletadas em tempos pré-determinados. A concentração dos 

fármacos foi monitorada por CLAE e a remoção da matéria orgânica foi monitorada por COT. 

A figura 15 representa o reator utilizado nos experimentos de foto-degradação. 

 

  

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Própria autora. 

Figura 15. Esquema do Reator fotoquímico de luz negra. 
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O peróxido de hidrogênio foi adicionado gradativamente no fluxo de 1,0 mL min-1 com 

auxílio de uma bomba peristáltica durante um tempo de 20 minutos. As concentrações de H2O2 

variaram entre 10 mg L-1 e 30 mg L-1 e as concentrações de Fe2+ variaram entre 3 e 15 mg L-1. 

Sultato ferroso heptahidratado (FeSO4.7H2O) foi utilizado como fonte de Fe2+. A concentração 

de H2O2 foi monitorada por meio de tiras de teste analítico de peróxido Merckoquant (Test 

Peroxides, Merck Merckoquant).  

A concentração de peróxido de hidrogênio residual (no final das reações) foi menor que 

2 mg L-1 em todos os experimentos. Para os experimentos realizados pelos processos de Fenton 

e foto-Fenton o pH do efluente foi ajustado para 3,0 com solução de H2SO4 1 M.  

Para determinar a dose de radiação aplicada (DR) e a intensidade de radiação (IR), foi 

determinado o fluxo de fótons que atinge a solução a ser degradada pelo procedimento de 

actinometria química (DA ROSA et al., 2019; MACHULEK et al., 2007), envolvendo a 

irradiação de um complexo de ferrioxalato de potássio 0,15 M  em que a  concentração de Fe(II) 

gerada durante o intervalo de irradiação é determinada espectrofotometricamente a 510 nm 

medindo a absorbância do complexo [Fe(phen)3]2+, complexo formado  Fe(II) e 1,10-

fenantrolina (phen).  

O fluxo de fótons apresentou os valores de 1,7x10-5 Ein s-1 para 1 lâmpada acionada, 

1,9x10-5 Ein s-1 para duas lâmpadas acionadas e 2,3x10-5 Ein s-1 para três lâmpadas acionadas. 

 

7.6. Planejamento Experimental Fatorial 24 para o processo foto-Fenton  

Neste estudo, um planejamento experimental fatorial 24 foi aplicado para investigar as 

variáveis que influenciaram na degradação do CET e na mineralização da matéria orgânica em 

EF pelo processo de foto-Fenton, a fim de otimizar o processo encontrando as condições 

experimentais que obtivesse maior % de degradação com o menor consumo possível de 

reagentes.  

A eficiência da reação de foto-Fenton é geralmente afetada pela concentração de H2O2, 

pela concentração de íons ferro, pelo tempo de irradiação (Energia acumulada) e pH (GUO; 

WANG, 2019; LI et al., 2017; MIRZAEI et al., 2017; XIAO et al., 2018).  

Portanto, concentração de H2O2, concentração de íons Fe2+, dose de radiação (DR) e 

tempo de irradiação foram escolhidos como variáveis independentes. A faixa de limites 

aplicada para as quatro variáveis estudadas foi escolhida com base em experimentos 

preliminares e na literatura (MITSIKA et al., 2021). Dezenove experimentos com triplicata no 

ponto central foram aleatoriamente gerados pelo software Statistica Statsoft versão 10.  
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A faixa de valores utilizados para as variáveis foram: (i) [H2O2] = 10 a 30 mg L-1; (ii) 

[Fe2+] = 3 a 15 mg L-1; (iii) (DR) = 0,22 a 0,70 (mW s cm-2);  (iv) Tempo de irradiação, com 

máximo de 150 minutos para a mineralização e 30 minutos para a degradação (Tab. 8).   

A quantidade de Fe2+ adicionada não ultrapassou o limite estabelecido pela legislação, 

visto que o CONAMA 430/2011 recomenda que o teor máximo da concentração de Fe 

dissolvido para lançamento de efluentes seja de 15 mg L-1.  

 
Tabela 8- Níveis do planejamento fatorial 24 com ponto central adicionado para o processo 
foto-Fenton. 

Variáveis 

Independentes 

 Níveis  

 -1 0 +1 

[H2O2] (mg L-1) 10 20 30 

[Fe2+] (mg L-1) 3 9 15 

Tempo de irradiação 

(min)* 

-1 0 +1 

Dose de radiação (DR) 

(mWs cm-2) 

0,22 0,46 0,70 

* Tempo (min) para Degradação (-1=5; 0=17,5; +1=30) e tempo (min) para a Mineralização (-1=20; 0=85; 
+1=150) 
 

A significância de cada modelo foi identificada usando o valor de p-value (p<0,05). A 

validação estatística foi obtida pelo teste de análise de variância (ANOVA) com nível de 

confiança de 95%.  
 

7.6.1. Actinometria química.  

A actinometria química determina a taxa de incidência de fótons emitida pela lâmpada 

em um sistema fotoquímico. Esta metodologia é amplamente aplicada em POAs por utilizarem 

uma fonte de radiação na maioria dos processos. Foi utilizado a metodologia baseado na 

preparação de uma solução complexante de 1,10- fenantrolina 0,01 M em meio de tampão 

acetato de sódio 0,5 M (MACHULEK et al., 2007); BRAUN et al., 1991). Em seguida, foram 

adicionados 10 mL desta solução em tubos revestidos com papel alumínio para evitar reações 

fotoquímicas provenientes do ambiente (MACHULEK et al., 2007).  

A partir do ácido oxálico e do nitrato férrico foi preparada uma solução de ferrioxalato 

de potássio 0,15 M (100 mL) e transferido para o reator fotoquímico (Fig.15). Assim, antes de 
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dar início ao processo foi coletada uma amostra inicial. Depois de ligar as lâmpadas foram 

coletadas amostras em intervalos de 15, 30 e 60 segundos durante 10 minutos.  

Estas alíquotas de 0,10 mL foram adicionadas nos tubos contendo a solução 

complexante, que ficaram em repouso em ambiente escuro durante 1 hora. Após este período, 

foi medido a absorbância do complexo formado, tris(1,10-fenantrolina)-Fe2+ ([Fe(fen)3]2+) em 

510 nm. 

 

7.7.  Energia acumulada – Quv (kJ L-1 )  

Um  modelo matemático (Eq. 25) foi utilizado para tratamento dos dados obtidos nos 

experimentos com radiação ultravioleta de luz negra (UVA). Este modelo utiliza uma relação 

entre tempo experimental (te), volume do reservatório (Vr), área irradiada (Ai) e I é o fluxo de 

fótons incidente (I= kJ s-1) obtido por actinometria. A relação entre estas variáveis fornece a 

quantidade de energia acumulada Quv (por unidade de volume – kJUV L-1) do início do 

tratamento até cada amostra coletada (FUNAI et al., 2017; PRIETO-RODRÍGUEZ et al., 

2013).  

 

Quv = Quv – 1 + (te . I . Ai)/Vr.       Equação 25 

 

7.8. Determinação da dose de radiação (DR) e da intensidade de radiação (IR) por 

Actinometria 

A intensidade de radiação (IR) ultravioleta está relacionada com a quantidade de energia 

recebida por uma unidade de área. Sua determinação só é possível por meio de radiômetros ou 

actinômetros.  O ferrioxalato de potássio teve sua aplicação como substância actinométrica 

introduzida por HATCHARD e PARKER em 1956. Quando exposto à radiação UV, o 

ferrioxalato é reduzido, apresentando um rendimento quântico de 1,26 mols de Fe2+ por Einstein 

para comprimentos de onda inferiores a 436 nm. A cinética deste procedimento de actinometria 

pode ser acompanhada medindo-se a concentração de Fe2+ formado ao longo do tempo de 

exposição à radiação UV. A concentração molar de Fe2+ é medida por meio da absorbância de 

um complexo de Fe2+ – fenantrolina de cor vermelha a 510 nm. A dose de radiação aplicada 

(DR), em mWs cm-2,  pode ser calculada pela equação 26 :  

!" = !"#!"$#	–	!"#
!"$$	

F'( × 	4,719+10) 	× Ai              Equação 26 
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Em que: 

DR = Dose de radiação UV aplicada no comprimento de onda 254 nm, em mWs cm-2;   

[Fe2+]d = Concentração molar de Fe2+ depois da irradiação, em M;  

[Fe2+]a = Concentração molar de Fe2+  antes da irradiação, em M; 

F[Fe] = Rendimento quântico de Fe2+ no comprimento de onda 254 nm (mol Einstein-1); 

Ai = Área irradiada, em cm2; 

E 4,719 × 105 é um fator de conversão para homogeneizar as unidades. 

 

A intensidade de radiação (IR), em W cm-2, pode ser calculada através da equação 27 (AGUIAR 

et al., 2002): 

-" = 	 *+,(&)          Equação 27 

Em que: 

IR = Intensidade de radiação (W cm-2); 

DR = Dose de radiação aplicada UV no comprimento de onda 254 nm (mWs cm-2); 

t = Tempo de exposição (s). 

 

7.9. Ensaios de Ecotoxicidade 

7.9.1. Artemia sp.  

O ensaio de ecotoxicidade aguda consistiu na utilização de cistos de Artemia sp.  

adquiridos em loja especializada em artigos de aquarismo. Para a eclosão dos cistos foi utilizado 

solução sintética de sal marinho na concentração de 36 g L-1 com pH 8-9 aerada por 48 horas. 

Os ensaios foram realizados em triplicata (10 indivíduos por réplica) a 25 ± 2 oC com 

fotoperíodo claro de 16 horas e escuro de 8 horas em sistema estático (3 mL para cada teste em 

béquer).  As concentrações letais medianas (CL50), ou seja, as concentrações que mataram 50% 

dos indivíduos dentro de 24 horas de exposição foram calculadas para as diluições de 100, 75, 

50, 25,12,5 e 6,25% (v/v) (MESARIČ et al., 2015).  

O pH das amostras após os processos Fenton e foto-Fenton foram ajustados  para 7,0 

utilizando solução de NaOH 1,0 M. A solução salina foi utilizada como controle negativo e 

para diluição das amostras.  A solução de dicromato de potássio 1% foi utilizado como controle 

positivo. As etapas do ensaio de toxicidade realizado em Artemia sp. estão mostradas na figura 

16. 
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Fonte: própria autora 

 

Os resultados obtidos foram expressos em Concentração Letal Média (CL50) e Unidade 

Tóxica (UT). Para o cálculo da UT foi utilizado a fórmula UT = (1/CL50)x100. Para o cálculo 

do CL50 a análise PROBIT foi realizada usando StatPlus AnalystSoft Versão v8 (DUARTE et 

al., 2019; FARIA et al., 2020). 

 

7.9.2. Lactuca sativa   

As sementes de Lactuca sativa (espécie Aurelia) sem tratamento químico foram 

adquiridas em estabelecimentos agropecuários (95% de germinação; marca Topseed; Lote: 

065044). Para cada amostra, 20 sementes foram colocadas em placas de Petri de 90 mm de 

diâmetro contendo papel de germinação no fundo como suporte. Quatro mililitros das amostras 

diluídas com água mineral (100, 75, 50, 25, 12,5 e 6,25% (v/v)  foram então adicionados e as 

placas foram embrulhadas com plástico filme e papel alumínio e armazenados no escuro por 

72 h a 24 ± 1°C (LYU et al., 2018). Etapas do procedimento do ensaio com sementes de Lactuca 

sativa estão mostrados na figura 17. 

 

a) 

c) 

b) 

d) 

Figura 16. Etapas do ensaio de ecotoxicidade em Artemia sp. a) Preparo da solução salina 
e incubação dos cistos de Artemia sp. b) luz e aeração por 48 horas. c) Seleção e adição dos 
neonatos para os ensaios de ecotoxicidade. d) Exposição por 24 horas dos organismos as 
amostras avaliadas em suas respectivas diluições e controles. 
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Figura 17. Etapas do procedimento com Lactuca sativa. a) adição das sementes no papel 
de germinação. b) Adição de 20 sementes em cada diluição e controle. c) medição do 
comprimento das raízes após 72 horas de exposição. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Fonte: própria autora 
 

 

Foi utilizado água mineral como ensaio de controle negativo e para a diluição das 

amostras.  No final da exposição de 72 horas, foi medido o tamanho das raízes (hipocótilo e 

radícula) das sementes que germinaram.   

Para o cálculo da UT foi utilizado a fórmula UT = (1/CI50)x100. Para o cálculo do CI50  

a análise PROBIT foi realizada usando StatPlus AnalystSoft versão v8 (DUARTE et al., 2019; 

FARIA et al., 2020). O cálculo do Índice de Germinação (IG%) foi de acordo com as equações 

28 e 29.  

 

."" = ."/
."0  

-1(%) = 5.""+(61/)(610) 7 +100 

 

Em que, CRR é crescimento relativo das raízes; CRa é a média do comprimento total 

da raiz da amostra; CRc é a média do comprimento total da raiz no controle negativo; SGa é o 

número de sementes germinadas na amostra e SGc é o número de sementes germinadas no 

controle negativo (BAGUR-GONZÁLEZ et al., 2011; NAPOLEÃO et al., 2018). 

 

 

Equação 29 

Equação 28 
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8  RESULTADOS E DISCUSSÕES 

8.1. Resultados do planejamento experimental fatorial 

Planejamentos fatoriais baseados na Metodologia de Superfície de Resposta (MSR) 

permitem o estudo do efeito de um grande número de variáveis independentes controladas 

(fatores) em uma variável medida para os diferentes níveis dos fatores (resposta) com um 

número relativamente pequeno de experimentos e cálculos simples na análise dos resultados 

(LEARDI, 2009; SCHENONE et al., 2015; TORRADES; GARCÍA-MONTAÑO, 2014). 

O planejamento experimental fatorial 24 com triplicata no ponto central foi aplicado 

para determinar as variáveis e condições experimentais que mais influenciam a degradação do 

CET em efluente (EF), denominado pela sigla EF-CET. 

A tabela 9 mostra as faixas e níveis experimentais das variáveis independentes para o 

processo foto-Fenton aplicado ao EF-CET. As porcentagens de mineralização e  degradação do 

CET foram consideradas como variáveis dependentes, enquanto as variáveis independentes 

foram a concentração de H2O2 (10-30 mg L-1), concentração de Fe2+ (3-15 mg L-1), DR (0,22 – 

0,70 mWs cm-2) e Tempo de irradiação em minutos. Dezenove experimentos foram realizados 

para esse planejamento experimental, coletando amostras nos intervalos de 0-150 min. A 

Energia Acumulada (Quv) foi calculada através da equação 25. A tabela 9 mostra os resultados 

(% de degradação e mineralização) para os diferentes experimentos. 

 

Tabela 9- Resultados do Planejamento Experimental Fatorial 24 para foto-Fenton em EF-CET. 

Ensaios 
[H2O2] 

(mg L-1) 

[Fe2+] 

(mg L-1) 

DR*            

(mW.s 

cm-2) 

Tempo(min)    

(Quv)** 

Mineralização            

(%) 

Tempo 

(min)     

(Quv )** 

Degradação 

(%) 

6 30 3 (0,70) 20 (5,5)** 14,0 5 (1,4)** 96,2 

14 30 3 (0,70) 150 (40,9) 25,6 30 (8,2) 99,9 

7 10 15 (0,70) 20 (5,5) 25,5 5 (1,4) 90,7 

15 10 15 (0,70) 150 (40,9)  39,5 30 (8,2) 97,2 

13 10 3 (0,70) 150 (40,9) 32,7 30 (8,2) 82,5 

5 10 3 (0,70) 20 (5,5) 18,7 5 (1,4) 45,4 

8 30 15 (0,70) 20 (5,5) 11,8 5 (1,4) 79,8 

16 30 15 (0,70) 150 (40,9) 16,5 30 (8,2) 100,0 

3 10 15 (0,22)  20 (2,1) 1,50 5 (0,5) 48,5 

11 10 15 (0,22) 150 (16,0) 8,6 30 (3,2) 68,2 
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4 30 15 (0,22) 20 (2,1) 1,89 5 (0,5) 88,4 

12 30 15 (0,22) 150 (16,0) 1,60 30 (3,2) 99,4 

1 10 3 (0,22) 20 (2,1) 18,8 5 (0,5) 8,8 

9 10 3 (0,22) 150 (16,0) 32,2 30 (3,2) 35,3 

2 30 3 (0,22) 20 (2,1) 11,1 5 (0,5) 80,8 

10 30 3 (0,22) 150 (16,0) 13,1 30 (3,2) 96,6 

17(C) 20 9 (0,46) 85 (17,1) 15,5 17,5 (3,8) 77,0 

18(C) 20 9 (0,46) 85 (17,1) 16,7 17,5 (3,8) 78,5 

19(C) 20 9 (0,46) 85 (17,1) 16,3 17,5 (3,8) 75,2 

*DR (mWs cm-2) = Dose de radiação aplicada  

**Quv (kJ L-1) = Energia acumulada 

 

8.2. Degradação do Cetoprofeno (CET) por planejamento experimental fatorial 

 

O efeito das variáveis no processo é refletido nos valores e sinais dos coeficientes de 

regressão estimados, isto é, coeficientes positivos indicam que a eficiência de degradação do 

CET aumenta com o aumento da respectiva variável dentro da faixa investigada, enquanto 

coeficientes negativos indicam que a eficiência de degradação aumenta com valores mais 

baixos. Os coeficientes positivos das interações entre as variáveis indicam um efeito sinérgico, 

enquanto os coeficientes negativos revelam um efeito antagônico (CALZA et al., 2013; 

NOGUEIRA et al., 2005). Qualquer efeito que ultrapasse a linha vertical vermelha (linha de 

referência) é considerado estatísticamente significativo. 

Levando em consideração a porcentagem de remoção do fármaco e também a % de 

mineralização, com menor consumo de reagentes,  o experimento que apresentou resultados 

considerados ótimos foi o ensaio 15 (Tab. 9), com 97,2% de degradação do CET em 30 minutos 

de experimento (10 mg L-1 de H2O2; 15 mg L-1 de Fe2+ ; DR=0,70 mWs cm-2; Quv= 8,2 kJ L-1) 

a um nível de significância de 95%.  

O gráfico de Pareto para a degradação do CET (Fig.18a) mostrou que todas as variáveis 

independentes e as interações [H2O2 x Fe2+] e [H2O2 x DR] foram importantes para o tratamento 

do efluente pelo processo foto-Fenton, pois atingiram a linha de referência em p=0,05. 

 

 

 

 



 75  

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Ainda na figura 18a, é possível observar que a concentração de H2O2 foi a variável 

estatisticamente mais importante do processo. A segunda variável mais importante foi a DR. A 

concentração de H2O2 interagiu significativamente com outras variáveis como, DR e Fe2+. A 

presença de íons de Fe2+ é essencial para que ocorra a oxidação, visto que estes são catalisadores 

Figura 18. Gráfico de Pareto (a) e Valores Previstos versus Observados (b) 
experimentalmente dos efeitos de cada variável sobre suas interações em relação a resposta 
de porcentagem de degradação. 

 (2)H2O2 

   (3)DR 

(H2O2)*(DR) 

(4) Tempo 

(Fe)*(H2O2) 

(1)Fe 

 (Fe)*(DR) 

  (H2O2)*(Tempo) 

      (Fe)*(Tempo) 

      (DR)*(Tempo) a) 
p = 0,05 
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para a decomposição de H2O2 levando a geração das espécies reativas, principalmente do OH• 

(BAUTISTA et al., 2008; LUNA et al., 2012; PIGNATELLO et al., 2006; RODRIGUES et 

al., 2021).  

As variáveis independentes [H2O2] e [DR] exibiram coeficientes positivos, mostrando 

que a % de degradação aumenta conforme aumentamos os valores destas variáveis. As 

interações [H2O2] x [Fe] e [DR] x [H2O2] tiveram seus coeficientes negativos, indicando serem 

antagônicos para a eficiência da degradação (Fig. 18a).  

Efeito similar de interação entre o Fe e H2O2 foi obtido por Souza e colaboradores em 

2021, para a remoção de DQO em efluente de indústria têxtil por meio de processos oxidativos 

avançados com foto-Fenton auxiliados por diferentes fontes de luz. LOPEZ-ALVAREZ e 

colaboradores em 2012, também observaram a importância das variáveis Fe e H2O2 e a 

interação entre elas na reação foto-Fenton para a degradação do pesticida carbofurano. 

Na figura 18b, é apresentado o gráfico dos valores previstos versus valores observados. 

Os pontos experimentais seguiram a tendência dos valores previstos, ficando próximos da linha 

vermelha, indicando que os experimentos foram adequados em relação ao modelo matemático, 

com R2 = 0,9738. 

Gráficos de superfície de resposta foram gerados baseados na variável dependente para 

melhor avaliação do comportamento de degradação (Fig. 19). 

Na relação antagônica entre a interação [H2O2] x [Fe] (Fig. 19a), foi observado que na 

menor concentração de H2O2 (10 mg L-1) e concentração mais alta de Fe (15 mg L-1), foi obtido 

alta % de degradação do CET (97,2%). Este efeito antagônico também pode ser observado 

quando somente uma das variáveis é diminuída - por exemplo, para (i) [H2O2] = 30 mg L-1  e 

[Fe] = 15 mg L-1 (ensaio 8, Tab. 9), resultando em 79,8% de degradação; e (ii) [H2O2] = 10 mg 

L-1 e [Fe] = 15 mg L-1 (ensaio 7, Tab. 9), houve um aumento para 90,7% na degradação. Este 

efeito mostra que em concentrações mais baixas de H2O2 já podemos observar alta % de 

degradação. 

Efeito similar entre as variáveis Fe e H2O2 foi obtido por LU et al., 2017; SIDDIQUE 

et al., 2014; YANG et al., 2020. A presença de H2O2  permite a regeneração do Fe, que ativa os 

OH•, que por sua vez atacam os compostos orgânicos, aumentando a % de degradação 

(FUENTEALBA et al., 2016; LAI et al., 2021). 

Já o efeito antagônico da relação [H2O2] x [DR] (Fig. 19b) pode ser observada por 

exemplo, para (i) [H2O2] = 10 mg L-1 e [DR] = 0,22 mWs cm-2  (ensaio 9, Tab. 9) resultando 

em 35,3% de degradação, mas quando aumentamos somente uma das variáveis, como a 
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Figura 19. Gráficos de Superfície de Resposta da % de Degradação para as interações 

significativas entre H2O2 x Fe (Fig. 19a) e  H2O2 x DR (Fig. 19b). 
  

radiação aplicada por exemplo - (ii) [H2O2] = 10 mg L-1 e [DR] = 0,70 mWs cm-2 (ensaio 13, 

Tab. 9), a eficiência da degradação aumenta para 82,5 %.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

A Intensidade de Radiação (IR) (kWcm-2) foi determinada para melhor avaliar o efeito 

da radiação em relação ao tempo de exposição das amostras. IR pode ser calculada a partir 

a) 

 
b) 

DR 
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divisão da dose de radiação aplicada (DR) pelo tempo experimental em segundos (ts); 

(IR=DR/t) (AGUIAR et al., 2002).  

Portanto, neste estudo, para (i) DR = 0,70 mWs cm-2; IR = 0,39 kWcm-2, (ii) DR = 0,46 

mWs cm-2; IR = 0,26 kWcm-2, (iii) DR = 0,22 mWs cm-2; IR = 0,12 kWcm-2. 

A seleção de diferentes dosagens de radiação pode alcançar um melhor desempenho 

podendo ser aplicável em situações reais. Wang e Wang em 2022 , também mostraram aumento 

significativo na degradação da cloroanilina em águas residuárias químicas com o aumento da 

IR. Yu e seus colaboradores em  2020, mostraram que com o aumento da IR  de 7,9 para 22,5 

W m-2, o efeito da degradação foi significativamente melhorado (0,35 para 0,7 ppm, 

aproximadamente). Estes estudos comprovam que IR é um fator fundamental na reação de foto-

Fenton pois sua interação com o H2O2 e com o Fe, aumenta o desempenho na formação dos 

OH• favorecendo o ataque aos compostos orgânicos e destruindo as ligações, sendo necessário 

um menor consumo de reagentes. Resultados semelhantes foram obtidos por Reina e seus 

colaboradores em 2018, que  também estudou três níveis de irradiância (18, 32 e 46 W m-2) 

com 3 concentrações de Fe (8, 20 e 32 mg L-1) na degradação do pesticida  Pirimetamil na 

reação de foto-Fenton.  

Os coeficientes de regressão estimados foram usados para gerar um modelo empírico 

da eficiência da  porcentagem de degradação (%DEG),  considerando as variáveis e suas 

relações mútuas. 

 

% DEG = 76,2316 + 15,8375[Fe] + 33,0625[H2O2] + 20,7125[DR] + 17,5625[Tempo] – 

17,3125[Fe].[H2O2] – 18,0375[H2O2].[DR] ; R2 = 0,9738 

 

Esses efeitos de interação entre as variáveis não se manifestariam se os métodos 

convencionais tivessem sido empregados e as variáveis tivessem seus valores definidos em cada 

experimento, por isso a vantagem de empregar um planejamento fatorial em experimentos 

(MORSHED et al., 2020).  

 

8.3.  Mineralização da matéria orgânica do efluente  

O gráfico de Pareto (Fig.20a) mostrou que H2O2, DR, Fe e Tempo foram fundamentais 

para mineralizar 39,5% da matéria orgânica presente no efluente em um tempo de irradiação de 

150 min (Quv = 40,9 kJ L-1) (ensaio 15; Tab. 9), pois foram estatisticamente importantes 

ultrapassando a linha de referência (p<0,05). Friedrich et al., em 2012, mostraram que na 

degradação do Fenol pela reação de Fenton também tiveram resultados semelhantes de 
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mineralização (40% de mineralização após 120 minutos de experimento). As variáveis [DR] e 

[H2O2] se destacaram, porque apareceram em primeiro e segundo lugar de importância, 

respectivamente (Fig. 20a).  López-Vinent et al., (2019) mostraram a importância da 

intensidade de radiação para o processo foto-Fenton na degradação da Difenilamina (DPH), 

utilizando lâmpadas de LED UVA. 

 As variáveis [H2O2] e [Fe] apresentaram sinais negativos, ou seja, diminuindo as 

concentrações destas variáveis, maior será a % de mineralização. As variáveis DR e Tempo 

apresentaram sinais positivos, onde a eficiência da mineralização aumenta quando há um 

incremento de DR e Tempo. Com o aumento da DR e consequentemente IR, aumenta a geração 

de OH• e portanto, uma quantidade menor de H2O2 será necessária, diminuindo o consumo de 

reagentes (GIANNAKIS et al., 2016).  

Quando temos o Fe na concentração mais alta [15 mg L-1], o tempo de irradiação e a IR 

podem ser menores sem gerar prejuízo na % de mineralização (REINA et al., 2018). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 20. Gráfico de Pareto (a) e Valores Previstos versus Observados (b) 
experimentalmente dos efeitos de cada variável sobre suas interações em relação a resposta 
de porcentagem de mineralização. 
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Na figura 20b, é apresentado o gráfico dos valores previstos versus valores observados. 

O modelo matemático mostrou que os experimentos foram adequados, pois seguiram a 

tendência dos valores previstos, ficando próximos da linha vermelha, com R2 = 0,9294. 

Para a interação estatisticamente significativa (2by3) foi elaborado o gráfico de 

superfície de resposta da % de mineralização entre as variáveis Fe x DR (Fig. 21a).  

A interação entre Fe e DR apresenta sinergismo, sendo observado que aumentando DR, 

e aumentando a concentração de Fe, há um aumento na eficiência da mineralização. DR acelera 

o processo de redução do Fe3+ a Fe2+ e a decomposição do H2O2, consequentemente, gerando 

mais OH• em solução, mineralizando com maior eficiência a matéria orgânica presente no 

efluente (CAVALCANTE et al., 2013; DA ROSA et al., 2019). 

Para compreender melhor o comportamento das variáveis Fe e H2O2, também foi gerado 

um gráfico de superfície de resposta para as variáveis Fe x H2O2 (Fig. 21b), onde observamos 

a contribuição do H2O2 para o aumento da mineralização quando sua concentração é diminuída. 

Os coeficientes de regressão estimados foram usados para gerar um modelo empírico 

da eficiência da % mineralização (%MIN),  considerando as variáveis e suas relações mútuas. 

 

%MIN = 16,9289 – 10,2337[H2O2] – 7,4188[Fe] + 11,9437[DR] + 8,3087[Tempo] + 

7,9837[Fe].[DR]; R2=0,9294. 

 

b
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8.4. Mineralização da matéria orgânica e Degradação do DCF e DCF+CET em efluente 

anaeróbio  

Após o planejamento experimental fatorial 24 com o EF-CET,  foi aplicado a melhor 

condição estudada (ensaio 15, Tab. 9) para o efluente enriquecido com o fármaco DCF (EF-

a) 

b) 

Figura 21. Gráficos de Superfície de Resposta da % da Mineralização para as relações 
entre (a)[Fe2+] e [DR] e (b)[Fe] e [H2O2]. 

 

b) 
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Figura 22. Mineralização do EF-CET (a), EF-DCF (b) e EF-DCF+CET (c) pelos POAs. A 
barra de erros em cada coluna representa o desvio padrão das amostras em cada tempo de 
coleta. 
 

DCF) e para o efluente enriquecido com a mistura DCF+CET (EF-DCF+CET). Foram 

realizados os processos Fenton e foto-Fenton. UVA e UVA/H2O2 foram utilizados como 

“branco”. As reações foram realizadas em triplicata (Fig. 21 e Fig. 22). 

Entre os processos oxidativos realizados com EF-CET (Fig. 22a), EF-DCF (Fig. 22b) e 

EF-DCF+CET (Fig. 22c), o processo foto-Fenton alcançou melhor desempenho na 

mineralização da matéria orgânica. Ficou evidenciado que as variáveis Fe, H2O2 e IR 

contribuíram para aumentar a % de mineralização (Fig. 22 a, b e c) e a % de degradação (Fig. 

23 a, b e c). A regeneração do Fe2+ e a absorção da radiação UV pelo H2O2 contribuem para a 

formação de OH•, que atacam os compostos orgânicos aumentando a % de mineralização e a 

degradação dos fármacos no efluente (GHANBARI et al., 2021). 
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Figura 23. Degradação do CET(a), DCF(b)e DCF+CET(c) no efluente doméstico urbano 

pelos POAs. 

 

 

A mineralização do EF-CET (39,5% ± 0,61) (Fig. 22a) e EF-DCF (38%±1,5) (Fig. 22b) 

pelo processo foto-Fenton foi maior que a mineralização na mistura EF-DCF+CET (27,1% ± 

3,53) (Fig. 22c), evidenciando que a carga orgânica maior dificulta a transformação desses 

compostos em CO2 e H2O (HERGHELEGIU et al., 2018).  

A luz foi um fator fundamental, pois quando comparamos o Fenton com o foto-Fenton 

foi verificado um aumento na % de mineralização (Fig. 22a, b, c). A mineralização e degradação 

do EF-DCF (Fig. 22b e 23b) e do EF-DCF+CET (Fig. 22c e 23c) foram menores que as 

porcentagens de mineralização e degradação do EF-CET (Fig. 22a e 23a) em todos os processos 

utilizados. Resultados semelhantes também foram obtidos por (SACCO et al., 2020), que 

obteve % de mineralização e degradação de CET maiores que o DCF quando os fármacos foram 

submetidos a uma degradação com diferentes fotocatalisadores sob luz UV.  

Isto deve-se a presença de agentes sequestrantes do OH•, como Cl e N na estrutura da 

molécula do DCF,  pois segundo Domènech e colaboradores (2001) e Luna e colaboradores 

(2012), aumentam os efeitos sequestradores dos OH• inibindo o processo e diminuindo a 

porcentagem degradação, mas ainda assim, foi obtido uma porcentagem de 97,2% de 

degradação para o CET, 72,7% para o DCF e 66,0% para DCF+CET. 
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Em estudo de degradação da prednisolone, (DÍEZ et al., 2018) mostrou que o processo 

foto-Fenton atingiu 95% de degradação em comparação com a UV fotólise que atingiu somente 

11%.  Valores muito próximos apresentados neste estudo. 

Também podemos considerar que quando aumentamos a carga orgânica (EF-

DCF+CET), a eficiência de degradação diminui.  O aumento na quantidade de espécies 

intermediárias formados tanto pelo aumento da concentração quanto pela interação entre  os 

contaminantes, competem com os radicais oxidativos (QUEIRÓS et al., 2015). 

 

8.5. Resultados dos Parâmetros Físico-Químicos após os tratamentos  

Na tabela 10 estão apresentados os resultados das análises físico-químicas dos efluentes 

antes e após os tratamentos. Antes dos tratamentos as amostras foram nomeadas como EF 

(Efluente secundário sem adição de fármaco), EF-CET, EF-DCF e EF-DCF+CET (Efluente 

secundário com adição dos fármacos Cetoprofeno, Diclofenaco e Diclofenaco+Cetoprofeno, 

respectivamente). Após os tratamentos, as amostras foram rotuladas com o nome do referido 

processo oxidativo e seus respectivos fármacos (Exemplo – UVA-CET se refere ao processo 

oxidativo UVA aplicado ao efluente com adição de cetoprofeno, portanto a sigla é UVA-CET; 

e assim foram rotuladas todas as amostras de efluentes após os tratamentos com os processos 

oxidativos). Os parâmetros físico-químicos foram importantes para verificar se os tratamentos 

foram eficientes na remoção dos micropoluentes e se os efluentes estão atendendo a legislação 

CONAMA 430/2011. 
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Tabela 10- Resultados de parâmetros físico-químicos de efluentes com fármacos e pós-tratamentos com POAs. (n=3) 

Amostras 
Condutividade 

(mS cm-1) 
Turbidez 

(NTU) 
DQO            

(mg L-1) 
DBO            

(mg L-1) 
Mineralização 

(%) 
Degradação 

(%)  
Turbidez 

Eficiência 
(%) 

 
DQO DBO 

EF 1,8 ± 0,1 45,0 ± 1,2 229,5 ± 7,5 95,0 ± 5,5 - - - - - 

EF-CET 2,9 ± 0,0 21,5 ± 7,8 293,0 ± 8,1 55,9 ± 7,2 - - - - - 

EF-DCF 3,0 ± 0,1 21,5 ± 7,8 208,0 ± 6,8 56,6 ± 8,4 - - - - - 

EF-DCF+CET 3,1 ± 0,2 21,5 ± 7,8 338,1 ± 7,6 57,0 ± 6,6 - - - - - 

UVA-CET 
(branco) 

2,8 ± 0,1 10,2 ± 2,3 128,0 ± 4,3 72,0 ± 5,8 8,8 ± 3,5 56,3 ± 4,9 52,6 56,3 - 

UVA-DCF 
(branco) 

3,3 ± 0,1 14,1 ± 1,9 160,0 ± 3,8 30,0 ± 3,5 11,0 ± 0,2 47,0 ± 0,3 34,4 23,1 47,0 

UVA-DCF+CET 
(branco) 

2,1 ± 0,2 20,0 ± 2,0 256,0 ± 6,3 84,0 ± 5,2 4,4 ± 1,2 42,2 ± 1,4 7,0 24,3 - 

UVA/H2O2 CET 
(branco) 

1,4 ± 0,3 9,9 ± 4,5 228,7 ± 5,4 133,4 ± 4,9 14,3 ± 0,5 79,0 ± 2,8 54,0 21,9 - 

UVA/H2O2 DCF 
(branco) 

3,4 ± 0,9 12,5 ± 3,6 144,0 ± 4,5 27,5 ± 2,8 12,0 ± 1,5 62,0 ± 0,2 41,9 30,8 51,4 

UVA/H2O2 – 
DCF+CET 

(branco) 
1,6 ± 0,4 22,7 ± 0,9 240,0 ± 4,2 36,0 ± 2,2 6,1 ± 1,3 51,6 ± 0,7 - 29,0 36,8 

Fenton -CET 1,7 ± 0,1 4,7 ± 1,7 103,0 ± 2,2 58,2 ± 2,6 23,5 ± 3,2 89,4 ± 0,4 78,1 64,8 - 
Fenton -DCF 1,5 ± 0,2 4,7 ± 0,8 144,0 ± 2,1 22,5 ± 1,3 33,0 ± 7,5 68,0 ± 0,9 78,1 30,8 60,2 

Fenton-
DCF+CET 

2,2 ± 0,2 25,0 ± 4,2 200,0 ± 3,1 40,0 ± 0,7 22,0 ± 5,7 59,5 ± 1,5 - 40,8 29,8 

FF-CET 8,7 ± 0,2 4,6 ± 1,7 65,0 ± 1,2 20,0 ± 2,4 39,5 ± 6,5 97,2 ± 1,1 78,6 77,8 64,2 
FF-DCF 9,2 ± 0,1 2,0 ± 0,9 80,0 ± 0,9 16,0 ± 1,8 38,0 ± 1,5 72,7 ± 4,9 90,7 61,5 71,7 

FF-DCF+CET 9,4 ± 0,1 0,6 ± 0,1 80,0 ± 1,3 20,0 ± 1,5 27,1 ± 3,5 66,0 ± 2,5 97,2 76,3 64,9 

                     FF-CET = foto-Fenton do EF-CET; FF-DCF = foto-Fenton do EF-DCF; FF-DCF+CET = foto-Fenton do EF-DCF+CET. 
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A turbidez está relacionada com a quantidade de sólidos e contaminantes que podem 

diminuir a capacidade de absorção de luz (SEIBERT et al., 2017). A presença de radiação UVA 

de luz negra influenciou significativamente para o aumento da % de remoção da turbidez 

comparando com os resultados de % de remoção nos processos Fenton (ausência de luz). Houve 

remoção de 79, 91 e 97% (Tab. 10) na turbidez do efluente para os tratamentos FF-CET, FF-

DCF e FF-DCF+CET, respectivamente. DQO e DBO estão relacionados com a matéria 

orgânica dissolvida no efluente. A mineralização é a decomposição da matéria orgânica em 

CO2 e H2O. Todas as variáveis, Fe2+ , H2O2 , DR e o tempo de experimento foram importantes 

para melhorar as características fisico-químicas do efluente, onde estas variáveis foram 

estatisticamente significativas para a mineralização. O processo foto-Fenton (FF) foi o mais 

eficiente apresentando altas porcentagens de remoção de DQO e DBO.  Para a DQO houve 78, 

62 e 78% de remoção de carga orgânica para FF-CET,  FF-DCF e FF-DCF+CET, 

respectivamente (Tab. 10). Souza e colaboradores (2021) mostraram alta eficiência da reação 

de FF para a remoção de DQO em efluente têxtil.  

Para o parâmetro DBO, os processos FF atingiram o limite estabelecido pelo CONAMA 

430/2011 (abaixo de 20 mg L-1) apresentando remoção de 64% (FF-CET), 72% (FF-DCF) e 

65% (FF-DCF+CET).  Com estes valores de DBO, o efluente pode ser indicado para reuso. 

Comparando os resultados de DQO e DBO das reações de Fenton com as reações de FF 

neste estudo, foi observado um aumento na porcentagem de remoção destes parâmetros quando 

o efluente foi tratado pela reação de FF. Isso pode ser explicado porque a reação de Fenton 

(FENTON, 1894) (Eq. 28) pode ser significativamente melhorada pela incorporação da 

irradiação (ultravioleta ou visível), que caracteriza o processo FF. Este método permite a 

regeneração fotoquímica de íons Fe2+ (Eq. 29), resultando em maior degradabilidade dos 

compostos, uma vez que os íons Fe2+ atuam como catalisadores na formação de radicais 

hidroxila, proporcionando maior degradação dos poluentes (AMETA et al., 2018).  

 

Fe2+ + H2O2→Fe3+ +OH• + OH−     Equação 28 

Fe (OH)2+ + hv→Fe2+ + OH•      Equação 29 

 

Mesmo diminuindo a % de degradação e mineralização do processo foto-Fenton no 

efluente com DCF+CET (FF-DCF+CET) (Tab. 10), este decaimento não afetou os parâmetros 

físico-químicos e o processo FF foi o POA utilizado neste trabalho com maior eficiência para 
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Figura 24. UT e classificação da toxicidade do efluente após tratamento com POAs frente 
ao bioindicador Artemia sp. *Classificação segundo Persoone et al. 2003. **valores com 
significância p-value (p<0,05). 
 

melhorar a qualidade do efluente, atendendo os padrões de lançamento de efluentes, de acordo 

com CONAMA 430/2011. 

 

8.6. Ecotoxicidade em Artemia sp. e Lactuca sativa 

8.6.1. Artemia sp. 

Artemia sp. foi empregado para avaliar a toxicidade da solução inicial do efluente pós-

reator UASB (EF), 25 mg L-1 de CET (EF-CET), 25 mg L-1 de DCF (EF-DCF) e 12,5 mg L-1 

de CET + 12,5 mg L-1 de DCF (EF-DCF+CET), bem como as soluções tratadas pelos processos 

oxidativos avançados UVA, UVA/H2O2, Fenton e FF para o CET, DCF e DCF+CET. Após os 

ensaios foi possível calcular a Unidade Tóxica (UT). 

A figura 24 mostra os resultados obtidos para Artemia sp., com níveis de toxicidade 

expressos em unidades tóxicas (UTs), calculados como UT = (1 / CL50) × 100, onde CL50 é a 

concentração que causa mortalidade de metade dos organismos testados. 
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 *Classificação segundo Persoone et al. 2003. valores com significância p-value (p<0,05). 
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O processo Fenton reduziu a toxicidade em Artemia sp. do EF-CET (Fig. 24a), mas não 

o suficiente para torná-lo atóxico, indicando que as degradações do CET não geram substâncias 

tóxicas e quanto maior a % de degradação, menos tóxico é o efluente. Somente o FF foi capaz 

de eliminar a toxicidade inicial do EF-CET, com remoção de 94% de toxicidade.  

Este decaimento da toxicidade é consistente com LAPERTOT e colaboradores (2007), 

que demonstrou uma diminuição na toxicidade dos efluentes quando foi aplicado o processo 

FF. Na figura 24b, UVA, UVA/H2O2 tornaram o efluente EF-DCF mais tóxico, indicando que 

a radiação UV gerou substâncias mais tóxicas do que as inicialmente presentes (ALHARBI et 

al., 2017; LI et al., 2017).  

Semelhante a UVA e UVA/H2O2, a reação de Fenton também aumentou a toxicidade 

do efluente inicial (EF-DCF) após o tratamento (Fig. 24b). O processo FF removeu 79% da 

toxicidade, diminuindo a UT de 1,4 para 0,3, tornando o efluente sem toxicidade aguda (Fig. 

24b). O mesmo ocorreu com a mistura EF-DCF+CET (Fig. 24c),  onde somente o processo FF 

foi capaz de reduzir a toxicidade em 97%,  para um nível classificado como não tóxico (UT = 

0,4). No caso da mistura EF-DCF+CET, podemos observar que a interação do DCF com o CET 

produziu subprodutos de degradação mais tóxicos (CLEUVERS, 2004) nas reações de UVA, 

UVA/H2O2 e Fenton (Fig. 24c), evidenciando a importância de POAs eficientes para a 

degradação e remoção dos compostos farmacêuticos, visto que estes compostos se encontram 

misturados nos efluentes tratados das estações de tratamento. O CET e o DCF estão entre os 

AINEs com maior risco de interações medicamentosas podendo causar efeitos adversos (LIMA 

et al., 2016). 

A avaliação da toxicidade dos subprodutos gerados pelos POAs é de extrema 

importância, principalmente em processos que não levam à mineralização total do composto 

alvo, pois subprodutos mais tóxicos do que a substância original pode resultar ao final do 

processo (SILVA et al., 2016) e complementam as análises físico-químicas da qualidade das 

águas residuárias, bem como fornecem uma compreensão mais profunda do desempenho do 

tratamento (PINTO et al., 2021). O teste de toxicidade aguda é normalmente a primeira etapa 

na investigação de toxicidade (MOVIA et al., 2020). Larvas do microcustáceo Artemia sp. têm 

sido amplamente utilizadas porque são fáceis de manusear e mostram uma resposta aguda de 

toxicidade a poluentes persistentes (DE MELO DA SILVA et al., 2016; MARKOVIĆ et al., 

2015).  
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Figura 25.UT e classificação da toxicidade do efluente após tratamento com POAs no EF-
CET (a), EF-DCF (b), EF-DCF+CET (c) frente ao bioindicador Lactuca sativa.  

8.6.2. Lactuca sativa 

A porcentagem de germinação das sementes do controle negativo ficou acima de 90% 

(95 a 97%) havendo baixa variabilidade no alongamento das radículas no controle positivo. O 

coeficiente de variação (CV) das radículas no controle positivo foi menor que 30% (CV=18 a 

22%), indicando que os ensaios foram válidos (SOBRERO E RONCO, 2004).    

A figura 25 mostra os resultados obtidos para Lactuca sativa, com níveis de toxicidade 

expressos em unidades tóxicas (UTs), calculados como UT = (1 / CI50) × 100, onde CI50 é a 

concentração que inibe o crescimento da metade das sementes testadas.  
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  *Classificação segundo Persoone et al. 2003. valores com significância p-value (p<0,05). 
 

 

Na figura 25a, observamos que o processo UVA/H2O2 diminuiu a UT do EF-CET em 

50% (UT=1,4 para 0,7). O processo Fenton deixou o efluente com leve toxicidade (UT=0,5) e 

o processo FF anulou a toxicidade (UT=0,3), removendo 79%, levando o efluente a uma 

toxicidade com UT<0,4, como recomenda (PERSOONE et al., 2003). 

Para o EF-DCF, na figura 25b, somente o processo FF foi capaz de remover 99% da 

toxicidade reduzindo a toxicidade aguda. 

A figura 25c mostra que a interação entre os fármacos DCF+CET tornou o efluente 

menos tóxico que os efluentes enriquecidos com um único fármaco. O processo Fenton 

removeu 80% da toxicidade inicial do EF-DCF+CET,  mas a eficiência do FF (87% de 

remoção; UT=0,2) foi ainda mais expressiva para as raízes de Lactuca sativa. 

O Índice de Germinação (IG) é o índice de fitotoxicidade que combina a germinação da 

semente e o crescimento da raiz, refletindo portanto, uma estimativa mais completa da 

toxicidade e tem sido amplamente usado para avaliar a toxicidade na germinação de sementes 

e no alongamento das raízes (CARVALHO NEVES et al., 2020).  

Particularmente, IG tem sido usado para avaliar a toxicidade de efluentes domésticos 

(OUBANE et al., 2020) e diversos outros efluentes, como têxtil (DÓRIA et al., 2020) digestão 
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Figura 26. Índice de Germinação (%) do efluente após tratamento com POAs no EF-CET (a), EF-
DCF (b), EF-DCF+CET (c) Linha vermelha tracejada é a refêrencia da % de GI no controle negativo.  
 

anaeróbico (VENEGAS et al., 2018) e efluentes oleosos (KHOUNI et al., 2020; LOUHICHI 

et al., 2019). IG foi calculado para as amostras de efluente enriquecido com os fármacos antes 

e após os tratamentos com os POAs  (Fig 26). 
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O efluente bruto (EF), o EF-CET e todos os tratamentos para o EF-CET mostraram 

valores de IG acima de 80% (Fig. 26a) o que indica que não houve efeito inibitório de acordo 

com Tiquia e colaboradores (1996). Podemos destacar a reação FF que apresentou 97±0,8 % 

de IG, ficando mais próximo do controle negativo (linha vermelha em 100%). 

Na figura 26b, somente o processo  FF foi capaz de reduzir a toxicidade e aumentar  o 

IG para acima de 80%.  Portanto, o FF se mostrou o melhor processo, o que foi indicado pelo 

aumento no valor de IG (42% para 95%) em relação ao EF-DCF, após 120 minutos de 

tratamento.  

O processo FF (Fig. 26c) também se mostrou o mais eficiente para redução da toxicidade 

(92,5% ± 11,1), porque não houve efeito inibitório significativo no crescimento das raízes. 

Todos os outros processos oxidativos avançados realizados nos efluentes enriquecidos com 

DCF+CET se mostraram tóxicos, pois indicaram valores de IG abaixo de 80% (Fig. 26c). Estes 

resultados apresentam conformidade com estudos de  NEVES et al., 2020, que mostraram a 

eficiência do processo FF na redução da fitotoxicidade em Lactuca sativa,  para a degradação 

de fenol em efluente doméstico. 

Confrontando os resultados de toxicidade, tanto em Artemia sp. quanto em Lactuca sativa, com 

os resultados dos parâmetros físico-químicos foi verificado que a alta eficiência de remoção da 

toxicidade dos efluentes com os fármacos pelo processo FF também está de acordo com as % 

de remoção de DQO (OUBANE et al., 2020), comprovando que a alta quantidade de matéria 



 96  

 
orgânica influencia na toxicidade do efluente e quando o processo FF reduziu a matéria 

orgânica a partir de 60% de remoção, já foi possível obter um efluente sem características 

tóxicas  

 

9 CONCLUSÕES  

No presente capítulo (1), foi comprovada a eficiência do processo foto-Fenton para a 

degradação e mineralização usando radiação UV-A de luz negra em uma matriz de efluente 

anaeróbio pós-tratado com reator UASB, enriquecido com os produtos farmacêuticos CET, 

DCF e a mistura DCF+CET. 

Com 15 minutos de tratamento, mais de 85% do fármaco CET já tinham sido removidos, 

portanto recomendamos a utilização de 15 mg L-1 de Fe2+, 10 mg L-1 de H2O2, IR = 0,39 kWcm-

2, tempo de 15 minutos, com fluxo de 12,7 L min-1. 

A possibilidade de operar com diferentes quantidades de lâmpadas acionadas permitiu 

observar a importância da dose de radiação para o processo de fotodegradação.  Foi constatada 

uma dependência da porcentagem de mineralização e degradação em função da potência das 

lâmpadas utilizadas.  

O planejamento experimental fatorial foi uma ferramenta estatística importante para 

otimizar os valores e concentrações das variáveis estudadas com menor número de 

experimentos, que permitiram maior eficiência de degradação e mineralização pelo processo 

foto-Fenton, o qual se mostrou como uma opção de tratamento eficiente para a remediação dos 

compostos farmacêuticos em efluentes reais. 

Dos POAs utilizados, o foto-Fenton também foi o processo mais eficiente para a 

reduzindo a toxicidade em Artemia sp. e Lactuca sativa, e remoção dos parâmetros físico-

químicos, concluindo que, para se obter um resultado confiável sobre a qualidade do efluente 

em relação aos contaminantes emergentes, além dos resultados das % de mineralização e 

degradação, é necessário avaliar também os parâmetros físico-químicos e a toxicidade dos 

efluentes tratados. Ressalta-se ainda a importância e vantagens da realização de ensaios 

ecotoxicológicos, utilizando mais de um bioindicador.  

Os processos oxidativos avançados podem ser explorados como etapa de polimento de 

efluentes já pré-tratados com o objetivo final de reúso ou como etapa de tratamento terciário 

para facilitar processos subsequentes. 
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CAPÍTULO 2 
REMOÇÃO DE CONTAMINANTES EMERGENTES POR PROCESSOS DE 
OZONIZAÇÃO E O3/H2O2 EM EFLUENTE DE ESTAÇÃO DE TRATAMENTO DE 
ESGOTO 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 98  

 
10 INTRODUÇÃO 

O reúso de águas residuárias é uma estratégia importante para a gestão dos recursos 

hídricos. Por esta razão, o processo de tratamento deve ser adequado, eliminando 

principalmente contaminantes emergentes (CEs) que possam ser tóxicos ao meio ambiente.  

Vários métodos avançados de tratamento têm sido investigados para a remoção de CEs 

de águas residuárias, incluindo processos/tecnologias consolidados (adsorção de carvão ativado 

(AC), ozonização e membranas) e novos (como processos oxidativos avançados (POAs)) 

(RIZZO et al., 2019). 

Processos baseados em ozônio vem sendo utilizados em diversos países, sendo que 2015 

havia mais de 3.000 estações de tratamento de água potável equipadas com desinfecção por 

ozônio (THOMPSON; DRAGO, 2015). Para tratamento de esgoto, estudos indicam que a 

ozonização, utilizada como tratamento terciário, pode remover aproximadamente 90%  de CEs 

resistentes as etapas de tratamento anteriores (tratamento primário e secundário), tornando-se 

dessa maneira, uma tecnologia promissora da remoção desse tipo de poluente 

(HIDAYATURRAHMAN; LEE, 2019).  Os processos de ozonização são cada vez mais usados 

em grande escala, especialmente na Suíça, devido à implementação de uma nova Lei de 

Proteção da Água em 2016, que regulamenta a remoção de CEs de águas residuárias urbanas 

(EGGEN et al., 2014) e Alemanha (HOLLENDER et al., 2009; VON GUNTEN, 2018) 

O ozônio (O3) é um forte oxidante capaz de reagir com substâncias orgânicas e 

inorgânicas presentes no meio líquido, além disso, não são considerados fontes capazes de gerar 

poluição a partir de sua degradação (LASHUK; YARGEAU, 2021).  

Um aspecto limitante da ozonização é que apesar de ele possuir forte desempenho de 

oxidação, ele tem baixo desempenho no processo de mineralização, tendo em vista que o 

processo degrada os compostos orgânicos originais em ácidos carboxílicos de cadeia curta, mas 

não completamente em água e gás carbônico, assim, podendo gerar substâncias mais tóxicas do 

que o composto a ser degradado.  Para a segurança ambiental e da saúde humana, os efluentes 

tratados devem ser avaliados quanto ao seu potencial tóxico antes de serem lançados no meio 

ambiente. (SILVA et al., 2021). 

Uma estratégia adotada para melhorar esse processo é a adição de agentes oxidantes, 

como o peróxido de hidrogênio (H2O2), pois o O3 é rapidamente decomposto na presença de 

H2O2, e os poluentes sensíveis às reações com radicais (OH•) podem ser degradados no sistema 

O3/H2O2 de forma mais eficaz (IKEHATA; LI, 2018).  
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Neste capítulo, o objetivo foi avaliar a eficiência do O3 e O3/H2O2 para a remoção dos 

fármacos CET, DCF e a mistura DCF + CET adicionados ao efluente anaeróbio pós-reator 

UASB de ETE,  além de alcançar a maior eficiência na mineralização da matéria orgânica do 

efluente, melhorar os parâmetros físico-químicos e reduzir a toxicidade, analisando assim a 

influência do pH, das doses de O3,  H2O2 e do tempo de experimento, através de delineamento 

experimental.  

 

11 OBJETIVOS GERAIS 

 Avaliar se os processos O3 e O3/H2O2 são eficientes na remoção de Cetoprofeno, 

Diclofenaco e a mistura DCF+CET em efluente anaeróbio pós-reator UASB de uma estação de 

tratamento de esgoto.  

 

11.1. Objetivos Específicos 

a) Avaliar se a concentração de ozônio (O3), a presença de peróxido de hidrogênio (H2O2), as 

variações de pH e tempo da reação afetam a eficiência do processo, a partir de planejamento 

experimental fatorial;  

b) Avaliar se os processos de ozonização (O3 e O3/H2O2) promovem a mineralização e 

degradação do Cetoprofeno (CET), Diclofenaco (DCF) e a mistura DCF+CET. 

c) Avaliar se os processos de ozonização reduzem a toxicidade aguda dos fármacos CET, DCF 

e DCF+CET no efluente secundário frente aos bioindicadores Artemia salina e Lactuca sativa. 

d) Verificar se os processos melhoram a qualidade do efluente, garantindo o atendimento aos 

parâmetros físico-químicos previstos na legislação vigente.  
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12 MATERIAIS E MÉTODOS 

12.1. Amostragem de efluentes e ensaios físico-químicos 

Para os ensaios de ozonização, O3 e O3/H2O2, o procedimento  da coleta do efluente está 

descrito no Capítulo 1, seção 7.2, página 64 e a caracterização físico-química foi realizada 

conforme descritos no apêndice página 185. 

 

12.2. Degradação do CET, DCF e DCF + CET em amostra de efluente anaeróbio por 
processo de ozonização (O3 e O3/H2O2)  

Os experimentos foram realizados com amostras de efluente anaeróbio pós-reator 

UASB (secundário) da ETE Los Angeles. Em 300 mL de amostra de efluente secundário 

contendo 25 mg L-1 de CET (EF+CET) foi adicionado a uma proveta de 1L onde foi borbulhado 

O3  a partir de um reator de ozônio (marca: OZONE&LIFE; modelo: O&L10.0RMSO2) com 

auxílio de um dispersor de bolhas, por um tempo de 30 minutos de experimento. Esta 

quantidade de fármaco, em mg L-1, foi adicionada para permitir um estudo de degradação e 

mineralização, devido ao limite de detecção dos equipamentos utilizados, como analisador de 

Carbono Orgânico Total (COT) e Cromatografia Líquida de Alta Eficiência (CLAE).  

Para o processo O3/H2O2, o peróxido de hidrogênio foi adicionado no início do 

experimento.  O ozônio foi produzido in situ pelo reator de ozônio, operando por princípio de 

descarga em barreira dielétrica (12 kVmax), alimentado com oxigênio de alta pureza. As 

concentrações de O3 (mg L-1) foram definidas pelo ajuste do fluxo de oxigênio que atravessa a 

célula de produção do ozônio (indo de 0 a 4,0 L min-1) e da posição do dosador (0 a 10).   

As quantidades de H2O2 variaram entre 10 mg L-1 e 60 mg L-1, o pH variou entre 3,0 e 

10,0 e as concentrações de ozônio variaram entre 16 e 48 mg L-1. Durante o tempo do 

experimento (30 minutos) foram coletadas alíquotas de 2 mL de amostra através de uma seringa 

graduada, nos tempos de reação selecionados (0, 5, 10, 15, 20 e 30 minutos) para posteriores 

análises de Carbono Orgânico Total (COT), pelo método NPOC,  remoção da concentração de 

CET por CLAE, análises físico-químicas e ecotoxicidade.  A figura 27 abaixo ilustra o esquema 

montado para a realização do experimento.  
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Fonte: própria autora 

 

12.3. Determinação do Peróxido de Hidrogênio residual 

A concentração de H2O2 residual foi monitorada por tiras analíticas de teste de peróxido 

(Test Peroxides, Merck Merckoquant). A concentração de peróxido de hidrogênio residual 

ficou abaixo de 2 mg L-1 ou foi ausente em todos os experimentos.  

12.4. Determinação de Ozônio Residual por Iodometria 

O método iodométrico é usado para determinar a concentração de ozônio em água. O 

ozônio pode oxidar o íon iodo em iodeto de potássio, de modo que é gerado iodo livre, que tem 

cor (Eq. 30). Tiossulfato de sódio e iodo livre reagem para gerar iodeto de sódio, de modo que 

a solução na reação é descolorida (Eq. 31).Uma solução de amido, que pode reagir com iodo 

livre para desenvolver a cor, é usada como indicador durante o teste (FENG et al., 2022).  

O3 + 2KI + H2O  ® O2 + I2 + 2KOH      Equação 30 

I2 + 2Na2S2O3 ®  2NaI + Na2S4O6       Equação 31 

Para a quantificação do ozônio residual, o experimento de iodometria foi realizado 

conforme ilustrado na figura 28.  

 

 

 

a) b) c) 

Figura 27. (a) Efluente antes do tratamento. (b) Processo de ozonização e/ou O3/H2O2           

(c) Efluente tratado após 30 minutos de experimento. 
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Fonte: própria autora 

 

A mangueira do ozonizador foi inserida em uma proveta contendo 300 mL de efluente 

secundário. O ozonizador foi ligado e regulado a dosagem de ozônio desejada (O3 total) e  

durante o tempo de 30 minutos (tempo dos experimentos) o ozônio não consumido era 

transferido por uma mangueira e borbulhado em outra proveta contendo 100 mL de solução de 

KI 0,10 M (Fig. 28a). 

Em seguida na solução de KI ozonizada foi adicionado 10 mL de solução de H2SO4 1 

M. 10 mL desta solução foi adicionado em erlenmeyer (Fig. 28b). Após a homogeneização,  a 

solução foi titulada com a solução padronizada de Na2S2O3.5H2O, 0,05 M (Fig. 28c). Próximo 

ao ponto de viragem foi adicionado 2 mL de solução de amido 1% para facilitar a visualização 

do ponto final da titulação (incolor) (Fig. 27d). Os ensaios foram realizados em triplicata e a 

quantidade de ozônio consumido foi calculada conforme equação 32. 

Cálculos: 

C(O3)(mg L-1) = (ANa x B x 24,00)/V0      Equação 32 

Em que:  

C(O3) é a concentração de ozônio a ser medida, mg L-1 ;  

ANa é o volume consumido de tiossulfato de sódio na titulação, mL;  

B é a concentração da solução de tiossulfato de sódio no teste, 0,025 M;  

V0 é o volume da amostra titulada, mL. 

E o valor 24,00 é um fator de conversão para homogeneizar as unidades. 

 

a) b) c) d) 

Figura 28.  Experimento de Iodometria para a determinação de ozônio residual. 
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Para determinar a quantidade de ozônio consumido, foi utilizada a equação 33. 

 

O3 consumido = O3 total – O3 residual     Equação 33 

 

12.5. Avaliação da mineralização da matéria orgânica 

Para analisar a mineralização da matéria orgânica presente no efluente foi utilizado um 

analisador de carbono, o qual a metodologia Carbono Orgânico Não Purgável (NPOC) foi 

descrita no capítulo 1, seção 7.3, página 64. 

12.6. Avaliação da degradação de CET, DCF e DCF+CET  

Para analisar a porcentagem de remoção dos fármacos CET, DCF e DCF+CET no 

efluente secundário através do processo O3/H2O2 foi utilizado Cromatografia Líquida de Alta 

Eficiência (CLAE) conforme a metodologia descrita no capítulo 1, seção 7.4, página 65. 

12.7. Planejamento Experimental Fatorial 24 para a degradação do CET por O3/H2O2 

Para a remoção do CET no efluente secundário pós-reator UASB, pelo processo 

O3/H2O2, foi aplicado um planejamento experimental fatorial 24 com adição de ponto central 

para investigar as variáveis que influenciaram na degradação do CET e na mineralização da 

matéria orgânica, a fim encontrar as condições experimentais que obtivesse maior % de 

degradação, maior % de mineralização e que não produzisse subprodutos tóxicos,  com o menor 

consumo de reagentes. A eficiência da reação de ozonização é geralmente afetada pela 

concentração de H2O2, pelo pH, pelo tempo experimental e pela dose de O3 utilizada 

(MALVESTITI et al., 2019; REAL et al., 2009; RIZZO et al., 2019).  

Portanto, estes fatores foram escolhidos como variáveis independentes e a faixa de 

valores utilizados estão descritos na tabela 11, com tempo com máximo de 30 minutos de 

experimento. A faixa de limites aplicada para as quatro variáveis estudadas foi escolhida 

conforme ensaios preliminares realizados no laboratório e também em consulta  na literatura 

(BAI et al., 2016; DENG, 2020; KIM et al., 2012; MALVESTITI et al., 2019; XIANG et al., 

2021). Dezenove experimentos com triplicata no ponto central foram aleatoriamente gerados 

pelo software Statistica Statsoft versão 10.  
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Tabela 11- Níveis do planejamento fatorial 24 com adição de ponto central para o processo O3/H2O2. 

 

 

 

 

 

 

12.8. Ensaios de ecotoxicidade em Artemia sp. e Lactuca sativa 

Os processos de tratamento capazes de degradar CEs podem produzir produtos de 

transformação tóxicos mais nocivos do que os produtos químicos originais. A ozonização 

oferece uma opção promissora com alta % de degradação e mineralização de compostos 

orgânicos. A avaliação ecotóxicológica das amostras tratadas serve como parâmetro final e de 

extrema importância para avaliar a eficiência do tratamento oxidativo (SILVA et al., 2021), 

considerando, principalmente, os casos em que remoção total de COT não é alcançada, 

correndo risco da formação de subprodutos tóxicos ou até mais tóxicos que a amostra inicial 

(RIZZO et al., 2019). 

Os procedimentos dos ensaios de toxicidade estão descritos no capítulo 1, seção 7.9, 

página 70 (Artemia sp.) e página 71 (Lactuca sativa). 

 

13 RESULTADOS E DISCUSSÕES  

13.1. Ozônio Residual 

A iodometria foi realizada em triplicata nos pHs 3,0, 6,5 e 10,0. O valor da média de 

ozônio residual foi de 2,6 ± 1,2 mg L-1. Segundo a WHO (2019), a média permitida de ozônio 

residual em água potável é de 2,0 a 5,0 mg L-1. A iodometria revelou que nas condições 

operacionais ajustadas não estava ocorrendo perdas significativas de concentração de ozônio e, 

portanto, o equipamento foi ajustado para fornecer as doses de ozônio estabelecidas no 

planejamento experimental. 

 

 

 

Variáveis 

Independentes 

 Níveis  

 -1 0 +1 

pH 3,0 6,5 10,0 

[O3] (mg L-1) 16,0 32,0 48,0 

[H2O2] (mg L-1) 10,0 35,0 60,0 

Tempo (min) 10,0 20,0 30,0 
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13.2. Mineralização e Degradação do CET em efluente obtido por O3/H2O2 

O planejamento experimental fatorial 24 foi utilizado para identificar os fatores que 

influenciam o processo de ozonização utilizando como variáveis o pH, a concentração de O3, a 

concentração de H2O2 e o tempo do experimento. A tabela 12 mostra os experimentos que foram 

gerados aleatoriamente pelo software Statistica com as respectivas porcentagens dos resultados 

de mineralização e degradação.  

 
Tabela 12- Resultados do Planejamento Experimental Fatorial 24 para O3/H2O2 em efluente secundário.   
(C) Pontos centrais 

* A cor vermelha na tabela indica os melhores resultados de mineralização e degradação 

 

 

ENSAIOS pH [O3]  

(mg L-1) 

[H2O2] 

(mg L-1) 

Tempo      

(min)     

MIN        

(%) 

DEG       

(%) 

7 3,0 48 60 10 37,80 61,50 

18 (C) 6,5 32 35 20 42,10 56,91 

16 10,0 48 60 30 13,00 55,80 

6 10,0 16 60 10  23,60 59,30 

8 10,0 48 60 10 7,60 30,10 

14 10,0 16 60 30 31,80 80,00 

4 10,0 48 10 10 23,80 42,80 

15 3,0 48 60 30 42,90 79,80 

19 (C) 6,5 32 35  20 39,20 54,30 

9 3,0 16 10 30 53,10 26,70 

2 10,0 15 10 10 22,90 76,20 

12 10,0 48 10 30 37,00 72,80 

10 10,0 16 10 30 45,00 92,00 

1 3,0 16 10 10 43,20 8,30 

13 3,0 16 60 30 61,80 47,80 

5 3,0 16 60 10 53,24 34,00 

11 3,0 48 10 30 37,40 54,80 

3 3,0 48 10 10 30,45 32,00 

17(C) 6,5 32 35 20 37,70 56,80 
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A maior taxa de remoção de % de mineralização (45%) e % de degradação (92%) para 

o processo O3/H2O2 foi obtida pelo ensaio 10, com adição de 10 mg L-1 de H2O2 e 16 mg L-1 O3 

em pH 10 e 30 minutos de experimento.  Visto que o pH é um fator importante no tratamento 

de efluentes e o ajuste brusco levaria a um aumento de custo devido a quantidade de reagentes 

necessários, consideramos avaliar também os pontos centrais, que se encontram num pH mais 

próximo do neutro e mais próximos do pH do efluente. Em 30 minutos de experimento, os 

pontos centrais apresentaram porcentagens de mineralização igual a 41± 2,24% e degradação 

igual a 75 ± 1,10%.  

A partir dos resultados da tabela 12, foi construído o gráfico de Pareto para a degradação 

(Fig. 29a). Em 30 minutos de experimento, as variáveis independentes Tempo, pH e H2O2 

foram significativas estatísticamente. A concentração de O3 não foi significativa, mas a sua 

interação com a variável pH foi o fator mais importante neste modelo. A interação entre a 

concentração de ozônio e a concentração de peróxido de hidrogênio também foi significativo, 

indicando que a concentração de ozônio foi uma variável importante quando estão presentes 

outras variáveis, mas isoladamente não apresentou significância estatística (p<0,05). 

Na figura 29b, está apresentado o gráfico dos valores previstos versus valores 

observados. Os pontos experimentais seguiram a tendência dos valores previstos, ficando 

próximos da linha vermelha, indicando que os experimentos foram adequados em relação ao 

modelo matemático, com R2 = 0,99395. 

Um modelo empírico da eficiência da mineralização (%MIN) e da degradação (%DEG) 

foi gerado a partir dos coeficientes de regressão estimados, considerando as variáveis e suas 

interações.  

 

% MIN = 35,9784 – 19,3988(pH) – 13,0863[O3] + 9,9263(tempo) – 10,5362(pH*H2O2) 

 

% DEG = 53,7847 + 20,5125(pH) + 5,3375[H2O2] + 20,6875(tempo) – 27,1625(pH*O3) – 

19,9875(pH*H2O2) + 3,5125(O3*tempo) 
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Figura 29. (a) Gráfico de Pareto e (b)Valores Previstos versus Valores Observados 
experimentalmente dos efeitos de cada variável sobre suas interações em relação a 
resposta de porcentagem de degradação. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Na figura 30 está  apresentado respectivamente, a superfície de resposta tridimensional 

entre as variáveis [H2O2] x pH (Fig. 30a) e [O3] x pH (Fig. 30b).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

a) 

Figura 30. Gráficos de Superfície de Resposta da % da Degradação para as relações entre 
(a)[pH] e [H2O2] e (b)[pH] e [O3]. 

 



 108  

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Observa-se que há um efeito antagônico entre as variáveis, quando aumentamos o valor 

do pH e diminuímos a concentração de H2O2, temos uma eficiência de degradação maior que 

90%. Também podemos observar que com o pH próximo do neutro já temos % de degradação 

do CET próximo de 70% (Fig. 30a). Na figura 30b podemos observar a interação entre o pH e 

a concentração de ozônio, em que houve uma interação antagônica, pois aumentando o pH e 

diminuindo a concentração de ozônio observamos degradações acima de 80%. Utilizando pH 

próximo do neutro e concentração de ozônio entre 30 e 35 mg L-1 já podemos observar 

porcentagens de degradação do CET acima de 70% (Fig. 30b).  

 

13.3. Mineralização da matéria orgânica 

No gráfico de Pareto (Fig. 31a) observamos que para as variáveis independentes (pH, 

O3, H2O2 e Tempo) apenas a concentração de H2O2 não foi estatisticamente significativa, mas 

a sua interação com o pH apresentou significância estatística, ultrapassando a linha de 

referência (p=0,05). O pH foi a variável mais importante para a eficiência de mineralização, 

seguido do O3. As duas variáveis apresentaram sinal negativo, indicando que não são 

necessários valores altos destas variáveis para serem obtidos maiores % de mineralização. Esse 

resultado é importante quando consideramos o processo de O3/H2O2 para tratamento de 

efluentes, pois é possível otimizar o processo para consumir a menor quantidade de reagentes 

sem afetar o desempenho da reação. 

b) 
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Na figura 31b, está apresentado o gráfico dos valores previstos versus valores 

observados e os pontos experimentais (pontos azuis) se aproximaram dos valores previstos 

(linha vermelha). Os experimentos foram adequados em relação ao modelo matemático, 

apresentando boa correlação, com R2 = 0,96536. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Na figura 32 está representado respectivamente, os gráficos de superfície de resposta 

tridimensional entre as variáveis [O3] x tempo (Fig. 32a) e [H2O2] x pH (Fig. 32b).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 

 

Figura 31. (a) Gráfico de Pareto e (b) Valores Previstos versus Valores Observados 
experimentalmente dos efeitos de cada variável sobre suas interações em relação a 
resposta de porcentagem de mineralização. 

a) 

Figura 32. Gráficos de Superfície de Resposta da % da Degradação para as relações entre 
(a) tempo e [O3] e (b) pH e [H2O2]. 
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Na figura 32a, observamos que a menor concentração de O3 com maior tempo de reação,  

a eficiência de mineralização é favorecida. Já na figura 32b vimos que a concentração de H2O2 

não apresenta significância e a eficiência da mineralização depende fortemente do pH. Meios 

ácidos estão favorecendo a mineralização, mas em pH próximo do neutro já podemos ver % de 

mineralização próximas de 50%.  

 
 

13.4. Mineralização e Degradação do CET, DCF e DCF+CET por O3 e O3/H2O2 em pH 

6,5  e pH natural do efluente (7,5 ± 0,20) 

Foi escolhido as condições dos pontos centrais (O3 = 32,0 mg L-1; H2O2 = 35,0 mg L-1) 

para realizar as reações com CET em pH natural, DCF e DCF + CET em pH 6,5 e pH natural. 

A influência da concentração de peróxido de hidrogênio no sistema O3/H2O2 pode ser 

observada na figura 33, em que resultados do tratamento utilizando em todos os casos [O3] = 

32 mg L-1, correspondente a concentração no ponto central do planejamento experimental, em 

pH 6,5 e pH natural (7,5 ± 0,2), com e sem adição de H2O2, são apresentados para fins de 

comparação. Os resultados demonstram que o processo de O3/H2O2 é mais rápido tanto na 

remoção de COT (Fig. 33a, 33c e 33e) quanto na degradação do CET, DCF e DCF+CET (Fig.  

32b, 32d e 32f), quando comparado aos resultados obtidos utilizando somente O3 sob condições 

semelhantes. O H2O2 aumenta a velocidade do decaimento do ozônio e acelera sua 

transformação em OH• (KATSOYIANNIS et al., 2011). 

b) 



 111  

 
Segundo (KNOPP et al., 2016) uma remoção excelente de micropoluentes fica acima 

de 90%, uma remoção satisfatória é considerada entre 80% e 90%, uma remoção moderada fica 

entre 50% e 80% e uma remoção considerada pobre fica abaixo de 50%. Sabendo disso 

observamos que, uma degradação moderada de CET ocorreu em pH 6,5 (75,0 ± 1,1%) e 

excelente remoção no pH natural (92,0 ± 0,5%) em 30 minutos de experimento. Em 2014, 

WILDE, MONTIPÓ e MARTINS, relataram que dentro da faixa de pH de 4,0 a 9,0 tanto a 

ação direta do ozônio quanto os mecanismos indiretos dos radicais hidroxila são observados.  

A remoção do DCF ocorreu de forma satisfatória em pH natural (86,0 ± 6,2%) e de 

forma moderada no pH 6,5 (75,0 ± 4,9 %). Já a mistura CET+DCF houve remoção de 71,0 ± 

4,4% em pH natural e 78,0 ± 5,2% em pH 6,5, indicando remoção moderada nos dois casos. O 

cloro presente na molécula do DCF tem ação sequestrante de radical hidroxila, o que pode ter 

causado a redução na porcentagem de degradação quando comparado com as porcentagens de 

remoção do CET (92 ± 0,5%, em pH natural). A presença de alto teor de matéria orgânica e 

alcalinidade no efluente também podem ter efeitos negativos na degradação dos micropoluentes 

devido à competição com oxidantes (KNOPP et al., 2016).  

 

 

Figura 33. Mineralização e Degradação do CET, DCF e DCF+CET após os processos de O3 e 

O3/H2O2 em pH 6,5 e em pH natural (7,5±0,2). 
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O efluente tratado por O3/H2O2 teve maior mineralização no pH natural do efluente para 

o CET (48,0 ± 1,5%) e em pH 6,5 para o DCF (39,0 ± 3,5%) e DCF+CET (47 ± 4,1%). A 

redução moderada de COT sugere que a etapa de degradação desempenhou um papel 

predominante no processo de ozonização em vez da mineralização.  

 

A degradação de amoxicilina, bezafibrato, cetoprofeno, diclofenaco, ibuprofeno e 

paracetamol, em concentrações entre 1,5 a 365,0 mg L-1 (em água deionizada) foi estudada por 

VON GUNTEN e colaboradores (2003) e por HUBER e colaboradores (2005), empregando o 

processo de ozonização. A ozonização direta mostrou-se eficiente na oxidação dos fármacos 
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(>90%), com exceção de ibuprofeno cuja degradação só foi possível pela combinação de O3 

com H2O2 , atingindo 90% de oxidação após 10 min de reação. No entanto, a remoção de COT 

variou entre 10 e 30%, evidenciando a formação de intermediários recalcitrantes. Pode-se 

concluir que este processo remove uma ampla gama de micropoluentes por meio da reação com 

ozônio e radicais hidroxila (HUBER et al., 2005; VON GUNTEN, 2018). 

 

13.5. Análises Físico Químicas  

Com objetivo de verificar o atendimento à legislação ambiental referente ao lançamento 

de efluentes, em especial, às Resoluções CONAMA no 430/2011 e 357/2005  os ensaios  nos  

efluentes foram analisados  em triplicata  para  cada  amostra, sendo as seguintes  análises 

físico-químicas: potencial  Hidrogeniônico  (pH), condutividade (mS cm-1), turbidez (NTU), 

Demanda  Química  de Oxigênio  (DQO)(mg L-1), Demanda  Bioquímica  de  Oxigênio  

(DBO)(mg L-1). Os resultados estão apresentados na tabela 13, considerando o tempo de 30 

minutos de experimento. 
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Tabela 13- Resultados dos parâmetros físico-químicos do processo O3/H2O2 para os efluentes dopados com os fármacos CET, DCF e DCF+CET. (n=3) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

S/C = sem correção de pH. pH natural do efluente = 7,5 ± 0,2. 

 

 

Amostras pH 
Condutividade 

(mS cm-1) 

Turbidez 

(NTU) 

DQO     

(mg  L-1) 

DBO     

(mg  L-1) 

Mineralização 

(%) 

Degradação 

(%) 

 

Turbidez 

Eficiência (%)  

DQO DBO 

EF 7,5 ± 0,2 1,8 ± 0,07 45,0 ± 3,5 229,5 ± 8,0 95,0 ± 4,0 - - - - - 

EF - CET 7,6 ± 0,1 2,9 ± 0,1 45,5 ± 7,8 293,0 ± 8,1 135,9 ± 7,2 - - - - - 

EF - DCF 7,4 ± 0,4 3,0 ± 0,1 45,5 ± 7,8 208,0 ± 6,8 126,6 ± 8,4 - - - - - 

EF – DCF+CET 7,4 ± 0,2 3,1 ± 0,2 45,5 ± 7,8 338,1 ± 7,6 157,0 ± 6,6 - - - - - 

O3 - CET S/C 0,9 ± 0,1 12,9 ± 0,3 45,0 ± 5,4 28,0 ± 1,2 22,0 ± 1,8 43 ± 0,2 71,6 84,6 79,4 

O3 - DCF S/C 0,9 ± 0,0 24,9 ± 0,5 48,0 ± 2,3 23,2 ± 2,2 18,9 ±1,2 33,0 ± 2,5 45,3 76,9 81,7 

O3 – DCF+CET S/C 0,7 ± 0,1 21,1 ± 0,4 48,0 ± 3,2 24,0 ± 2,8 19,4 ± 1,8 38,0 ± 1,9 53,5 85,8 84,7 

O3/H2O2 - CET 6,5 1,3 ± 0,5 12,7 ± 0,2 15,5 ± 3,4 7,00 ± 1,1 41,0 ± 2,2 75,0 ± 1,1 72,1 94,7 94,8 

O3/H2O2 - DCF 6,5 1,4 ± 0,2 8,7 ± 0,05 80,0 ± 6,8 18,8 ± 2,2 39,0 ± 3,5 75,0 ± 4,9 80,9 61,5 85,2 

O3/H2O2 – 

DCF+CET 

6,5 1,3 ± 0,3 4,5 ± 0,1 16,0 ± 4,2 3,0 ± 0,8 47,0 ± 4,1 78,0 ± 5,2 90,1 95,3 98,1 

O3/H2O2 - CET S/C 1,1 ± 0,5 14,2 ± 0,10 112,0 ± 6,9 21,7 ± 1,3 48,0 ± 1,5 92,0 ± 0,5 68,8 61,8 84,0 

O3/H2O2 - DCF S/C 1,1 ± 0,3 10,5 ± 0,9 62,0 ± 3,7 32,0 ± 2,6 34,9 ± 2,3 86,0 ± 6,2 76,9 70,2 74,7 

O3/H2O2 – 

DCF+CET 

S/C 2,1 ± 0,6 2,4 ± 0,01 48,0 ± 3,3 24,0 ± 1,6 41,0 ± 10,4 71,0 ± 4,4 94,7 85,8 84,7 



 115  

 
 

 

Foi possível verificar que todos os efluentes tratados por O3/H2O2  atenderam aos limites 

máximos determinados na legislação ambiental.   

Para o parâmetro DBO5,20 a legislação determina que as porcentagens de remoção 

atinjam o limite mínimo de 60% em relação a amostra inicial. A média de remoção para os 

efluentes tratados com O3 foi de 81,9%,  a média de remoção para os efluentes tratados por 

O3/H2O2 em pH 6,5 foi de 92,7% e em pH natural foi de 81,2%.  

Para o parâmetro DQO não existe limite estabelecido na legislação vigente, mas 

sabemos que a DQO tem uma relação direta com a quantidade de matéria orgânica e que afeta 

diretamente nos valores de DBO. Portanto é importante um valor alto de remoção de DQO. 

Para todos os tratamentos a média de remoção de DQO ficou acima de 79%, destacando a média 

de remoção para O3/H2O2 em pH 6,5 que atingiu a média de 84% e a e para O3/H2O2 em pH 

natural atingiu a média de 73%.  

Para o parâmetro turbidez, os tratamentos O3/H2O2 no pH 6,5 e pH do efluente atingiram 

a média de remoção de 80%, já o tratamento apenas com O3 ficou na média de 57%. Para o 

parâmetro turbidez, o CONAMA  357/2005 o limite indica que deve ficar abaixo de 100 UNT, 

o que todos os efluentes ficaram abaixo deste valor e o CONAMA 430/2011 não estabelece 

limite para a turbidez.  

 

13.6. Resultados de ecotoxicidade em Artemia sp. e Lactuca sativa 

A degradação de fármacos por POAs, assim como a ozonização podem resultar em 

diferentes sub-produtos, principalmente quando a mineralização não é completa podendo 

apresentar maior ou menor toxicidade que o fármaco original. Uma vez que vários 

intermediários podem ser formados durante o tratamento, é importante avaliar a toxicidade e o 

destino destes no ambiente (MELO et al., 2009). 

Para avaliar a toxicidade dos efluentes dopados com CET (EF-CET), DCF (EF-DCF) e 

DCF+CET (EF-DCF+CET) antes e após o tratamento através dos processos O3 e O3/H2O2 em 

pH 6,5 e pH natural,  foi utilizado os bioindicadores Artemia sp. (ISMAIL et al., 2016) e 

Lactuca sativa (SANCHES et al., 2021). Os resultados de toxicidade em Artemia sp. estão 

apresentados nas tabelas 14, 15 e 16. 
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13.6.1. Toxicidade em Artemia sp. 

Os resultados de toxicidade em Artemia sp. dos efluentes com adição de CET, antes e 

após os tratamentos de ozonização estão apresentados na tabela 14. 

 
Tabela 14- CL50 e UT para os processos de ozonização do EF-CET em Artemia sp. 

Processos CL50 UT 
Remoção de 

toxicidade (%) 

Classificação da 

toxicidade * 

EF 195,1 0,5 - Toxicidade Leve 

EF-CET 62,1 1,6 - Tóxico 

O3 57,6 1,7 NR Tóxico 

O3/H2O2   

pH 6,5 
139,3 0,7 56,3 Toxicidade Leve 

O3/H2O2 

 pH EF 
583,3 0,2 87,5 Sem toxicidade  

NR = Não houve remoção. *Classificação segundo Persoone et al., 2003. pH EF = pH natural do efluente, sem 

correção. 

 

O efluente secundário (EF) apresentou toxicidade leve. Após ser dopado com CET, o 

efluente (EF+CET) passou a ser tóxico. Somente o processo O3 não foi capaz de reduzir a 

toxicidade. O aumento da UT no efluente tratado por O3 sugere que a baixa porcentagem de 

mineralização e os subprodutos da degradação deste processo são mais tóxicos que o composto 

original. Após o processo O3/H2O2, as amostras tiveram sua toxicidade aguda reduzida, 

tornando o efluente atóxico (UT<0,4) comprovando a eficiência do tratamento. Estabelecendo 

relação entre a degradação, a mineralização,  análises físico-químicas e a toxicidade das 

amostras, sugere-se que os subprodutos gerados das reações O3/H2O2 no pH natural são menos 

tóxicos que composto inicial (CET) na concentração estudada. 

O EF-DCF submetido as reações de ozonização O3 e O3/H2O2 em pH 6,5 e pH natural 

(pH EF) foram avaliados e os resultados de toxicidade em Artemia sp. antes e após os 

tratamentos de ozonização estão apresentados na tabela 15.  
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Tabela 15- CL50 e UT para os processos de ozonização do EF-DCF em Artemia sp. 

Processos CL50 UT 
Remoção de 

toxicidade (%) 

Classificação da 

toxicidade * 

EF 195,1 0,5 - Toxicidade Leve 

EF-DCF 72,3 1,4 - Toxicidade Aguda 

O3 36,4 2,7 NR Toxicidade Aguda 

O3/H2O2  pH 6,5 158,2 0,6 57,1 Toxicidade Leve 

O3/H2O2 pH EF - - 100 Sem toxicidade 

NR = Não houve remoção. *Classificação segundo Persoone et al., 2003. pH EF = pH natural do efluente, sem 

correção. 

 

O EF-DCF apresentou toxicidade frente ao bioindicador Artemia sp. e foi classificado 

como tóxico, de acordo com (PERSOONE et al., 2003). O processo O3/H2O2 em pH 6,5 reduziu 

a toxicidade, classificando o efluente com toxicidade leve, mas somente o processo O3/H2O2 

em pH EF (UT=0,2) foi capaz de reduzir eficazmente a toxicidade, classificando o efluente 

como atóxico (UT<0,4).  

Subprodutos do DCF podem ser formados através dos processos de ozonização 

(KRÅKSTRÖM et al., 2021). Os subprodutos gerados através do processo O3 geraram 

substâncias mais tóxicas que o composto original pois aumentaram o valor da UT de 1,4 para 

2,7.  SANCHES e colaboradores (2021) avaliaram a toxicidade do DCF em efluente secundário 

e também verificaram alta toxicidade do DCF quando 30 mg L-1 foi adicionado ao efluente.  

O efluente com a mistura DCF+CET (EF-DCF+CET) submetido às reações de 

ozonização O3 e O3/H2O2 em pH 6,5 e pH natural (pH EF) foram avaliados e os resultados de 

toxicidade em Artemia sp. antes e após os tratamentos de ozonização estão apresentados na 

tabela 16.  

A mistura dos dois fármacos, DCF+CET, causou um aumento na toxicidade do efluente 

apresentando toxicidade inicial com  UT=18,5. Os processos O3/H2O2 em pH 6,5 e pH natural 

reduziram substancialmente a toxicidade (UT= 0,4 e 0,1, respectivamente), sendo o processo 

em pH EF mais eficiente,  reduzindo a toxicidade do efluente. 
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Tabela 16- CL50 e UT para os processos de ozonização do EF-DCF+CET em Artemia sp. 

Processos CL50 UT 
Remoção de 

toxicidade (%) 
Classificação da 

toxicidade * 

EF 195,1 0,5 - Toxicidade Leve 

EF-DCF+CET 5,4 18,5 - Toxicidade Aguda 

O3 37,4 2,7 85,4 Toxicidade Aguda 

O3/H2O2  pH 6,5 252,1 0,4 97,8 Toxicidade Leve 

O3/H2O2 pH EF 691,0 0,1 99,5 Sem toxicidade 

*Classificação segundo Persoone et al., 2003. pH EF = pH natural do efluente, sem correção. 

 

A mistura dos dois fármacos, DCF+CET, causou um aumento na toxicidade do 

efluente apresentando toxicidade inicial com  UT=18,5. Os processos O3/H2O2 em pH 6,5 e pH 

natural reduziram substancialmente a toxicidade (UT= 0,4 e 0,1, respectivamente), sendo o 

processo em pH EF mais eficiente,  reduzindo a toxicidade do efluente. 

Estes resultados mostraram que as altas % de degradação dos fármacos CET e DCF 

foram importantes para a redução e redução da característica tóxica. Com baixas porcentagens 

de mineralização e degradação abaixo de 45% o processo de O3 não foi capaz de reduzir a 

toxicidade em Artemia sp. para os efluentes com os fármacos CET, DCF e DCF+CET. 

 

13.6.2. Toxicidade em Lactuca sativa 

Abaixo da linha vermelha de referência  (UT<0,4) indica ausência de toxicidade, 

segundo  classificação de segundo Persoone et al., 2003. Valores apresentados com 

significância p-value (p<0,05).  

Na figura 34a observamos que a ozonização (O3) aumentou a toxicidade do EF-CET, 

aumentando de UT=1,4 para UT=1,7. Este resultado evidencia que este processo gera sub-

produtos tóxicos.  

A importância do H2O2 na degradação e diminuição da toxicidade pode ser observada 

já no processo O3/H2O2 pH 6,5 reduzindo a UT para 0,8. Mas ainda assim, este processo não 

foi capaz de reduzir a toxicidade do efluente. Somente o processo O3/H2O2 pH EF (pH natural) 

eliminou a toxicidade (UT=0,2), ou seja, UT<0,4. 
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 Figura 34. UT (a) e IG%(b) para os processos de ozonização do efluente com CET.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Na figura 34b, IG  foi calculado através das equações 28 e 29, descritos na seção 7.9.2, 

na página 72,  que relaciona a CI50 com o crescimento das raízes e germinação das sementes, 

levando a um cálculo mais completo da toxicidade. Apenas o O3 (IG=74% ± 3,2) ficou abaixo 

de 80% de IG, como recomenda (BAGUR-GONZÁLEZ et al., 2011; SOBRERO; RONCO, 

b) 

a) 
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2004), confirmando que os possíveis compostos intermediários gerados se mostraram mais 

tóxicos, afetando o crescimento das raízes em relação ao controle. O processo O3/H2O2 pH EF 

atingiu (IG=97%± 6,06), sendo o processo que mais se aproximou do IG do controle. 

O DCF contribuiu fortemente com a toxicidade, aumentando a toxicidade do EF (sem 

adição de fármaco) de UT=0,5 para 16,40 no EF-DCF (com adição de fármaco), (Fig. 35a). A 

ozonização simples (O3) não reduziu significativamente a UT (16,40 para 15,40), deixando o 

efluente ainda com característica de toxicidade aguda muito alta (UT>10), segundo Persoone 

et al., 2003. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

b) 

Figura 35. % IG (a) e UT (b) para os processos de ozonização do efluente com DCF.  

a) 



 121  

 

Figura 36. (a)  UT e (b) % IG para os processos de ozonização do efluente com DCF+CET. 

O processo O3/H2O2 pH 6,5 reduziu 84% a UT, mas ainda não foi capaz de reduzir a 

toxicidade. O processo O3/H2O2 pH EF, reduziu a UT em 99,4% (UT=16,40 para 0,1), tornando 

o efluente atóxico (Fig. 35a). 

Na figura 35b, os processos O3/H2O2 pH 6,5 e pH EF foram eficientes na remoção da 

toxicidade em relação ao IG%, ficando acima de 80%. O processo O3/H2O2 pH EF (IG=95%) 

foi mais eficiente na remoção da toxicidade porque não houve efeito inibitório significativo no 

crescimento das raízes ficando muito próximo do valor de IG do controle. 

A figura 36a mostra que a mistura DCF+CET contribuiu para aumentar  a toxicidade do 

EF.   
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Comparando com a UT do EF-DCF, quando tínhamos somente o DCF adicionado ao 

efluente, a toxicidade ficou acima de 10 (UT > 10), e quando tínhamos somente a presença do 

CET, a UT era 1,4. Isso significa que a interação DCF+CET diminui a toxicidade do DCF, 

deixando a UT muito próxima da UT do EF-CET para a Lactuca sativa.  

A toxicidade do efluente tratado ficou abaixo do limite somente no processo O3/H2O2 

pH EF, mostrando a importância do pH. O pH mais alto aumenta a produção de radicais 

hidroxila, aumentando a degradação e diminuindo a toxicidade. 

A figura 36a mostra que a mistura DCF+CET contribuiu para aumentar  a toxicidade do 

EF, mas se compararmos com a UT do EF-DCF, quando tínhamos somente o DCF adicionado 

ao efluente, a toxicidade ficou muito alta (UT > 10), e quando tínhamos somente a presença do 

CET, a UT era 1,4. Isso significa que a interação DCF+CET anula a toxicidade do DCF, 

deixando a UT do efluente tratado muito próxima da UT do EF-CET para a Lactuca sativa. A 

UT do efluente tratado ficou abaixo do limite (UT<0,4) somente no processo O3/H2O2 pH EF, 

mostrando a importância do pH.  

O pH mais alto favorece a decomposição do ozônio, que ocorre muito mais rapidamente 

na presença do H2O2,  gerando com mais facilidade os  OH•, aumentando a degradação dos 

contaminantes orgânicos e diminuindo a toxicidade (IKEHATA; LI, 2018; LITTER, 2005). 

Na figura 36b, o IG% mostrou que apenas o processo O3/H2O2 e pH EF ficou acima de 

80% (IG=86%), indicando ausência de toxicidade para germinação de sementes e alongamento 

de raízes de Lactuca sativa. 

Os resultados obtidos neste estudo de ecotoxicidade, tanto para o ensaio agudo em 

Artemia sp, quanto para o ensaio agudo em Lactuca sativa, sugerem que 30 minutos de 

experimento para o processo O3/H2O2 em pH EF, é suficiente para degradar e reduzir a 

toxicidade de contaminantes emergentes,  como os fármacos CET, DCF e mesmo quando estão 

associados DCF+CET,  e que produtos da degradação deste processo possuem menor 

toxicidade que compostos originais que estavam presentes no efluente antes do tratamento. 

 

14 CONCLUSÕES 

Neste estudo,  o método O3/H2O2 teve maior eficiência na remoção do CET, DCF e da 

mistura DCF+CET, no efluente secundário, em comparação com o tratamento somente com 

O3.  

Através do planejamento experimental fatorial foi observado que no processo O3/H2O2 

foi encontrada uma forte dependência do pH e do tempo de experimento, para a degradação do 
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CET e mineralização da matéria orgânica. Foi obtido alta porcentagem de degradação (acima 

de 90%) comparado ao tratamento somente com O3 (43%). Embora a concentração de O3 não 

contribua significativamente para a degradação do CET no método O3/H2O2, ela foi importante 

para a mineralização da matéria orgânica presente no efluente. 

Com a variável pH sendo um fator muito significativo para a degradação e para a 

mineralização, este estudo mostrou que o processo O3/H2O2 no pH do natural (pH 7,5 ± 0,2) foi 

mais eficiente para o aumento da degradação, da mineralização, redução da toxicidade e dos 

parâmetros físico-químicos,  atendendo a legislação CONAMA 430/2011. 

Os testes de ecotoxicidade apontaram que o CET, o DCF e a mistura DCF+CET e os 

produtos da degradação tiveram impacto diferente em Artemia sp. e em Lactuca sativa, 

mostrando uma sensibilidade diferente dos organismos para os processos utilizados. Isso apóia 

fortemente nossa abordagem de utilizar mais de um organismo para avaliar a eficiência da 

ozonização com e sem adição de peróxido de hidrogênio para a remoção de fármacos e seus 

possíveis impactos no ecossistema aquático, mesmo quando a legislação CONAMA 357/2005 

e 430/2011 não fazem essa exigência. 

Foi observado que com 30 minutos de tratamento com O3/H2O2 sem correção de pH 

(pH natural do efluente), a ecotoxicidade das soluções pode ser fortemente reduzida (UT>0,4) 

como mostrado pelos dois organismos de teste.  

Houve eficiência nos tratamentos em relação a todos os parâmetros avaliados e que os 

dois métodos (com e sem correção de pH) podem ser utilizados, porém existe a vantagem de 

utilizar o método O3/H2O2 sem correção de pH devido a diminuir uma etapa de tratamento e 

gerar menor custo aos tratamentos dos efluentes.  

O processo O3 (32 mg L-1) sem adição de H2O2, em pH natural do efluente, aumentou a 

toxicidade tanto em Artemia sp. quanto em Lactuca sativa, não sendo recomendado o uso deste 

processo para tratamento de efluentes, pois os subprodutos da degradação se apresentaram mais 

tóxicos que o composto inicial. 

A aplicação do processo de O3/H2O2 promoveu a descoloração do efluente, além dos 

valores de DBO abaixo de 20 mg L-1, que são fatores de importantes ao considerar o reuso de 

água para fins não potáveis. 

Portanto, recomendamos o uso do processo O3/H2O2 com 32 mg L-1 de O3, fluxo de 2 L 

min-1 de O3 e 35 mg L-1 de H2O2 , tempo de 30 minutos para o tratamento de efluente anaeróbio 

pós-tratado por reator UASB. 
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CAPÍTULO 3 
REMOÇÃO DE CETOPROFENO EM EFLUENTE DE ESTAÇÃO DE 
TRATAMENTO DE ESGOTO POR WETLANDS CONSTRUÍDOS COMBINADO 
COM FOTO-FENTON SOLAR 
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15 INTRODUÇÃO 

As principais vias de entrada de contaminantes emergentes no meio ambiente são as 

águas residuárias brutas e a descarga de efluentes de estações de tratamento de águas residuárias 

convencionais (YIN et al., 2017). Portanto, é necessário o uso de novas tecnologias como 

alternativa para o tratamento de efluentes com estes contaminantes, como wetlands construídos 

e POAs (BRILLAS, 2020; OLLER; MALATO, 2021). 

SERNA-GALVIS e colaboradores (2019) utilizaram uma combinação biológica 

associado a sono-foto-Fenton e encontraram uma remoção de 91,13% em efluentes contendo 

DCF e carbamazepina (CBZ). Isso despertou entre os pesquisadores que uma combinação entre 

tecnologias de tratamento poderia fornecer uma alternativa poderosa para a remoção de 

micropoluentes.  

Wetlands construídos (WC) e processos oxidativos avançados (POAs) são estudados 

como processos isolados para remoção de contaminantes farmacêuticos em efluentes de estação 

de tratamento (ÖZENGIN; ELMACI, 2016; VERLICCHI; ZAMBELLO, 2014; ZHANG; 

ZHOU, 2019). 

O processo combinado entre  wetlands construídos (WC) e  processos de oxidação 

avançada (POAs) foram investigados para a remoção de compostos farmacêuticos por 

CASIERRA-MARTINEZ e colaboradores (2020) e  relataram que tiveram melhores resultados 

de remoção dos contaminantes Diclofenaco (DCF) e Carbamazepina (CBZ) comparado com a 

porcentagem de remoção quando o wetland ou o processo foto-Fenton solar foram estudados 

como unidades de tratamento isoladas  

O processo foto-Fenton solar (FFS) destaca-se entre os POAs, pois são eficientes para 

a remoção de CEs, além de serem ambientalmente sustentáveis. O processo tem sido 

amplamente estudado no pH ótimo para a reação foto-Fenton (pH 3,0), embora nos últimos 

anos a pesquisa começou a avançar no tratamento em pH neutro para superar os custos 

associados à acidificação e neutralização em larga escala  (CLARA et al., 2021; CLARIZIA et 

al., 2017).  

Assim, o uso de agentes complexantes de ferro para evitar a precipitação e entre eles, o 

citrato (Cit), vem ganhando destaque pois é biodegradável e seu uso é considerado seguro para 

o meio ambiente. A vantagem do uso de Cit é a possibilidade de reaproveitamento de resíduos 

originados de produtos naturais (AMETA et al., 2018; SILVA, G. D. et al., 2021). 

Assim, o objetivo neste capítulo (2) foi avaliar a eficiência de remoção de CET em 

efluente secundário de ETE por wetlands construído combinado com o processo foto-Fenton 
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solar em pH ótimo (3,0) (WC+FFS3) e em pH próximo do neutro (6,0) (WC+FFS6). Análises 

dos parâmetros físico-químicos e a ecotoxicidade em Artemia sp e Lactuca sativa foram 

utilizados para avaliar o desempenho dos processos. 

 

 

16 OBJETIVOS GERAIS  

Avaliar se o wetland construído combinado com o processo foto-Fenton solar são eficientes 

na remoção de Cetoprofeno em efluente secundário de estação de tratamento de esgoto.  

16.1. Objetivos Específicos 

 

a) Avaliar se os processos combinados WC+foto-Fenton solar em pH 3,0 e WC+foto-Fenton 

em pH próximo do neutro promove a mineralização e degradação do Cetoprofeno (CET) 

utilizando a ferramenta de planejamento estatístico de experimentos. 

 

b) Avaliar se os processos reduzem a toxicidade aguda no efluente frente aos bioindicadores 

Artemia sp. e Lactuca sativa. 

 

c) Verificar se os processos WC+foto-Fenton solar melhoram a qualidade dos parâmetros 

físico-químicos do efluente secundário. 

 

17 MATERIAIS E MÉTODOS 

17.1. Amostragem de efluentes e ensaios físico-químicos 

O efluente foi coletado da saída de um wetland construído de fluxo vertical com fundo 

parcialmente saturado (WCVF). O WCVF recebe efluente dos reatores UASB da Estação de 

Tratamento Los Angeles (ETE Los Angeles), localizada na cidade de Campo Grande, capital 

do Estado de Mato grosso do Sul com latitude 20°39'27.27"S e longitude 54°50'52.36"O. A 

ETE Los Angeles tem como tratamento principal 10 reatores UASB com capacidade de 

operação 1,100 L s-1, sendo responsável por tratar em torno de 90% efluente gerado pelo 

município, proveniente da drenagem e esgoto, incluindo o lixiviado produzido pelo aterro 

sanitário municipal que tem vazão média de 5,05 L s-1 , correspondendo ao longo do dia de 0,1 

a 6,0% do efluente total.  
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O tratamento de esgoto realizado na ETE Los Angeles é composto por três etapas. A 

primeira etapa consiste em um tratamento preliminar, em que o efluente passa por um sistema 

de gradeamento para retirada de sólidos grosseiros e segue para um desarenador para retirada 

de partículas de areia e demais sólidos. A segunda etapa, denominada tratamento primário, é 

composta por 10 reatores UASB com tempo de detenção entre 7 e 8 horas e, por fim, na terceira 

etapa é realizado um tratamento físico-químico por meio de um floco-decantador, onde é 

dosado antiespumante e cloreto férrico para permitir o processo de decantação de partículas, 

além de inibir odores do tratamento anaeróbio. Finalmente, o efluente tratado é lançado no Rio 

Anhanduí que é classificado, segundo o CONAMA 357/2005 como um rio de classe IV.  

O WCVF recebe o efluente antes de passar pelo tratamento final da ETE, encaminhado 

por meio de uma caixa de distribuição. O sistema wetland foi plantado com Typha domingensis, 

contendo uma área superficial de 12 m² e uma altura total de 85 cm. Tem como meio filtrante, 

40 cm de areia, com camada superficial livre de 5 cm para aplicação do efluente e prevenção 

de transbordamento devido a possível entupimento, camada de 25 cm de brita (5 a 10 mm) na 

superfície para evitar erosão, e 20 cm de brita (5 a 10mm) na parte inferior, operando em fluxo 

descendente. O WCVF opera com carga hidráulica de 128 mm d-1 de esgoto pós-tratado do 

reator UASB da própria estação. Ao efluente de entrada do wetland foi adicionado 25 mg L-1 

de CET, misturado em um tanque equalizador com o volume de um pulso (± 190L), mais o 

volume morto abaixo da bomba de sucção (± 110L) somando 300 L. Para a calibração deste 

volume, esvaziou-se o tanque equalizador, retirou-se o lodo de fundo e encheu-se manualmente 

de forma a contabilizar o volume. Esta quantidade de fármaco em mg L-1 foi adicionada para 

permitir um estudo de degradação e mineralização, devido ao limite de detecção dos 

equipamentos utilizados, como analisador de Carbono Orgânico Total (COT) e Cromatografia 

Líquida de Alta Eficiência (CLAE).  

Após 7,2 horas (0,3 dias) do início da alimentação, o efluente foi coletado e armazenado 

a 4 oC para a realização dos ensaios de foto-Fenton Solar (pH 3,0) e foto-Fenton solar utilizando 

o complexo Fe3+:citrato em pH próximo do neutro (pH 6,0).  Os experimentos com reator solar 

foram conduzidos no período de maio/2021 a agosto/2021, horário 11:00 as 13:00 hs  (período 

com maior incidência solar) na Universidade Federal do Mato Grosso do Sul, Brasil (latitude 

20°50'57.54"S e longitude 54°61'72.21"O).  

O resumo gráfico dos procedimentos realizados neste capítulo 3 está demonstrado na figura 37. 
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foto-Fenton 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: própria autora 

 

As condições ambientais mais relevantes incluíram uma temperatura média anual de 

24,5°C, com umidade relativa de 69%, clima tropical, com sol durante todo o período. 

Os parâmetros físico-químicos analisados seguiram as recomendações do Standard Methods 

for the Examination of Water and Wastewater (APHA/AWWA/WEF, 2012).   

A tabela 17 mostra os resultados das análises físico-químicas realizadas nos efluentes estudados 

neste capítulo. Os resultados das concentrações dos fármacos CET foram obtidos por extração 

em fase sólida (EFS), conforme procedimento descrito na seção 17.3, página 129. 

 
Tabela 17- Caracterização físico-química dos efluentes de entrada e saída do wetland sem adição do 
fármaco CET (n=3). 

Parâmetros  

Concentrações 

de entrada do 

WCVF 

Concentrações 

de saída do 

WCVF 

Eficiência 

(%) 

Temperatura (°C) 27,2 ± 4,4 27,9±3,9 - 

pH 7,0 ± 0,2 6,4±0,4 - 

Turbidez (NTU) 28,5 ± 12,0 4,9±1,8 80,7 

DQO (mg L-1) 338,5 ± 8,0 84,3±42,3 79,9 

DBO (mg L-1) 68,9 ± 40,0 20,3±3,3 66,4 

NT (mg L-1) 21,1 ± 3,2 3,9 ± 2,3 81,3 

NO2- (mg L-1) 2,4 ± 1,3 2,3±2,4 - 

NO3- (mg L-1) 2,8 ± 0,8 4,5±1,2 - 

N-NH4+ (mg L-1) 4,4 ± 1,2 2,4±1,3 49,9 

Fósforo (mg L-1) 4,4 ± 0,9 1,0±0,5 76,2 

ST (mg L-1) 674,0 ± 122,7 550,1±92,1 17,9 

Figura 37. Esquema gráfico para tratamento do efluente de WCVF alimentado com efluente de 
ETE enriquecido com CET. 
 



 129  

 
Cetoprofeno (µg L-1) 1,05 ± 0,003 0,44 ± 0,016 58,1 

Diclofenaco (µg L-1) 0,53 ± 0,002 0,11 ± 0,002 79,2 
DQO=Demanda química de oxigênio; Demanda bioquímica de oxigênio;  

N-NH4+=  Nitrogênio amoniacal; NT=Nitrogênio Total; ST=sólidos totais 

 

17.2. Ensaio do Traçador no Wetland Construído 

No reservatório,  2,0 kg de traçador salino (NaCl) foi misturado ao efluente com o 

volume de um pulso (190L), mais o volume morto abaixo do nível de sucção das bombas 

(100L), mais 10L por segurança, somando 300L e atingindo uma concentração de 6,7 g L-1. A 

escolha do NaCl foi devido à fácil aquisição, custo, facilidade e possibilidade de leitura (COTA; 

VON SPERLING; PENIDO, 2011). Os ensaios tiveram a duração de 2,5 dias, com intervalos 

de aferição de condutividade a cada 30 minutos (total de 30 medições e/ou até voltar a 

condutividade inicial). Ao final do experimento, 10 pulsos tinham sido aplicados (FREITAS et 

al., 2017). Cada pulso teve a duração de 9 minutos em intervalos de 2 horas. 

Para leitura da concentração do sal no efluente, utilizou-se um condutivímetro 

(Instrutherm mod. CD-850 Digital Portátil). Para interpretação dos valores de condutividade e 

conhecimento da quantidade recuperada de NaCl, foi obtida a curva de variação de 

condutividade elétrica x concentração de NaCl em efluente de WCVF e obtida a equação: Conc 

(g L-1) = - 0,6176 + 0,54108 * Cond (mS cm-1) com R2 = 0,9994; LD= 0,0812 g L-1 e LQ= 

0,2707 g L-1 . 

Além disso, foi realizado o monitoramento da vazão (1,28 ± 0,30 m3 dia-1) de saída do 

efluente a cada 30 minutos, durante todo o período do experimento (2,5 dias).   

 

17.3. Extração em fase sólida (EFS) 

Para avaliar a concentração de CET no efluente secundário da ETE (EF) e no efluente 

de saída do wetland (WCFV) foi utilizado a extração em fase sólida (EFS).  

A EFS se tornou um dos principais métodos de extração de solutos de amostras líquidas 

nas últimas décadas. O principal sorvente empregado é o octadecilsilano (C18) ligado 

quimicamente sobre a sílica. Apesar do registro de uso de outros sorventes para a remoção de 

contaminantes orgânicos de amostras de água, o C18 continua sendo o cartucho mais 

amplamente empregado para esta finalidade (AGUIAR et al., 2018). 

Neste estudo foi utilizado cartuchos Strata C18-E (55µm, 70A; 500mg/6mL; 

phenomenex). As fases móveis e soluções padrões foram preparadas com metanol ou 



 130  

 
acetonitrila, ambos de grau cromatográfico e espectroscópico, que foram adquiridos da JT 

Baker (Phillipsburg, NJ, EUA). 

Para a solução padrão de CET, foi preparado uma solução em 50 mL de água ultrapura, 

obtendo uma concentração final de 1,0 mg L-1.  Amostras de efluente bruto (EF), saída do 

wetland construído (WCVF), solução padrão CET  e branco (água ultrapura) foram eluídas em 

cartuchos conectados a um sistema de vácuo Manifold (phenomenex). O procedimento de 

extração consistiu na eluição de 20 mL de água ultrapura para ativação da fase sólida, seguida 

da eluição de 50 mL de amostras. Após a passagem da amostra, os cartuchos permaneceram 

por 5 min sob vácuo para secagem da fase sólida. Em seguida, 10 mL de solvente acetonitrila 

foram eluídos pelo cartucho para remoção de potenciais interferentes. Por fim, um volume de 

10 mL do solvente de eluição (metanol) foi passado pelos cartuchos para recuperação do CET, 

conforme procedimentos representados na figura 38. 

 

Figura 38.  Representação do processo utilizado na extração fase sólida (EFS). 

 

    

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: (Adaptado de MARANATA et al., 2021) 

 

O solvente metanol foi evaporado em ambiente de N2 e as amostras foram 

ressuspendidas com acetonitrila. Os ensaios foram realizados em triplicata. Todos os extratos 

obtidos no processo de extração do fármaco CET na amostra de efluente foram analisados por 

cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE).  

 

Cartucho 

Condicionamento 
Adição de 
amostra Lavagem  

Interferentes  

Eluição  

Analito 
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Figura 39. Esquema do Wetland Construído (a) e do Reator Solar (b) utilizados nos experimentos 
 

17.4. Procedimentos de degradação para remoção do CET por wetland construído 

combinado com processo foto-Fenton solar (WC+FFS) 

Em 8L de efluente de WCVF contendo H2O2 e Fe2+ (FeSO4·7H2O) e pH 3,0 

(WC+FFS3) e/ou H2O2/Fe3+/Citrato de sódio e pH 6,0 (WC+FFS6) foi bombeado de um tanque 

reservatório, com capacidade para 20 L, para os tubos de borossilicato (diâmetro interno 28 

mm, comprimento 851 mm e espessura 4 mm, com área total iluminada de 0,2248 m2) do reator 

solar, irradiados, com inclinação de  15° e voltados para o leste, continuamente recirculados 

por uma bomba centrífuga (Dancor, CP-4R, 1⁄4 hp M) que operava com vazão constante de 180 

L min-1, determinada por meio de um medidor de vazão por um tempo de 120 minutos, a partir 

das 11h, horário em que a radiação estava mais intensa.  As quantidades de H2O2, Fe2+/ Fe3+ e 

citrato de sódio variaram conforme tabela 18. Em todos os experimentos, o pH inicial foi 

ajustado com H2SO4 (0,1 mol L−1), e H2O2 (30% p/v) foi adicionado apenas no início dos 

procedimentos. A temperatura foi monitorada in situ e não ultrapassou 35 0C em todos os 

experimentos.  A dose de radiação solar (DRS) foi medida durante os experimentos através de 

um luxímetro digital (AKSO, AK310) e convertido para W m-2 com um fator de conversão 

apropriada (1 Lux = 0,0079 Wm-2) (DAS et al., 2019; MICHAEL et al., 2020). Para garantir a 

independência entre os experimentos, o fotorreator solar  (Fig. 39) era lavado com uma solução 

de H2SO4 1 M e enxaguado três vezes com água ultrapura para evitar que houvesse 

contaminação da reação anterior, o que poderia alterar as execuções subsequentes.  

 

 

 

 

  

 

 

 
 

Fonte: própria autora 
 

Após o tratamento por reator solar as amostras foram avaliadas quanto aos parâmetros 

físico-químicos, toxicidade, carbono orgânico total (COT) e concentração de CET por CLAE. 

A concentração de H2O2 residual foi monitorada por tiras de teste analíticas de peróxido (Test 

a)  b) 



 132  

 
Peroxides, Merck Merckoquant) e a concentração foi a zero ou menor que 0,5 mg L-1 em todos 

os experimentos. 

 

17.5. Análises Físico-Químicas 

A caracterização físico-química foi realizada de acordo com os métodos e técnicas 

descritos no Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater 

(APHA/AWWA/WEF, 2012). Os procedimentos detalhados estão descritos detalhadamente no 

apêndice, página 185. 

 

17.6. Otimização dos experimentos aplicando planejamento experimental 

Para a remoção do CET no efluente de WCVF pelo processo foto-Fenton solar em pH 

3,0 foi aplicado um delineamento composto central (DCC) 22 com pontos axiais e adição de 

ponto central para investigar as variáveis que influenciaram na degradação do CET e na 

mineralização da matéria orgânica, a fim de otimizar o processo encontrando as condições 

experimentais que obtivesse maior % de degradação com o menor consumo de reagentes. A 

eficiência da reação de foto-Fenton é geralmente afetada pela concentração de H2O2, pela 

concentração de íons ferro, pelo tempo de irradiação e pH (GUO; WANG, 2019; LI et al., 2017; 

MIRZAEI et al., 2017; XIAO et al., 2018).  Portanto, concentração de H2O2 e concentração de 

íons Fe2+, foram escolhidos como variáveis independentes e a faixa de valores utilizados foram: 

(i) [H2O2] = 10 a 30 mg L-1; (ii) [Fe2+] = 3 a 15 mg L-1; com tempo de irradiação, com máximo 

de 120 minutos de experimento (Tab. 18). A faixa de limites aplicada para as duas variáveis 

estudadas foi escolhida conforme ensaios preliminares e também em consulta  na literatura 

(MITSIKA et al., 2021). Onze experimentos com triplicata no ponto central foram 

aleatoriamente gerados pelo software Statistica Statsoft versão 10.  

 
Tabela 18- Níveis do DCC indicando os valores das variáveis com adição do ponto central usados na 
investigação da degradação pelo processo combinado WC+FFS3*. 

Variáveis 

independentes 

  Níveis   

 -1,41 -1 0 +1 +1,41 

[H2O2] (mg L-1) 5,86 10 20 30 34,14 

[Fe2+] (mg L-1) 0,51 3 9 15 17,49 

*WC+FFS3 = wetland construído combinado com foto-Fenton solar em pH 3,0 
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Após a otimização das variáveis Fe2+ e H2O2, um segundo modelo de planejamento 

experimental foi aplicado utilizando o modelo 22 fatorial com adição de ponto central, tendo a 

proporção Fe3+:citrato e a concentração de H2O2 como variáveis independentes em pH 6,0, para 

investigar a melhor relação entre o Fe3+ e o citrato e a concentração de H2O2  que  melhor 

influenciaram no aumento da degradação do CET e na mineralização da matéria orgânica, com 

menor quantidade possível de reagentes, com a vantagem de utilizar pH próximo da 

neutralidade. A faixa de concentração do H2O2 e a proporção de Fe3+:Citrato utilizados estão 

na tabela 19. Sete experimentos com adição de triplicata no ponto central foram aleatoriamente 

gerados pelo software Statistica Statsoft versão 10. 

Tabela 19- Níveis do planejamento fatorial 22 com pontos centrais adicionados para o processo 

WC+FFS6* 

Variáveis independentes  Níveis  

 -1 0 +1 

[H2O2] (mg L-1) 10 20 30 

[Fe3+:Citrato] (mol:mol) 1:1 1:2 1:3 

*WC+FFS6 = wetland construído combinado com foto-Fenton solar em pH 6,0 

A significância de cada modelo foi identificada usando o valor de p-value (p<0,05). A 

validação estatística foi obtida pelo teste de análise de variância (ANOVA) com nível de 

confiança de 95%.  

 

17.7. Ensaios de Ecotoxicidade 

17.7.1. Artemia sp  

Os procedimentos detalhados para avaliação ecotoxicológica pelo bioindicador Artemia 

sp estão descritos no capítulo 1, seção 7.9.1, página 70. 

 

17.7.2. Lactuca sativa  

Os procedimentos detalhados para avaliação ecotoxicológica pelo bioindicador Lactuca 

sativa estão descritos no capítulo 1, seção 7.9.2, página 71. 
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18 RESULTADOS E DISCUSSÕES 

18.1. Ensaio do traçador salino no wetland construído 

Foram realizados três ensaios com traçador salino cloreto de sódio (NaCl), utilizados 

anteriormente em estudos de wetlands construídos (WC) por  (FREITAS et al., 2017; MATOS 

et al., 2015). A escolha do NaCl foi devido à fácil aquisição,  baixo custo  e facilidade de leitura 

dos resultados (COTA et al., 2011). O primeiro ensaio foi realizado em setembro de 2020,  

repetido em maio de 2021 e em julho de 2022, tendo duração de 2,5 dias cada um. Os ensaios 

foram realizados com o objetivo de verificar o comportamento dos fluídos no WCVF. 

As curvas de recuperação de massa de cada ensaio (curva azul - set/2020; curva verde 

maio/2021; curva preta – julho/2022), são apresentadas na figura 40a. 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

(a) 

(b) 

Figura 40. Comparação das curvas de recuperação de NaCl por tempo em resposta aos 
testes com traçador (a) e Comparação das curvas de Concentração de NaCl por tempo de 
resposta aos testes com traçador (b). 
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Com estes ensaios,  foi possível encontrar o tempo de pico (tp) do traçador, ou seja, o 

tempo onde havia a maior concentração do traçador salino na saída do WCVF. Após o 

monitoramento, foi possível construir as curvas de distribuição da concentração  de NaCl (mg 

L-1) no efluente ao longo do tempo, e das porcentagens de massa de NaCl recuperado. 

Segundo HEADLEY; KADLEC, 2007 um teste com traçador é considerado confiável 

quando há pelo menos 80% de recuperação da sua massa. No teste 1 (set/2020 – curva azul – 

70%) ocorreu uma menor recuperação do sal em relação ao teste 2 (maio/2021 – curva verde – 

84%) e teste 3 (julho/2022 – curva preta – 82%), provavelmente porque o WCVF, em setembro 

de 2020, estava no primeiro ano de operação. Esse comportamento pode estar vinculado com o 

processo de retenção de sólidos no meio filtrante, desencadeando conjuntamente retenção de 

sal (METCALF; EDDY, 2015). 

Na figura 40b podemos observar que o tempo de pico (tp) do traçador foi atingido em 

0,2, 0,3 e 0,4 dias para o 1o, 2 o e 3o ensaio, respectivamente.  

Tabela 20- Parâmetros hidrodinâmicos, após a aplicação do traçador salino no WCVF. 

Indicador Hidrodinâmico 
   Ensaio 1 

(Set/2020) 

Ensaio 2 

(Maio/2021) 

Ensaio 3 

(Julho/2022) 

ti (d) 0,05 0,02 0,02 

t10 (d) 0,18 0,17 0,17 

tp (d) 0,20 0,30 0,40 

t50(d) 0,50 0,27 0,38 

t90 (d) 0,95 0,52 0,71 

tmédio (Tempo médio de passagem ou 

percolação) 

0,38 0,25 0,47 

Recuperação de massa (%) 70 84 82 

 

Os resultados dos testes do traçador (Tab. 20) mostraram que o tempo médio de 

percolação (tmédio ) aumenta à medida que as plantas se desenvolvem. Além disso, o maior tmédio 

foi obtido no 30 ensaio, que pode estar relacionado à redução da permeabilidade do meio 

filtrante, ocasionada pelo crescimento das raízes e rizomas das plantas (DECEZARO et al., 

2018). 

Os valores de tmédio foram similares aos valores medianos (t50). No entanto, obteve-se a 

situação mais comum, em que o tmédio foi superior ao t50 no 3º ensaio, pois ambos seriam 
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teoricamente iguais caso a distribuição dos tempos de residência fosse totalmente simétrica em 

torno do valor médio (ZUMALACARREGUI, 2018). Isto ocorre principalmente por considerar 

que o WCVF já se encontra em sua fase madura (2-3 anos de operação). A colmatação e o 

acúmulo de matéria orgânica podem modificar drasticamente sua hidrodinâmica (GIRALDI et 

al., 2009). Segundo (MORRIS; KNOWLES, 2011), a presença de raízes promove resistência 

ao escoamento no meio, de forma que a água (ou esgoto) escoa por caminhos em que não haja 

influência da vegetação, o que pode ter influenciado na redução do tmédio. Sabendo que o 

sistema está sendo operado continuamente há mais de 2 anos, a possível presença de zonas 

mortas e caminhos preferenciais reduzem valor do tmédio.  

A ineficiência hidráulica que os sistemas de filtro, como os wetlands apresentam, 

permitem que o efluente saia com certa antecedência, por passar por caminhos preferenciais 

não ocupando todo o reator. Portanto não ocorre a total remoção dos poluentes, o que justifica 

a utilização dos POAs como mais uma barreira para aumentar a eficiência de remoção dos 

poluentes emergentes. 

 

18.2. Extração em fase sólida (EFS)  

A EFS é uma técnica de separação sólido-líquido, baseada nos mecanismos de 

separação da cromatografia líquida clássica e empregada no isolamento de um analito para 

posterior análise. O processo EFS envolve várias etapas como condicionamento do cartucho, 

adição da amostra, remoção de interferentes e eluição (LANÇAS, 2004). 

Para avaliar  a concentração de CET no efluente de WCVF, foram realizadas cinco 

coletas, uma a cada pulso (a cada 2 horas) e no tempo de pico do traçador (7,2 horas), para 

avaliar em qual tempo teríamos a maior concentração do fármaco. As concentrações de CET, 

após a EFS, foram analisadas através de Cromatografia Líquida de Alta Eficiência (CLAE). 

No primeiro e no segundo pulso não foi possível identificar a presença do CET. A partir 

do terceiro pulso (após ± 6 horas) o CET já começou a ser detectado, e no tempo de pico do 

traçador (tp)(7,2 horas; próximo ao 4º pulso) foi encontrado a maior concentração de CET no 

efluente, confirmando que o comportamento do fármaco estava semelhante ao comportamento 

do traçador salino. Na 4ª batelada (após ± 8 horas), a concentração de CET foi menor que a 

concentração no tp. Este resultado foi importante para podermos confirmar que as coletas do 

efluente na saída do WCVF, deveriam ocorrer no tp do traçador. Este ensaio foi realizado em 

maio de 2021, logo após o segundo ensaio do traçador salino. 
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Alíquotas de 50 mL de amostra de efluente de WCVF foram coletadas para realizar a 

extração EFS, conforme procedimento descrito neste capítulo, seção 17.3, página 129. 

Na tabela 21 destacamos que no efluente de WCVF (efluente de estudo), a concentração 

de CET encontrada foi de 2,13 mg L-1. Também destacamos que houve alta recuperação do 

padrão de CET (85%)  e que os valores de RSD (%) não ultrapassaram 10%. BOLEDA et al., 

2013 tiveram recuperações de 86% e 79% para Triclosan e Cetoprofeno, respectivamente. 

Neste estudo, todas as concentrações encontradas ficaram acima dos valores de LQ e LD.  

 
Tabela 21- Concentração de  CET recuperada por EFS nos efluentes estudados.  

Amostras (n=3) Concentração (mg L-1) LD µg/L LQ µg/L RSD (%) 

EF+CET  8,47 ± 0,017 11,58 38,61 0,63 

WCVF (coleta no tp)  2,13 ± 0,004 15,54 51,81 2,83 

Padrão CET (1,0 mg L-1) 0,85 ± 0,004 12,56 41,88 1,40 

EF+CET = Efluente pós-reator UASB com adição de 10 mg L-1 de CET (Efluente de entrada do wetland) 
WCVF = Efluente de saída do wetland após a passagem de EF+CET. 
 

Estes resultados mostraram que podemos utilizar o tp do traçador como referência para 

encontrar o tempo de coleta que terá maior concentração de CET na saída do WCVF. Também 

foi constatado que somente o WCVF removeu 75% do CET, indicando a necessidade de um 

tratamento pós-wetland, para maior porcentagem de remoção. 

Em 2020, um estudo de Casierra-Martinez e colaboradores mostrou que quando os 

autores usaram um sistema wetland, encontraram 56% de remoção de diclofenaco (DCF) e 40% 

de remoção de carbamazepina (CBZ), e quando usaram um sistema combinado WC+foto-

Fenton solar tiveram remoções de 83% para o DCF e 61% para a CBZ (CASIERRA-

MARTINEZ et al., 2020). 

 

18.3. Delineamento Composto Central (DCC) para o sistema wetlands construídos 

combinados com foto-Fenton solar em pH =3,0 (WC+FFS3).  

O processo foto-Fenton é um processo de oxidação avançado que utiliza o radical 

hidroxila para descontaminar a água. Sua não seletividade o torna ideal para a remoção de uma 

variedade de compostos orgânicos. Parâmetros ótimos como pH, concentração de peróxido de 

hidrogênio e ferro,  a dose de irradiação entre outros fatores são importantes para realizar um 

processo foto-Fenton eficiente (ORTEGA-GÓMEZ et al., 2016). Assim o design de 

experimentos foi utilizado para identificar os fatores que influenciam o processo foto-Fenton 
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utilizando a luz do sol como fonte de irradiação e promover a otimização das variáveis Fe2+ e 

H2O2. 

A tabela 22 mostra os resultados de % de degradação e mineralização, para os diferentes 

experimentos. 
 

Tabela 22- Resultados do Delineamento Composto Central (DCC) para o processo 
WC + FFS3. (C) = pontos centrais. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
* A cor vermelha na tabela indica os melhores resultados de mineralização e degradação 

 

Os pontos centrais (20,00 mg L-1 de H2O2 e 9,00 mg L-1 de Fe2+) apresentaram as 

melhores condições de reação, obtendo maiores valores de remoção de mineralização (35,9 ± 

1,3%)  e degradação (96,7 ± 0,64 %)  para o sistema combinado WC + FFS3 em 120 minutos 

de experimento, DRSUV = 58,20 W m-2, consumindo uma energia acumulada de Quv = 3,8 kJuv 

L-1, com nível de significância de 95%.  

Os valores críticos para a otimização da reação foram calculados usando o software 

Statistica 10, que gerou os seguintes valores: 22,58 mg L-1 de H2O2 e 9,61 mg L-1 de Fe2+ para 

a % de mineralização e 24,72 mg L-1 de H2O2 e 10,44 mg L-1 de Fe2+ para a % de degradação. 

Pode se observar que os valores destas variáveis obtidos pelo software estatístico estão muito 

próximos dos valores utilizados neste trabalho, nos ensaios dos pontos centrais, indicando a boa 

adequação do modelo matemático ás concentrações das variáveis utilizadas experimentalmente. 

Ao comparar o ensaio 6 com os pontos centrais, observamos que ao aumentar a 

concentração de H2O2 ocorre uma redução na % de degradação e na % de mineralização. Isso 

Ensaios [H2O2]  

(mg L-1) 

[Fe2+] 

(mg L-1) 

Mineralização 

(%) 

Degradação 

(%) 

3 30,00 3,00 11,87 58,00 

11 (C) 20,00 9,00 34,50 97,00 

6 34,14 9,00 28,63 74,00 

5 5,86 9,00 11,23 35,00 

8 20,00 17,48 16,35 61,00 

7 20,00 0,51 5,80 30,00 

10 (C) 20,00 9,00 36,20 97,20 

1 10,00 3,00 4,58 35,00 

4 30,00 15,00 15,54 86,00 

9 (C) 20,00 9,00 37,07 96,00 

2 10,00 15,00 8,81 25,00 



 139  

 
mostra que o aumento da concentração do oxidante deve ter um limite para evitar a 

recombinação dos radicais hidroxila  pelo excesso de peróxido de hidrogênio, inibindo a 

mineralização e degradação do CET.  

Os efeitos avaliados no DCC são divididos em efeitos lineares (L), importante para 

avaliação da significância de cada variável no processo; efeitos de interação, que avalia a 

influência de uma variável sobre a outra e os efeitos quadráticos (Q), que são importantes para 

a verificação de curvatura na superfície de resposta, e portanto, para encontrar o ponto ótimo 

daquela variável.  

Na figura 40a,  as variáveis quadráticas (Q): [Fe2+] e [H2O2] e a variável linear (L) e 

[H2O2] foram significativas estatisticamente (p < 0,05). Isso indica que a otimização do 

processo é fortemente dependente destas variáveis. Neste modelo, DCC 22, não houve interação 

significativa entre [Fe2+] e [H2O2]. Também se observa que os valores de Fe2+ e H2O2 são 

negativos, indicando que a mineralização é favorecida com concentrações baixas destas 

variáveis. 

Os valores observados (pontos em azul no gráfico) e os previstos (linha continua em 

vermelho) são apresentados nas figuras 41b e 43b para as respostas: % mineralização (R2= 

0,9492 e R2
ajustado = 0,8984) e % degradação do CET (R2 = 0,97676 e R2

ajustado = 0,95352), 

respectivamente. Os valores observados estão próximos do comportamento linear. O valor do 

R2
ajustado pelo modelo é próximo ao valor de R2 observado para ambas as respostas e, portanto 

o modelo foi satisfatório estatisticamente (SILVA et al., 2016; KASIRI; KHATAEE, 2011). 

Modelos empíricos da eficiência da % de mineralização (%MIN) e da eficiência da % 

de degradação (%DEG) foram gerados a partir dos coeficientes de regressão estimados, 

considerando as variáveis e suas relações mútuas. 

 

%MIN = 46,6584 + 4,2328*[Fe2+] – 0,09322*[Fe2+]2 + 7,39697*[H2O2] – 0,3819 *[H2O2]2 – 

0,002233*[Fe2+]*[H2O2]. 

 

%DEG = 61,5504 + 8,6477*[Fe2+] – 0,2083*[Fe2+]2 + 10,7883*[H2O2] – 0,7037*[H2O2]2 + 

0,15833*[Fe2+]*[H2O2]. 
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Figura 41. Gráfico de Pareto (a) e Valores previstos versus observados (b) 
experimentalmente para os efeitos de cada variável sobre suas interações em relação a 
resposta de porcentagem de mineralização do processo WC + FFS3.   

Figura 42. Gráficos de Superfície de Resposta em relação a resposta de porcentagem de 
mineralização do processo WC + FFS3. 
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Para compreender melhor o comportamento das variáveis significativas, foram gerados 

gráficos de superfície de resposta tridimensional e as curvas de nível construídas entre as 

variáveis [H2O2] e [Fe2+] (Fig.42a e 42b). Observa-se que na faixa de 20 mg L-1 de [H2O2]  são 

necessários no máximo 8 a 10 mg L-1 de Fe2+
 (Fig. 42b). Conforme a concentração de Fe2+ ou 

H2O2  é aumentada ou diminuída verifica-se um decaimento na % de mineralização. Este efeito 

no aumento das concentrações pode estar relacionado a reações competitivas que consomem o 

radical HO•, principal responsável pela oxidação das moléculas orgânicas (WANG; XU, 2012). 

Na figura 42b foi possível observar que os pontos experimentais (pontos azuis) ficaram dentro 

da região de maior % de mineralização (região vermelha), indicando que os experimentos foram 

adequados neste modelo. 

 

 

 

 

 

 

 

b) a) 

 

Efeitos Estimados Padronizados 

(Valor Absoluto) 

a) 

    [Fe2+](Q) 

        [H2O2](Q) 

   (1) [H2O2](L) 

     (2) [Fe2+](L) 

   (1L)*(2L) 
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Efluentes domésticos são matrizes complexas contendo Cl-, NO3
-, NO2

-, CO3
2- e HCO3

- 

entre outros. Estas espécies podem interferir na eficiência do processo por iniciar reações em 

cadeia com o H2O2. O íons HCO3
-, CO3

2- e Cl- , podem reagir com HO• . Os íons NO3
- e NO2

- 

também agem sequestrando HO•, diminuindo a eficiência dos processos (BUSTILLO-

LECOMPTE et al., 2016; LITTER, 2005). 

Para a degradação do CET no efluente, todas as variáveis quadráticas (Q) e lineares (L): 

[Fe2+] e [H2O2] e a interação entre Fe2+ e H2O2 foram estatisticamente significativas (p< 0,05) 

(Fig. 43a) evidenciando que todas as variáveis devem ser consideradas na otimização do 

tratamento.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Na figura 44a e 44b é apresentado respectivamente, o gráfico de superfície de resposta e as 

curvas de nível construídas a partir da interação entre as variáveis [Fe2+] e [H2O2].  

 

 

 

 

 

a) b) 

Figura 44. Gráficos de Superfície de resposta (a) e (b) Curva de nível dos efeitos de cada variável 
sobre suas interações em relação a resposta de porcentagem de degradação do CET. 
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Figura 43. Gráfico de Pareto (a) e Valores Previstos versus Observados (b) experimentalmente dos 
efeitos de cada variável sobre suas interações em relação a resposta de porcentagem de degradação 
do CET. 

 

a) 

Efeitos Estimados Padronizados (Valor Absoluto) 

 

    [Fe2+](Q) 

        [H2O2](Q) 

   (1) [H2O2](L) 

     (2) [Fe2+](L) 

   (1L)*(2L) 
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Podemos observar a interação e o efeito de inibição conforme aumentamos ou 

diminuímos as concentrações de Fe2+ e  H2O2. A interação entre Fe2+ e H2O2 apresentou 

comportamento sinérgico para a resposta de % de degradação do CET. Também foi observado 

que o aumento da concentração do peróxido de hidrogênio tem um limite, pois aumentando a 

concentração acima de 20 mg L-1 a % de degradação começa a diminuir, como também pode 

ser visto no ensaio 6 (Tab. 22; pág. 131).  

Do mesmo modo, podemos observar no ensaio 8,  que mantendo a concentração de 

H2O2 em 20 mg L-1 e aumentando a concentração de Fe2+, a % de mineralização e % de 

degradação diminui. Isso mostra que a taxa de degradação e mineralização é muito dependente 

da concentração de Fe2+ e H2O2  (BUSTILLO-LECOMPTE et al., 2016; LITTER, 2005; 

OLMEZ-HANCI et al., 2011), que é aumentada até um valor considerado ótimo especialmente 

pela quantidade de HO• formado. Contudo, qualquer aumento adicional pode resultar em uma 

redução da eficiência de mineralização e degradação do CET, devido a reações secundárias que 

consomem os radicais HO•. 

Em doses altas de peróxido de hidrogênio houve o efeito inibitório na degradação do 

CET. Com grandes quantidades de HO• pode haver a recombinação dos radicais regenerando 

H2O2 .  

Nas equações de 34 a 42 são apresentadas as principais reações de consumo de radical 

HO• que podem ocorrer durante o tratamento.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

HO• + H2O2 → HO2
• + H2O  Equação 34 

HO• +H2O2 →O2
•- +H+ +H2O  Equação 35 

HO• + HO• → H2O2 Equação 36 

HO2
• +H2O2 →HO• +H2O+O2  Equação 37 

2 HO2
• → H2O2 + O2 Equação 38 

HO2
• + HO• → H2O + O2

 Equação 39 

O2
•- +H2O2→HO• +HO- +O2  Equação 40 

H2O2 + H2O → H3O + HO2
-  Equação 41 

HO• + HO2
- → H2O + O2

•-  Equação 42 
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18.4. Planejamento experimental fatorial para o sistema wetlands construídos 

combinados com foto-Fenton solar em pH =6,0 (WC+FFS6).  

O processo foto-Fenton é uma opção atraente entre as alternativas de tratamento, uma 

vez que degrada várias classes de poluentes orgânicos (CLARIZIA et al., 2017). No entanto, o 

foto-Fenton clássico é limitado a uma faixa estreita de pH (2,5–3,0). Dependendo do pH natural 

do efluente, isso requer acidificação seguida de neutralização, aumentando os custos da 

operação. Uma possibilidade de contornar essa desvantagem é o uso de ligantes orgânicos 

biodegradáveis e não tóxicos de baixa massa molar como o citrato, que formam complexos com 

o ferro, aumentam a faixa de pH de operação para quase neutro (GOMES JÚNIOR et al., 2020; 

O’DOWD; PILLAI, 2020; SILVA et al., 2007). 

Neste estudo, após a otimização das variáveis Fe2+ e H2O2 obtidos por DCC 

(planejamento anterior em pH 3,0), um novo planejamento experimental fatorial 22 com 

triplicata no ponto central foi realizado para o processo combinado WC + FFS6. Após 

DRSUV=56,97 ± 1,66  W m-2, o processo consumiu uma energia acumulada média de Quv=3,69 

± 0,11 kJuv L-1, no qual a proporção 1:3 do complexo [Fe3+:Citrato] apresentou alta eficiência 

de degradação do CET (95 ± 0,20%) e de mineralização da matéria orgânica (39,0 ± 0,65%) 

(COT) (ensaio 4, Tab. 23). Resultados semelhantes foram obtidos por (GOMES JÚNIOR et al., 

2020), utilizando foto-Fenton solar em pH 6,0, onde a proporção 1:3 de [Fe3+:citrato] foi mais 

eficiente para a degradação do Fipronil. A eficiência do citrato férrico também foi demonstrada 

em um estudo de SHARMA e colaboradores (2019) na % de descoloração do azul de metileno 

pelo processo foto-Fenton solar em período ensolarado (89,90%) e nublado (51,22%), 

respectivamente. 

 
Tabela 23- Resultados do Planejamento Experimental Fatorial para o processo WC + FFS6. 

   

 

 

 

 

 

 

 
 

 

* A cor vermelha na tabela indica os melhores resultados de mineralização e degradação 

Ensaios [Fe3+:Citrato] 
H2O2      

(mg L-1) 

Mineralização 

(%) 

Degradação 

(%) 

5 (C) 1:2 20,00 21,05 70,05 

1 1:1 10,00 11,00 49,80 

4 1:3 30,00 39,00 95,00 

6 (C) 1:2 20,00 20,00 69,80 

3 1:1 30,00 7,22 45,60 

2 1:3 10,00 30,15 85,00 

7 (C) 1:2 20,00 19,85 70,20 
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Figura 45. (a) Gráfico de Pareto e (b) Valores Previstos versus Valores Observados 
experimentalmente dos efeitos de cada variável sobre suas interações em relação a resposta de 
porcentagem de mineralização. 
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A partir dos resultados da tabela 23, foi construído o gráfico de Pareto para a 

mineralização (Fig. 44a). Foi possível observar que a proporção [Fe3+:Citrato] foi a variável 

mais importante estatísticamente e a interação entre H2O2 e [Fe3+:Citrato] foram consideradas 

significativas (p<0,05). 

Na figura 45a, a interação significativa [Fe3+:citrato]xH2O2 apresentou sinergismo entre 

as variáveis. Tal efeito pode ser observado no ensaio 4, tabela 23, que os maiores valores destas 

variáveis apresentaram maior % de mineralização. Efeito contrário pode ser observado nos 

ensaios 2 e 3, que diminuindo o valor de uma destas variáveis a % de mineralização diminui.  

Na figura 45b, está apresentado o gráfico dos valores previstos versus valores 

observados. Os pontos em azul são os pontos experimentais e seguiram a tendência dos valores 

previstos, ficando próximos da linha vermelha, indicando que os experimentos apresentaram 

boa adequação ao modelo matemático, com R2 = 0,99295 e R2
ajustado = 0,9859.  

Um modelo empírico da eficiência da mineralização (%MIN) e da degradação (%DEG) 

foi gerado a partir dos coeficientes de regressão estimados, considerando as variáveis e suas 

relações mútuas.  

 

% MIN = 5,8114 + 6,4175*[Fe:citrato] – 0,50475*[H2O2] + 0,31575*[Fe:citrato]*[H2O2]  

% DEG = 38,35 + 14,05*[Fe:citrato] – 0,565*[H2O2] + 0,355*[Fe:citrato]* [H2O2] 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Nas figuras 46a e 46b são apresentados respectivamente a superfície de resposta 

tridimensional e as curvas de nível construídas entre as variáveis [H2O2] e [Fe3+:citrato]. 

b) a) 

Efeitos Estimados Padronizados (Valor Absoluto) 

 

    (1)[Fe:Citrato] 

 (2) [H2O2] 

        (1)*(2) 
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Observa-se que aumentando a proporção Fe3+:Citrato a % de mineralização aumenta 

significativamente. Na figura 46a, confirmamos que a concentração de H2O2  não foi 

significativa para o aumento da mineralização da matéria orgânica no efluente (região em verde, 

Fig. 46b), somente a interação entre as duas variáveis independentes contribuem para o aumento 

da mineralização.  Este efeito é atribuído pela reação entre o H2O2 e o complexo citrato férrico 

e pH da solução, as quantidades de H2O2 e as razões Fe3+:citrato determinam a quantidade de 

espécies reativas de oxigênio em soluções aquosas, afetando assim a fotodegradação dos 

compostos (SHARMA et al., 2019). 

 

         

 

                    

 

 

 

 

 

 

 

 

Para a degradação do CET no efluente pelo processo combinado entre WC + FFS6, 

todas as variáveis foram significativas (Fig. 47a) mostrando a importância das variáveis 

escolhidas para a otimização do processo de degradação em pH próximo do neutro. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

a) 

 

Efeitos Estimados Padronizados (Valor Absoluto) 

    (1)[Fe:Citrato] 

 (2) [H2O2] 

        (1)*(2) 

Figura 46. Gráficos de Superfície de resposta (a) e Curva de nível (b) dos efeitos de cada 
variável sobre suas interações em relação a resposta de porcentagem de mineralização. 

 

Figura 47. Gráfico de Pareto (a) e Valores Previstos versus Observados (b) experimentalmente 
dos efeitos de cada variável sobre suas interações em relação a resposta de porcentagem de 
degradação do CET. 

 

a) b) 

Valores observados 

V
al

or
es

 P
re

vi
sto

s 

b) 



 146  

 
Na figura 47a, está apresentado o gráfico de Pareto para a variável de resposta % de 

degradação. Todas as variáveis foram importantes para o processo, porém a proporção 

Fe3+:citrato foi a variável com maior significância. Isso se deve ao fato que o complexo férrico 

possibilita a reação em pH próximo do neutro devido seu maior rendimento quântico de geração 

de Fe2+ (ΦFe2+ = 0,28 a 366 nm para Fe3+:citrato) (CLARIZIA et al., 2017), que favorece o 

consumo de H2O2 ,gerando radicais HO• mais rapidamente. As variáveis Fe3+:citrato e H2O2 

apresentaram seus valores positivos, indicando que o aumento destas variáveis favorece a % de 

degradação do CET no efluente estudado. A interação entre as variáveis [Fe3+:citrato]x[H2O2] 

também apresentou valor positivo, indicando sinergismo. 

Na figura 47b, está apresentado o gráfico dos valores previstos versus valores 

observados. Os pontos em azul são os pontos experimentais e seguiram a tendência dos valores 

previstos, ficando próximos da linha vermelha, indicando que os experimentos apresentaram 

boa adequação ao modelo matemático, apresentando R2= 0,99869 e R2
ajustado = 0,99739.  

A proporção de Fe3+:Citrato também foi a variável independente mais importante 

estatisticamente. Todas as variáveis apresentaram valores positivos, indicando que a % de 

degradação é favorecida com o aumento da concentração.  

Na figura 48 também podemos observar o efeito sinérgico entre a interação significativa 

de Fe3+:Citrato x H2O2. Isto está de acordo com o que observamos na tabela 23, ensaio 4, que 

com a maior concentração de  H2O2 e maior proporção entre Fe3+:Citrato, foi obtido maior 

porcentagem de degradação. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

a) b) 

Figura 48. Gráficos de Superfície de resposta (a) e Curva de nível (b) dos efeitos de cada variável 
sobre suas interações em relação a resposta de porcentagem de degradação do CET. 
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A degradação do CET pelo processo CW+FFS6 diminui significativamente quando 

utilizamos Fe3+:citrato na menor proporção (1:1), como mostram os ensaios 1 e 3. Isso ocorre 

devido a diminuição na concentração do Fe3+ dissolvido e consequentemente a diminuição no 

consumo do H2O2 (DE LUCA et al., 2015; GOMES JÚNIOR et al., 2020).  

A eficiência deste processo aumentou quando foi ajustado a proporção molar de 

Fe3+:citrato para 1:3. Essas condições evitaram a precipitação de ferro como hidróxidos de ferro 

e evitaram a competição do citrato pelos radicais hidroxila (DE LUCA et al., 2015). A 

degradação do CET pelo processo combinado WC + FFS6 na presença do complexo citrato 

férrico pode ser atribuída a fotoatividade da espécie Fe3+:citrato, que gera Fe(II) com um 

rendimento quântico relativamente alto. Em pH mais alto, a espécie dominante é O2•−, que 

favorece a formação de H2O2 e consequentemente HO•. Nas soluções de Fe3+:citrato, não houve 

precipitação, pois segundo (BALMER; SULZBERGER, 1999) isso ocorre somente após longos 

períodos de irradiação. Portanto as condições otimizadas foram:  Fe3+:citrato (1:3) ; [H2O2] = 

30 mg L-1; UV= 56,97 W m-2; Quv=3,69 kJuvL-1; pH = 6,0; em 120 minutos de experimento.  

O uso da radiação UV para os processos foto-Fenton tem sido comprovado a melhora 

na degradação de contaminantes orgânicos (COLINA-MÁRQUEZ; CASTILLA-

CABALLERO, 2013; EXPÓSITO et al., 2016; KLAMERTH et al., 2010a;2010b; QUIÑONES 

et al., 2015). Na tabela 24 estão apresentados os resultados das análises físico-químicas dos 

efluentes estudados.  
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Tabela 24- Análises Físico-Químicas do efluente com 25 mg L-1 de CET antes e após os tratamentos por WC + FFS. (n=3) 

Amostras pH Condutividade 
(mS cm-1) Turbidez (NTU) DQO (mg L-1) DBO (mg L-1) Mineralização 

(%) 
Degradação   

(%)  
Eficiência (%) 

Turbidez DQO DBO 

Entrada WC 7,72 ± 0,25 0,48 ± 0,04 28,50 ± 12,01 229,5 ± 6,80 95 ± 2,20 - - - - - 
WCVF 5,57 ± 0,42 0,69 ± 0,02 7,20 ± 1,23 128,0 ± 11,31 72,5 ± 1,10 - - 74,7 44,2 23,7 

Fotólise 6,0 0,79 ± 0,05 15,01 ± 0,23 96,0 ± 6,36 12,5 ± 0,35 9,7 ± 0,015 53,5±0,042 47,3 58,2 86,8 

WC + FFS3 3,0 1,42 ± 0,16 7,54 ± 0,09 32,0 ± 2,24 2,0 ± 0,15 35,92 ± 1,31 96,6± 0,58 73,5 86,1 97,9 

WC + FFS6 6,0 0,61 ± 0,04 4,56 ± 0,17 32,0 ± 1,82 2,9 ± 0,28 39,0 ± 0,65 95,0± 0,20 84 86,1 96,9 

 
DQO=Demanda Química de Oxigênio; DBO=Demanda Bioquímica de Oxigênio.  
(±) desvio padrão;  
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Os sistemas combinados WC + FFS3 e WC + FFS6 foram eficientes na melhora dos 

parâmetros físico-químicos dos efluentes tratados. O desempenho de remoção de DQO (86,0% 

para ambos os tratamentos), DBO (98% e 97% para WC + FFS3 e WC + FFS6, 

respectivamente) e turbidez (73,5% e 84,0% para WC + FFS3 e WC + FFS6, respectivamente), 

atenderam a legislação vigente (CONAMA 357/2005 e 430/2011) e  os sistemas combinados 

foram mais eficientes quando comparamos com os sistemas isolados (44% para remoção de 

DQO, 24% para remoção de DBO e 75% de remoção de turbidez).  

Sistemas combinados vem sendo utilizados para aumentar a eficiência dos processos de  

tratamentos convencionais e dos processos oxidativos avançados (ALMEIDA et al., 2004; 

SILVA et al., 2021; GRANZOTO et al., 2021; SIDDIQUE et al., 2014; SIRTORI et al., 2009). 

FAGGIANO e colaboradores (2022) em seu estudo para tratamento de água cinza por foto-

Fenton solar obteve 48% de remoção de DQO, mas quando utilizou um processo combinado 

de foto-Fenton solar com fracionamento para retirada da espuma, a % de remoção aumentou 

para 89,5%.  

 

18.5. Toxicidade dos efluentes tratados por wetlands construídos combinados com foto-

Fenton solar  

Para avaliar se os efluentes tratados pelos processos wetlands construídos combinados 

com foto-Fenton solar WC+FFS estão gerando subprodutos tóxicos, foi  avaliado a toxicidade 

aguda frente aos bioindicadores Artemia sp. e Lactuca sativa.   

 

18.5.1. Toxicidade em Lactuca sativa 

As sementes germinadas no controle negativo não apresentaram defeitos na formação 

de radículas ou presença de fungos. No controle positivo com sulfato de zinco heptahidratado 

(ZnSO4.7H2O) foi observado sementes que não germinaram e sementes com desenvolvimento 

radicular irregular. 

A porcentagem de germinação das sementes do controle negativo ficou acima de 90% 

(95%) e houve baixa variabilidade no alongamento das radículas. O coeficiente de variação 

(CV) foi menor que 30% (CV=14%), indicando que os ensaios foram válidos estatisticamente 

(p<0,05) (SOBRERO; RONCO, 2004).    

Após teste de Tukey ANOVA, verificou – se que todos os grupos diferem entre si, e 

diferem do controle, estatisticamente.  
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Figura 49. % IG (a) e UT (b) em Lactuca sativa dos efluentes antes e após os tratamentos 

WC+FFS. 

a) 

A partir da contagem do número de sementes germinadas e medidas de crescimento 

radicular, foram calculados o Índice de Germinação IG(%) (Fig. 49a) e Unidade Tóxica (UT) 

(Fig. 49b) a partir da equação 29, descrita na seção 7.9.2, página 72:  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

WCVF = Wetland construído de fluxo vertical; WC+UV =Fotólise (Branco); WC + FFS3 = WC+foto-

Fenton em pH 3,0; WC + FFS6 = WC+foto-Fenton em pH 6,0. Valores com significância p-value 

(p<0,05).  

  

 

b) 
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Nos ensaios de toxicidade em Lactuca sativa pode ocorrer boa porcentagem de 

germinação, mas devido à a presença de alguns compostos tóxicos para a planta, o crescimento 

da raiz pode ser inibido. Por isso, é necessário utilizar parâmetros que consideram isso. 

Portanto, as informações fornecidas pelo GRS (Germinação relativa das sementes) e CRR 

(Crescimento relativo das raízes) são muito úteis. Assim, GRS e CRR têm sido usados para 

determinar a índice de germinação (IG %). IG leva em consideração não só sementes 

germinadas, mas também o crescimento das raízes. De acordo com (AGUERRE; GAVAZZO, 

2012), valores de IG acima de 80% indicam ausência de substâncias fitotóxicas, ou são 

encontrados em concentrações muito baixas; Valores de IG abaixo de 50% indicam que a 

presença de substâncias fitotóxicas é forte e que valores entre 50 e 80% podem indicar uma 

presença moderada dessas substâncias (MAÑAS; DE LAS HERAS, 2018). 

O efluente tratado pelo processo WC + FFS6 apresentou valor de IG acima de 80%, 

indicando ausência de substâncias tóxicas. Todas as outras amostras apresentaram valores de 

IG menores que 80%, apresentando algum nível de toxicidade em Lactuca sativa. No gráfico 

49a, o valor de IG de WC+UV(52 ± 1,7), considerado como branco neste estudo, não 

apresentou diferença significativa comparando com o efluente após tratamento apenas por 

WCVF (49 ± 0,8). 

Os tratamentos combinados WC+FFS3 e WC+FFS6 apresentaram reduções 

significativas na fitotoxicidade, onde o tratamento WC+FFS6 foi mais eficiente na redução do 

índice de germinação (%IG) com diferença inferior a 20% entre o tratamento e o controle, 

indicando ausência de característica tóxica para Lactuca sativa (BAGUR-GONZÁLEZ et al., 

2011). Estes resultados mostraram que não houve a geração de subprodutos tóxicos para 

Lactuca sativa. Os processos combinados removeram a toxicidade da amostra inicial 

evidenciando a importância para a remoção da toxicidade gerada pelos contaminantes 

persistentes no efluente. 

 

18.5.2. Toxicidade em Artemia sp. 

O teste de toxicidade aguda é normalmente a primeira etapa na investigação de 

toxicidade. Cistos de microcustáceo Artemia sp. têm sido amplamente utilizadas porque são 

fáceis de manusear e mostram uma resposta aguda de toxicidade a poluentes persistentes, 

complementam as análises físico-químicas e fornecem informações sobre o desempenho do 
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tratamento (DE MELO DA SILVA et al., 2016; MARKOVIĆ et al., 2015; MOVIA et al., 2020; 

PINTO et al., 2021). 

Os cistos de Artemia sp. foram utilizados para avaliar EF+CET (efluente + 10 mg L-1 

de CET), o efluente de Saída do WC (WCVF) bem como as soluções tratadas pelos processos 

combinados como WC+UV, (somente a luz do sol, sem adição de qualquer reagente, branco), 

WC+FFS3 e WC+FFS6. Após os ensaios foi possível calcular o CL50 e Unidade Tóxica (UT). 

Os resultados obtidos para Artemia sp., com níveis de toxicidade expressos em unidades 

tóxicas (UTs), calculados como UT = (1 / CL50) × 100, onde CL50 é a concentração que mata 

metade dos organismos testados, obtido pelo método Probit, pelo software StatPlus de 

AnalystSoft, estão na tabela 25. 

 
Tabela 25- CL50, UT, remoção da toxicidade e classificação da toxicidade do efluente após tratamento 
com POAs frente ao bioindicador Artemia sp. *Classificação segundo Persoone et al. 2003. **valores 
com significância p-value (p<0,05). 
 

Amostras CL50 UT 

Remoção de 

Toxicidade 

(%) 

Índice de 

Toxicidade* 

EF+CET 62,10 ± 1,32 1,61 ± 0,18 - Tóxico 

WCVF 101,00 ± 6,83 0,99 ± 0,07 38,50 Toxicidade leve 

WC+UV 4,90 ± 0,48 20,58 ± 3,58 - Toxicidade alta 

WC+FFS3 161,90 ± 2,28 0,62 ± 0,01 61,50 Toxicidade leve 

WC+FFS6 295,50 ± 2,70 0,34 ± 0,01 78,90 Sem toxicidade  

* Classificação segundo Persoone et al., 2003. 

 

Os processos combinados WC+FFS reduziram a toxicidade do efluente de entrada do 

WC sendo o processo WC+FFS6 o mais eficiente na remoção de substâncias tóxicas, reduzindo 

em 78,90 % da toxicidade inicial (Tab. 25),  deixando o efluente sem toxicidade aguda (UT < 

0,4). O efluente tratado por WC+F3 apresentou toxicidade leve (UT entre 0,4 e 1,0), sendo 

removido 61,50 % da toxicidade inicial, mas não o suficiente para torná-lo atóxico. Somente o 

processo WC+UV não foi suficiente para a remoção da toxicidade, pois deixou o efluente mais 

tóxico, indicando que a radiação UV gerou substâncias mais tóxicas do que as inicialmente 

presentes (ALHARBI et al., 2017; LI et al., 2017). Estes resultados estão de acordo com 

(LAPERTOT et al., 2007), que demonstrou uma diminuição na toxicidade dos efluentes quando 
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foi aplicado o processo foto-Fenton. Outro estudo que utilizou a reação foto-Fenton solar em 

pH neutro com complexo de citrato férrico na proporção 1:3 houve redução da toxicidade, 

tornando o efluente atóxico evidenciando que o complexo citrato férrico não acrescenta 

toxicidade ao efluente (GOMES JÚNIOR et al., 2020). 

 

19 CONCLUSÕES 

A unidade de wetland construído removeu 75% de Cetoprofeno. Entretanto, os sistemas 

combinados utilizados com WC + FFS apresentaram melhores desempenhos na remoção do 

CET, atingindo uma eficiência média acima de 95%, nos dois processos (WC+FFS3 e 

WC+FFS6). No entanto, WC + FFS6  foi mais eficiente, principalmente porque a legislação 

brasileira permite o descarte de efluentes com pH entre 5 a 9. 

Esta combinação entre as tecnologias WC+POA é mais vantajosa, pois o WC apresenta 

alta eficiência para a remoção da turbidez, facilitando a absorção da irradiação solar pelo POA 

na remoção dos poluentes emergentes.  

O sistema acoplado apresentou alta capacidade para remoção de contaminantes 

convencionais como DQO, DBO e Turbidez. Os resultados obtidos através de  WC+FFS 

mostraram que condições tropicais típicas, como temperatura (< 35 °C) e dose de radiação solar 

(média de 57,5 W m-2) são eficientes para a remoção do fármaco CET em  efluente. 

O sistema WC+FFS6  também foi mais eficiente na remoção da toxicidade em Artemia 

sp. Para Lactuca sativa, os dois processos se apresentaram eficientes, com UT abaixo de 0,4, 

portanto,  destacamos o WC+FFS6 como processo recomendado para reduzir a toxicidade do 

efluente. 

Portanto recomendamos o uso do processo CW+FFS , utilizando Fe:citrato na 

proporção 1:3, 10 mg L-1 de H2O2, pH = 6,0, radiação solar média de 57,5 W m-2, fluxo de 200 

L/hora,  para o tratamento de efluente anaeróbio pós-reator UASB. 

O processo foto-Fenton solar e os wetlands construídos são métodos compatíveis e sua 

combinação resulta em um método inovador e eficaz para sistemas de tratamento de efluentes. 

O uso de luz solar, combinada com a tecnologia simples necessária para este método, pode 

oferecer soluções economicamente razoáveis e práticas para o tratamento de efluentes. Assim, 

a implementação deste tipo de acoplamento tecnológico inovador tem potenciais benefícios 

para a remoção de micropoluentes farmacêuticos de águas residuárias domésticas. 
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20 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

Tecnologias avançadas combinadas ou não com wetlands construídos, têm grande potencial 

para facilitar o uso de sistemas descentralizados nas pequenas cidades, onde existe a dificuldade 

de coleta e tratamento de esgoto. Estas novas tecnologias se mostraram eficientes para o 

tratamento do efluente, aprimorando o tratamento para a remoção dos contaminantes 

emergentes, reduzindo produtos ou subprodutos tóxicos, tornando-o viável para o reúso da 

água. 

No capítulo 1, entre as técnicas aplicadas para tratamento do efluente contaminado com 

fármacos, a reação foto-Fenton foi o processo com maior eficiência na degradação dos 

fármacos, reduzindo a toxicidade do efluente tratado. 

No capítulo 2, a adição de peróxido de hidrogênio foi um fator importante para aumentar a 

eficiência da ozonização. É importante destacar que neste processo,  em apenas 30 minutos e 

em pH natural do efluente foi possível observar altas % de degradação dos fármacos e remoção 

da toxicidade do efluente tratado. 

No capítulo 3, o processo combinado WC+FFS6 é o mais vantajoso, devido a diminuição 

da quantidade de reagentes na correção do pH e consequentemente diminuindo custos no 

tratamento. Para a degradação do CET não houve diferença significativa entre os dois processos 

combinados utilizados (WC+FFS3 e WC+FFS6), mas houve vantagem do processo WC+FFS6 

na remoção da toxicidade, pois somente o processo WC+FFS6 eliminou a característica tóxica 

do efluente tratado, nos dois bioindicadores utilizados.  

Este trabalho apresentou alternativas de tratamentos com resultados promissores que podem 

ajudar a melhorar a qualidade dos efluentes em relação aos contaminantes convencionais 

melhorando a remoção de compostos farmacêuticos e toxicidade. Principalmente, levando 

alternativas de tratamento de esgoto para regiões onde não existe coleta e tratamento, como as 

cidades do interior e que possuem uma menor população. 
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APÊNDICES 

APÊNDICE A - Descrição dos procedimentos realizados para análises físico-químicas dos 

efluentes  

 

Análise de Demanda Química de Oxigênio (DQO) 

O método padrão para determinação da DQO utiliza dicromato de potássio (K2Cr2O7) 

como agente oxidante (DE AQUINO et al., 2006). A DQO foi determinada partindo-se de 2 

mL de amostra, que foi transferida para frascos de reação (tipo Hach), aos quais foram 

adicionados 2 mL de solução de dicromato de potássio e 3,5 mL de ácido sulfúrico concentrado 

contendo o catalisador sulfato de prata (5,5 gAg2SO4/kgH2SO4). Após a adição dos reagentes, 

os tubos de reação eram tampados e levados para a digestão, por duas horas, em termo-reator 

(Hach) mantido a 150 ºC. Após a digestão, as amostras foram resfriadas e tituladas com  solução 

de  sulfato ferroso amoniacal 0,1 M. 

Análise de Demanda Bioquímica de Oxigênio (DBO) 

A DBO é definida como a quantidade de oxigênio necessária para decompor uma 

determinada quantidade de matéria orgânica (HUNG et al., 2017) O teste de DBO consiste em 

medir o oxigênio dissolvido (OD) antes e após uma incubação de 5 dias da amostra a 20 0C 

para determinar a quantidade de oxigênio consumido bioquimicamente. A amostra de efluente 

e suas diluições são feitas com água de diluição padrão. Após o OD ser determinado antes e 

após o período de incubação de 5 dias, a DBO é calculada pela equação 24 abaixo: 

DBO5,20 (mg L-1) = 300.(OD1 – OD2)/V,    Equação 24 

Em que: 

OD1= OD da amostra diluída imediatamente após o preparo da amostra, mg L-1 

OD2= OD da amostra diluída após 5 dias de incubação a 20 0C, mg L-1 

V= Volume da amostra adicionada ao frasco de 300mL, mL 

 

Análise da Turbidez 
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A turbidez é um dos principais parâmetros de qualidade da água no monitoramento 

ambiental, tratamento de água ou operação de processos industriais (TOMPERI et al., 2022). 

A turbidez foi medida através de turbidímetro digital  (Marca: AKSO modelo: TU430) 

Reagentes utilizados nos experimentos 

Cetoprofeno (CET) e Diclofenaco (DCF) (sólido, 99,9%; Sigma-Aldrich). FeSO4·7H2O 

(>99%; Synth), H2O2 (30% ; Sigma Aldrich), H2SO4 (95-98%; Synth), NaOH (>99%; Synth). 

Acetonitrila (grau LC–MS; J.T.Baker), Metanol (grau LC–MS; Panreac), Ácido fórmico (98–

100 %; Synth), KI P.A. (sólido; Synth), K2Cr2O7 P.A. (sólido; 100%; Synth), Sulfato de Prata 

P.A. (sólido, Synth),  Sulfato Ferroso Amoniacal hexa hidratado P.A. (sólido; Synth) Sulfato 

de Ferro (ICO) P.A. (sólido, Synth), Citrato de Sódio dihidratado P.A. (sólido, NEON). 

 

Apêndice B - Análise de Custos dos processos utilizados para o tratamento dos efluentes 

 

Existem muitas variáveis a serem consideradas para um estudo de custo, sendo o custo 

operacional uma das avaliações mais comuns para comparação de custos de tecnologias. 

Embora o cálculo dos custos operacionais leve em consideração o custo de pessoal, 

manutenção, energia elétrica, materiais e serviços, neste trabalho, o estudo de custos foi baseado 

apenas no tratamento do efluente, através dos processos realizados. Portanto, foi considerado 

apenas o consumo de energia elétrica e insumos químicos utilizados em cada sistema, da mesma 

forma que SILVA e colaboradores (2021) calcularam no seu artigo publicado recentemente. É 

importante destacar que os valores apresentados foram obtidos através de cotações atualizadas 

dos valores dos produtos químicos e da tarifa de energia elétrica, referentes ao mês de novembro 

de 2022. 

Para o sistema UV foi considerado o consumo elétrico das lâmpadas e da bomba 

utilizada para recirculação do efluente.  Enquanto no UV/H2O2, além do consumo elétrico, o 

custo da adição de H2O2 também foi considerado. No caso do processo Fenton, além do custo 

dos reagentes químicos H2O2, FeSO4, H2SO4 e NaOH, foi considerado o custo da bomba de 

recirculação do reator. Enquanto que para o processo foto-Fenton, além dos valores 

considerados no processo Fenton, foi incluído o valor de consumo elétrico das lâmpadas.  Para 

os processos com ozônio (O3) foi considerado o consumo elétrico do gerador de ozônio e do 

cilindro de O2. Enquanto que no processo O3/H2O2, o custo do H2O2 foi incluído.  

Para os processos combinados WC+POA, foi considerado o consumo elétrico da bomba 

que envia efluente para o WCVF além dos reagentes químicos FeSO4, H2O2, H2SO4 e NaOH, 
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no processo WC+FFS3. Para o processo WC+FFF6, além do consumo elétrico da bomba, foi 

considerado os valores dos reagentes Fe2(SO4)3, Citrato de Sódio e H2O2. Não foi considerado 

o valor do consumo energético da bomba de recirculação porque o reator solar pode funcionar 

através de placas solares, sem necessidade de eletricidade. Os resultados são apresentados na 

tabela A1, considerando o consumo para tratar 1 m3 de efluente. 

 

Tabela A1. Estimativas de custos elétrico e químico para os tratamentos 

Tratamento Custo elétrico (R$/m3) 
Custo 

insumos 
(R$/m3) 

Custo total 
(R$/m3) 

Custo total 
(R$/m3) 

 30 minutos 120 minutos  30 minutos 120 minutos 

UV 52,25 209,00 - 52,25 209,00 

UV/H2O2 52,25 209,00 0,86 53,12 209,90 

Fenton 10,35 41,40 12,35 22,70 53,75 

foto-Fenton 52,25 209,00 12,35 64,60 221,40 

O3 363,06 - - 363,06 - 

O3/H2O2 363,06 - 3,05 366,11 - 

WC + FFS3 - 0,29 11,75 - 12,04 

WC + FFS6 - 0,29 8,97 - 9,26 

Tarifa de energia elétrica em Campo Grande-MS, Brasil, novembro de 2022:R$1,0349/kWh. 

 

 

Tabela A2. Valores dos insumos* 

Reagentes 
Quantidade utilizada 

nos processos (g/m3) 

Valores cotados em 

novembro/2022 em R$ 

H2O2  (processos em bancada) 33,00 29,00 

FeSO4 (Fenton e foto-Fenton 

em bancada) 

41,00 88,00 

H2O2  (WC+FFS3) 66,70 29,00 

H2O2  (WC+FFS6) 100,00 29,00 
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FeSO4 (WC+FFS3) 24,50 88,00 

Fe2(SO4)3 (WC+FFS6) 32,20 120,00 

Citrato de Sódio 124,80 20,00 

Ácido Sulfúrico 98,00 85,00 

Hidróxido de Sódio (1kg) 40,00 20,00 

* Cotação realizada em outubro e novembro de 2022. 

 

Tabela A3. Potência e tarifas utilizadas nos cálculos.* 

Materiais Potência  Custos em R$/m3 

Bomba de recirculação 

(processos em bancada) 

20 W 

 

30 min = 10,35 

120 min = 41,40 

Bomba periférica (processos 

WC+POA) 

0,37 kW 

 
120 min = 0,29 

Lâmpadas de Luz Negra 81 W 
30 min = 41,90 

120 min = 167,65 

*Tarifa de energia elétrica em Campo Grande-MS, Brasil, novembro de 2022:R$1,0349/kWh. 

 

 

Os processos combinados WC+FFS3 e WC+FFS6 se apresentaram mais vantajosos em 

relação aos custos de tratamento comparando com os processos em escala de bancada. O custo 

elétrico fez muita diferença nos custos totais. Foi determinante a característica da bomba 

utilizada, que para enviar 1 m3 de efluente ao wetland, precisava de apenas 45 minutos. A 

diferença de custo entre os processos WC+FFS3 e WC+FFS6 foi devido aos insumos, 

lembrando que neste processo não foi considerado os reagentes para a correção do pH, pois o 

efluente do wetland já se encontrava com pH muito próximo de 6,0, o que diminuiu o custo 

final do tratamento. 

Para os processos realizados em escala de laboratório, o processo foto-Fenton se 

mostrou adequado para a alta remoção de matéria orgânica e degradação dos fármacos, mas o 

consumo de energia elétrica envolvido foi consideravelmente diferente. Os processos que 

utilizaram luz artificial (luz negra) tiveram um custo elétrico maior, representando a maior parte 

do custo total.  

É importante destacar que esta parte do estudo foi realizada em condições de escala de 

laboratório, com os equipamentos que estavam disponíveis. Além disso, esta avaliação de custo 

foi realizada apenas para fins de comparação entre os processos realizados neste estudo. Para 
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estimar o custo real de um tratamento, outros custos como os relacionados à instalação, 

operação e manutenção devem ser levados em consideração. 

 

Apêndice C - Descrição dos Cálculos de Custos: 

 

Custos do Processo UV 

 

a) Consumo das Lâmpadas de LUZ NEGRA: 

Para 30 minutos de tratamento:  

(0,081 kW x 30 min / 60 min) = 0,0405 kWh x (1,0349 reais) x (1000) = R$41,90 m-3 

Para 120 minutos de tratamento:  

(0,081 kW x 120 min / 60 min) = 0,162 kW x (1,0349 reais) x (1000) = R$167,65 m-3 

 

b) Consumo da Bomba de recirculação: 

Para 30 minutos de tratamento: 

(0,02kW x 30 min/60 min) = 0,01kW x (1,0349 reais) x (1000) = R$10,35 m-3 

Para 120 minutos de tratamento: 

(0,02kW x 120 min/60 min) = 0,04kW x (1,0349 reais) x (1000) = R$41,40 m-3 

 

Custo total do processo: 

30 minutos: 41,90 + 10,35 = R$52,25 m-3 

120 minutos:167,65 + 41,40 =  R$209,05 m-3 

 

Custos do Processo UV/H2O2 

 

a) Consumo elétrico das Lâmpadas de LUZ NEGRA: 

Para 30 minutos de tratamento:  

(0,081 kW x 30 min / 60 min) = 0,0405 kW x (1,0349 reais) x (1000) = R$41,91 reais m-3 

Para 120 minutos de tratamento:  

(0,081 kW x 120 min / 60 min) = 0,162 kW x (1,0349 reais) x (1000) = R$167,65 m-3 

 

b) Consumo elétrico da Bomba de recirculação: 

Para 30 minutos de tratamento: 
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(0,02kW x 30 min/60 min) = 0,01kW x (1,0349 reais) x (1000) = R$10,35 m-3 

Para 120 minutos de tratamento: 

(0,02kW x 120 min/60 min) = 0,04kW x (1,0349 reais) x (1000) = R$ 41,40 m-3 

 

 

c) Consumo de Insumos: H2O2 

Quantidade utilizada: 33,00 g m-3 

Densidade: 1,11g cm-3 

Valor do reagente: 29,00 reais (1 Kg) 

Custo: ((29,00 reais x 33 g)/1110g) = R$ 0,86 m-3 

 

Custo total do processo: 

30 minutos: 41,91 + 10,35 + 0,86 = R$ 53,12 

120 minutos: 167,65 + 41,40 + 0,86 = R$ 209,90 

 

Custos do Processo Fenton 

 

a) Consumo elétrico da Bomba de recirculação: 

Para 30 minutos de tratamento: 

(0,02kW x 30 min/60 min) = 0,01kW x (1,0349 reais) x (1000) = R$ 10,35 m-3 

Para 120 minutos de tratamento: 

(0,02kW x 120 min/60 min) = 0,04kW x (1,0349 reais) x (1000) = R$ 41,40 m-3 

 

b) Consumo de Insumos:  

H2O2 

Quantidade utilizada: 33 g 

Densidade: 1,11g cm-3 

Valor do reagente: 29,00 reais (1 Kg) 

Custo: ((29,00 reais x 33,00 g)/1110g) = R$ 0,86 m-3. 

 

FeSO4 

Quantidade utilizada: 41,00g 

Valor do reagente: R$ 88,00 

Custo: (88 reais x 41,00g)/1000g) = R$ 3,61 m-3. 
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H2SO4 

Quantidade utilizada: 98,00g m-3 

Valor do reagente: R$ 85,00  

Densidade: 1,18 g cm-3 

Custo: (85 reais x 98,00g)/1180g) = R$ 7,06 m-3 

 

NaOH 

Quantidade utilizada: 40,00g m-3 

Valor do reagente: R$ 20,00  

Custo: (20 reais x 40,00g)/1000g) = R$ 0,80 m-3 

 

Custo total do processo Fenton: 

30 minutos: 10,35 + 0,96 + 3,61 + 7,06 + 0,80 = 22,80 reais m-3. 

120 minutos: 41,40 + 12,43 = 53,83 

 

Custos do Processo foto-Fenton 

 

Todos os cálculos do processo Fenton + consumo das lâmpadas 

Em 30 minutos: 22,80 + 41,80 = R$ 64,60 m-3 

Em 120 minutos: 53,83 + 167,65 = R$ 221,40 m-3 

 

Custos dos Processos O3 e O3/H2O2 

 

O2: 

Quantidade utilizada: 0,06 m3 

Valor do reagente: R$ 140,00 (cilindro de 10 m3) 

Custo: (140 x 0,06)/10) = R$ 0,84 m-3 

 

Ozonizador (0,7 kW): 

Quantidade utilizada: 0,35 kWh 

Valor da tarifa elétrica: R$ 1,0349 

Custo: (0,35 x 1,0349)x1000) = R$ 362,22 m-3 
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H2O2 30% (v/v) 

Quantidade utilizada: 116,7g m-3 

Valor do reagente: R$ 29,00 (1L) 

Densidade: 1,11 g cm-3 

Custo: (29 x 116,7)/1110) = R$ 3,05 m-3 

 

Custo processo O3: 0,84 + 362,22 = 363,06 

Custo processo O3/H2O2: 0,84 + 362,22 + 3,05 = 366,11  

 

Processos combinados WC+FFS3 e WC+FFS6 

 

a) Consumo da Bomba periférica (alimentação do wetland): 

Obs: a bomba está programada para  ligar de 2 em 2 horas, permanecendo ligada por 9 minutos, 

enviando um total de 200 L de efluente, a cada batelada (pulso de alimentação). Faz esse 

processo 10 vezes ao dia. Portanto, por dia envia um total de 2000L (2m3) e permanecendo 

ligada por 90 minutos no total. 

 

Assim, 

(0,37kW x 45 min/60 min) = 0,28kW x (1,0349 reais)= R$ 0,29 m-3 

 

FeSO4  

Quantidade utilizada: 24,47g 

Valor do reagente: R$ 88,00 

Custo: (88 reais x 24,47,00g)/1000g) = R$ 2,15 m-3. 

 

H2O2 (30% (v/v))  

Quantidade utilizada:  66,70 g m-3 (WC+FFS3) 

Densidade: 1,11g cm-3 

Valor do reagente: 29,00 reais (1 Kg) 

Custo: ((29,00 reais x 66,70 g)/1110g) = R$ 1,74 m-3.  

 

Quantidade utilizada:  100,00 g m-3 (WC+FFS6) 

Densidade: 1,11g cm-3 

Valor do reagente: 29,00 reais (1 Kg) 
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Custo: ((29,00 reais x 100 g)/1110g) = R$ 2,61 m-3.  

 

 

 

NaOH 

Quantidade utilizada: 40,00g m-3 

Valor do reagente: R$ 20,00  

Custo: (20 reais x 40,00g)/1000g) = R$ 0,80 m-3 

 

H2SO4 

Quantidade utilizada: 98,00g m-3 

Valor do reagente: R$ 85,00  

Densidade: 1,18 g cm-3 

Custo: (85 reais x 98,00g)/1180g) = R$ 7,06 m-3 

 

Citrato de sódio  

Quantidade utilizada: 124,80 g m-3 

Valor do reagente: R$ 20,00  

Custo: (20 reais x 124,80g)/1000g) = R$ 2,50 m-3 

 

Fe2(SO4)3   

Quantidade utilizada: 32,2 g m-3 

Valor do reagente: R$ 120,00  

Custo: (120 reais x 32,20g)/1000g) = R$ 3,86 m-3 

 

Custo processo combinado WC+FFS3: 2,15 + 1,74 + 0,80 + 7,06 + 0,29 = R$ 12,04 m-3 

Custo processo combinado WC+FFS6: 3,86 + 2,50 + 2,61 + 0,29 = R$ 9,26 m-3 
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ANEXOS 

 

ANEXO A - Espectro de emissão da lâmpada de Luz Negra 
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