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RESUMO 

 

Os produtos farmacêuticos atenolol (ATN), prednisona (PRED) e o sulfametoxazol (SMX) 

estão entre os fármacos frequentemente empregados no tratamento de doenças. Como 

consequência, são amplamente detectados em matrizes ambientais, podendo causar efeitos 

adversos a organismos não-alvo, especialmente quando encontrados como mistura no ambiente 

devido a seus efeitos sinérgicos. Com base nisso, esse estudo avaliou a degradação desses 

contaminantes por meio da eletro-geração on-site de H2O2 (E-H2O2) associado ou não ao 

processo UV. Foi proposto a utilização de um reator eletroquímico equipado com um eletrodo 

de grafite perfurado e um eletrodo de difusão de gás (GDE), empregados como cátodo e um 

eletrodo de diamante dopado com boro suportado em nióbio (Nb/BDD) utilizado como ânodo. 

As câmaras anódica e catódica foram separadas por uma membrana de troca catiônica, 

buscando garantir a E-H2O2 no compartimento catódico. Tendo em vista uma futura aplicação 

no tratamento de água potável, almejando a redução da utilização de reagentes químicos, a 

condução de prótons na câmara catódica foi realizada por meio da utilização de um eletrólito 

sólido. Assim, a interação do eletrólito sólido com os fármacos foi investigada, e os resultados 

indicam que esse pode exercer o papel de um adsorvente iônico, no qual o principal mecanismo 

são as interações eletrostáticas entre os grupos funcionais da resina e os compostos orgânicos 

carregados com cargas opostas. Ainda, foi avaliada a influência da densidade de corrente 

elétrica na taxa de produção de H2O2. A partir da melhor densidade de corrente elétrica obtida 

experimentalmente30 mA cm-2foi realizada a avaliação da degradação dos fármacos. Ao 

comparar os processos de fotólise direta (FD), E-H2O2 e o processo combinado  

(E-H2O2/UV-C), o sistema combinado indicou maior degradação dos fármacos avaliados em 

15 min de reação, formando ácidos carboxílicos de menor complexidade e indicando ausência 

de fitotoxicidade para Allium cepa. Com isso, o sistema proposto demonstra-se como uma 

alternativa para E-H2O2 e o processo investigado apresentou potencial para aplicação em águas 

contaminadas com multicontaminantes. No entanto, os resultados de caracterização do GDE 

retratam que sua estrutura morfológica ao final dos testes experimentais teve alterações e perda 

do material catalítico, podendo prejudicar o processo de E-H2O2 ao longo do tempo. Dessa 

forma, ainda são necessários maiores estudos em relação ao material do GDE utilizado, 

garantindo estabilidade e durabilidade do eletrodo para aplicação em larga escala.  

 

Palavras-chave: tratamento avançado de água; geração eletroquímica de H2O2; eletrólito 

sólido; processos híbridos; contaminantes de preocupação emergente.  



 

ABSTRACT 

 

The pharmaceuticals atenolol (ATN), prednisone (PRED), and sulfamethoxazole (SMX) are 

among the medicines frequently used to treat diseases. Therefore, they are widely detected in 

environmental and can cause adverse effects on non-target organisms, especially when found 

as a mixture in the environment due to their synergistic effects. Based on this, this study 

evaluated the degradation of these contaminants through the on-site electro-generation of H2O2 

(E-H2O2) associated or not with the UV process. It was proposed to use an electrochemical 

reactor equipped with a perforated graphite electrode and a gas diffusion electrode (GDE), used 

as a cathode, and a boron dopped diamond supported on niobium (Nb/BDD) electrode used as 

anode. The anode and cathode chambers were separated by a cation exchange membrane, 

seeking to guarantee E-H2O2 in the cathode compartment. With a view to a future application 

in the treatment of drinking water, aiming to reduce the use of chemical reagents, the conduction 

of protons in the system was carried out using a solid electrolyte. Thus, the interaction of the 

solid electrolyte with drugs was investigated, and the results indicate that it can play a role as 

an ionic adsorbent, in which the main mechanism is the electrostatic interactions between the 

functional groups of the resin and the organic compounds with opposite charges. The influence 

of current density on the H2O2 production rate was also evaluated. Based on the best current 

density obtained experimentally 30 mA cm-2 the degradation of the drugs was evaluated. 

When comparing the direct photolysis (DP), E-H2O2, and the combined process  

(E-H2O2/UV-C), the combined system indicated higher degradation of the drugs in 15 min of 

reaction, forming carboxylic acids of lower complexity and indicating an absence of 

phytotoxicity for Allium cepa. Therefore, the proposed system demonstrates an alternative to 

E-H2O2, and the investigated treatment showed potential for application in waters contaminated 

with multi-contaminants. However, the GDE characterization results show that its 

morphological structure at the end of the experimental tests had changes and loss of the catalytic 

material, which could harm the E-H2O2 process over time. Therefore, further studies are still 

needed regarding the GDE material used, to ensure stability and durability of the electrode for 

large-scale application. 

 

Keywords: advanced water treatment; electrochemical H2O2 generation; solid electrolyte; 

hybrid processes; contaminants of emerging concern.
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1 INTRODUÇÃO 

 

Diferentes produtos químicos são amplamente utilizados nas mais diversas atividades 

humanas, como os produtos farmacêuticos e de cuidados pessoais, agroquímicos, 

medicamentos de uso veterinário, plastificantes e surfactantes, dentre outros [1–3]. Por 

consequência, contribuem com o aumento da geração de efluentes e com o carreamento de 

grande parte desses compostos para os corpos hídricos [4,5]. 

Muitos desses compostos são referidos como Contaminantes de Preocupação 

Emergente (CPE). Os CPE são substâncias existentes no ambiente que vêm sendo investigadas 

nas últimas décadas e vem despertando a atenção da comunidade científica em relação a seus 

possíveis impactos adversos [3,6]. Diversos estudos relatam a presença de uma grande 

variedade de CPE em matrizes ambientais, os quais são regularmente encontrados em águas 

superficiais, subterrâneas e inclusive em água potável [7–9]. 

Analgésicos, antibióticos, β-bloqueadores, antidepressivos, hormônios, esteróides e 

estimulantes estão entre os produtos farmacêuticos frequentemente encontrados no ambiente 

aquático [10,11]. Fármacos como o atenolol (ATN), sulfametoxazol (SMX) e prednisona 

(PRED), já foram detectados em águas superficiais de Porto Alegre, no estado do Rio Grande 

do Sul [12–14] e em outras regiões do Brasil [15–17]. A ocorrência desses fármacos no 

ambiente representa uma ameaça para todo o ecossistema considerando que, a exposição de 

longo prazo a medicamentos, pode ocasionar impactos em seres humanos e organismos 

aquáticos, como distúrbios no sistema reprodutivo, anomalias físicas e outros efeitos tóxicos, 

bem como o desenvolvimento e proliferação de bactérias resistentes a antibióticos [18–20]. 

Os CPE chegam até as Estações de Tratamento de Efluentes (ETE) e as Estações de 

Tratamento de Água (ETA), onde não são eficazmente degradados e/ou removidos. Isso ocorre 

porque estas estações possuem sistemas convencionais de tratamento, não tendo sido projetadas 

para realizar a degradação e/ou remoção desses contaminantes [21,22]. Logo, faz-se necessário 

o estudo, desenvolvimento e aplicação de novas tecnologias de tratamento de efluentes e águas 

visando a degradação e/ou remoção desses compostos [23,24].  

Diante disso, os Processos Oxidativos Avançados (POA) têm se destacado pela 

capacidade de degradação e mineralização de contaminantes refratários, de baixa 

biodegradabilidade e de alta estabilidade química, por meio da geração de oxidantes fortes 

como o radical hidroxila (HO●) [25,26]. Assim, várias técnicas químicas, fotoquímicas e 

eletroquímicas podem ser usadas para permitir a formação de diferentes POA [27,28].  
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Dentre os POA, o processo baseado na associação de radiação ultravioleta (UV) e 

peróxido de hidrogênio (H2O2) têm sido empregado para o tratamento avançado de água potável 

e para o reuso de água, tendo em vista as vantagens relacionadas a sua capacidade para 

degradação de CPE [29–31], possibilidade de escalabilidade, potencialidade para degradação 

de subprodutos de desinfecção (cloração) e ausência da formação de lodo durante o  

processo [32–34]. 

No entanto, a utilização de H2O2 em ETA possui restrições relacionadas ao 

armazenamento e transporte das soluções de H2O2 em alta concentração, visto que estas são 

instáveis e inflamáveis [35]. Somado a isso, o processo de produção de H2O2 é usualmente 

realizado industrialmente pela oxidação da antraquinona, a qual necessita de uma alta demanda 

energética e resulta na geração intensiva de resíduos [36,37]. Assim, tendo em vista uma 

proposta mais segura, econômica e verde, visando reduzir a utilização de reagentes  

químicos [38–40], métodos alternativos para a geração de H2O2 vem sendo investigados, como 

a síntese direta, eletrossíntese e síntese fotocatalítica [41–44]. 

A produção de H2O2 por eletrossíntese ocorre pela reação eletroquímica de redução de 

oxigênio (do inglês oxygen reduction reaction, ORR) em cátodos de materiais carbonosos, 

metais nobres ou ligas metálicas. Dentre esses, os eletrocatalisadores de carbono são os mais 

utilizados, pois possuem propriedades não tóxicas e são de baixo custo [36,45,46]. No entanto, 

eletrodos convencionais são limitados pela baixa solubilidade do O2 em água e 

consequentemente, possuem maior resistência na transferência de massa da reação, obtendo 

menor eficiência e maior consumo de energia no processo [47–49]. Para sobrepor essa barreira 

a utilização de eletrodos de difusão de gás (do inglês gas diffusion electrode, GDE), podem ser 

uma alternativa de substituição a esses eletrodos, pois possuem maior área superficial e, uma 

interface trifásica (água/cátodo/O2), na qual ocorre a difusão de O2 pelo eletrodo, favorecendo 

a ORR e aumentando a eficiência da eletrossíntese de H2O2 [50,51]. 

Cabe destacar que o funcionamento dos processos eletroquímicos é dependente da 

condutividade do sistema, podendo ser aplicados com sucesso em concentrados de processos 

de separação por membranas e efluentes [51–53]. Entretanto, em soluções sintéticas ou de baixa 

carga iônica é necessário o emprego de um eletrólito suporte, usualmente um sal (ex. cloreto 

ou sulfato de sódio) para prover o aumento de condutividade. Consequentemente, a utilização 

desses sais pode ser uma fonte de contaminação secundária, tornando o processo inviável para 

aplicação no tratamento de água para abastecimento [54,55]. Deste modo, a utilização de 

eletrólitos sólidos em conjunto aos GDE estão sendo estudados e surgem como alternativa para 



18 

tornar possível a empregabilidade do processo de eletrossíntese no tratamento de água potável 

[40,56,57]. 

Neste contexto, este estudo justifica-se pela investigação de um processo de  

eletro-geração on-site de H2O2 (E-H2O2) mediante a utilização de um GDE e um eletrólito 

sólido, associado ou não ao processo UV aplicado como estratégia para degradação de uma 

mistura de três classes de fármacos: um β-bloqueador (ATN), um glicocorticóide (PRED) e um 

antibiótico (SMX) em um sistema de água potável. Essa proposta de sistema visa contribuir 

com o aprimoramento das técnicas avançadas aplicadas na degradação de multicontaminantes. 
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2 OBJETIVOS 

 

2.1 OBJETIVO GERAL 

 

Avaliar o processo de eletro-geração on-site de H2O2 (E-H2O2) combinado ou não com 

processo UV, visando a degradação de múltiplos fármacos. 

 

2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

- Caracterizar os materiais utilizados como cátodo na E-H2O2; 

- Avaliar a E-H2O2 em reator eletroquímico com eletrólito sólido e cátodo GDE; 

- Determinar a influência da densidade de corrente elétrica aplicada (j) na E-H2O2; 

- Avaliar a influência do eletrólito sólido na remoção dos múltiplos fármacos; 

- Comparar o processo de UV-C e E-H2O2, combinado ou não, em relação a degradação 

dos múltiplos fármacos; 

- Identificar os ácidos carboxílicos gerados a partir da degradação dos múltiplos 

fármacos; 

- Estimar a eficiência de corrente elétrica e o consumo energético do processo de E-H2O2; 

- Avaliar a fitotoxicidade das amostras tratadas e não-tratadas. 
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3 FUNDAMENTAÇÃO TEÓRICA 

 

3.1 ÁGUA PARA ABASTECIMENTO 

 

O abastecimento público se encontra dentro de um dos grandes eixos do saneamento 

básico, que compõe o conjunto de serviços públicos, infraestruturas e instalações operacionais 

de abastecimento de água potável, esgotamento sanitário, limpeza urbana e manejo de resíduos 

sólidos, bem como, de drenagem e manejo das águas pluviais urbanas [58]. Nesse sentido, a 

importância do saneamento básico foi reconhecida internacionalmente pela Organização das 

Nações Unidas (ONU) por meio da incorporação do Objetivo 6: “Água e saneamento para 

todos” aos Objetivos de Desenvolvimento Sustentável (ODS), o qual tem como finalidade 

garantir a disponibilidade e a gestão sustentável de água e saneamento para toda  

população [59,60]. 

Tendo em vista que a água é um dos recursos mais importantes para a manutenção da 

vida na Terra, sua preservação é fundamental para a garantia da saúde e qualidade de vida das 

populações [3]. O acesso à água potável é um direito humano básico e um importante fator para 

o desenvolvimento nos diferentes níveis de um país. Dessa forma, o investimento em 

saneamento e acesso de água com qualidade pode gerar um benefício econômico, mediante a 

minimização dos efeitos adversos e nos custos relacionados à saúde humana, pois o tratamento 

de doenças associadas à falta de acesso a esses serviços superam os valores necessários para o 

investimento em infraestrutura e tratamento de água [61,62]. 

Apesar da importância do acesso aos serviços de saneamento, ocorre uma considerável 

desigualdade da cobertura desses em toda extensão do Brasil [60,63]. Segundo dados do 

Sistema Nacional de Informações sobre Saneamento (SNIS), no país, 93,5% da população 

urbana possui água potável disponível para suprir suas necessidades básicas. Porém, cerca de 

15,8% do total dos brasileiros não possui acesso à rede de abastecimento de água e 44,2% não 

possuem acesso a serviços de saneamento [64]. Sendo assim, essa é uma questão preocupante 

de saúde pública e ocorre simultaneamente com o aumento dos impactos causados 

principalmente pela rápida urbanização e aumento da demanda de água, despertando grandes 

preocupações referente a manutenção e preservação da qualidade da água [65]. 

As principais fontes de abastecimento de água são os mananciais subterrâneos e  

superficiais [23,66]. No Brasil, a maioria dos municípios, especialmente em grandes centros 

urbanos, realiza a captação da água de fontes superficiais [63]. Vale ressaltar que, do total de 

esgoto gerado no Brasil, apenas 51,2% são tratados e do total de esgoto coletado, apenas 80,8% 



21 

são tratados, o que significa que 19,2% do esgoto coletado é descartado no meio ambiente sem 

tratamento. Como consequência, prejudicam a qualidade dos mananciais que servem como 

fontes do abastecimento de água [64]. Dessa maneira, devido à baixa qualidade das águas 

superficiais, é necessário o emprego de um tratamento mais complexo. Em contraponto, de um 

modo geral, as águas subterrâneas apresentam como característica um teor de qualidade 

superior. Sendo assim, essas muitas vezes, podem ser tratadas somente pelo processo de 

desinfecção [67]. 

Desse modo, ressalta-se a necessidade de melhorias na eficiência da prestação de 

serviços de água e saneamento, por meio do desenvolvimento de políticas públicas, além do 

investimento em técnicas avançadas de tratamento e no monitoramento da qualidade da água e 

dos padrões de descarte de efluentes, promovendo assim a proteção dos recursos hídricos [8,63]. 

 

3.2 QUALIDADE DA ÁGUA PARA CONSUMO HUMANO 

 

A qualidade das águas em suas condições naturais é normalmente inadequada para 

consumo humano, dependendo da qualidade do manancial de captação. A Resolução  

nº 357/2005 do Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA) estabelece a classificação 

dos corpos hídricos e as diretrizes ambientais para o seu enquadramento, bem como o tipo de 

tratamento indicado para cada classe, quando destinada ao abastecimento para consumo 

humano [68]. Sendo assim, é necessário que a água passe por um tratamento adequado antes de 

ser distribuída à população, visando a ausência ou redução das concentrações de substâncias 

químicas e microrganismos, de modo que não prejudiquem à saúde humana [69]. No entanto, 

a qualidade dos recursos hídricos está relacionada diretamente com as diferentes atividades 

humanas que estão causando grandes impactos no ecossistema em geral [70]. A poluição e a 

contaminação da água, geram riscos ao meio ambiente e à saúde pública, mediante o aumento 

de doenças veiculadas a água e as modificações na biota aquática [65,71]. Nesse sentido, a 

comunidade científica vem dedicando esforços a fim de avaliar a qualidade dessas águas e o 

risco da presença de contaminantes no ambiente aquático [72–74]. 

A poluição ambiental por meio da intensiva utilização de produtos químicos pode estar 

atribuída a fontes não pontuais, como ao manejo e descarte incorreto de resíduos sólidos que 

são carreados por águas pluviais, além do escoamento e uso excessivo de produtos  

agrícolas [75,76]. Outra possibilidade de contaminação são as fontes pontuais, incluindo as 

ETE. Estas, em alguns casos realizam o lançamento de efluentes sem tratamento ou de efluentes 

que passaram por um tratamento ineficiente [77,78]. Nesse sentido, as altas concentrações de 
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diferentes tipos de contaminantes influenciam diretamente na qualidade da água e, 

consequentemente, impactam a determinação de seus respectivos usos [79]. Além da 

contaminação por compostos tóxicos, ações antrópicas podem gerar outros impactos negativos 

aos ecossistemas aquáticos, como a proliferação de algas e a perda da biodiversidade, afetando 

a subsistência dos seres vivos [80–83]. 

O consumo de água proveniente de fontes inseguras por bilhões de pessoas em todo o 

mundo, especialmente as que vivem em países em desenvolvimento de baixa e média renda, 

está relacionado à ocorrência de aproximadamente 829.000 mortes anualmente [84–86]. 

Normas nacionais e internacionais estabelecem critérios de qualidade que devem ser atendidos 

para a água ser considerada potável e segura. Valores máximos permitidos são estabelecidos 

para parâmetros físicos, químicos, microbiológicos, organolépticos, concentração de 

cianobactérias/cianotoxinas e de radioatividade [87–89]. Assim, dependendo das características 

da água a ser tratada, pode-se determinar as técnicas de tratamento que serão adotadas visando 

a proteção da saúde humana e a qualidade de vida da população [79]. 

A legislação referente a qualidade das águas superficiais, nos Estados Unidos, é de 

responsabilidade de cada Estado. Porém, a Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos 

(EPA, do inglês Environmental Protection Agency) estabelece os padrões nacionais de 

qualidade da água potável para os Estados Unidos [8]. Os compostos candidatos a 

contaminantes são inseridos nas listas a cada cinco anos, os quais são compostos ainda não 

regulamentados, mas que podem ser nocivos a saúde humana. A Lista 5, é a lista atual de 

candidatos a contaminantes da água potável, lançada em 2022 e consta com 81 contaminantes 

ou grupos de contaminantes, incluindo 66 produtos químicos, um grupo de cianotoxinas, um 

grupo de subprodutos de desinfecção e um grupo de substâncias perfluoroalquiladas (PFAS). 

Além disso, também inclui 12 micróbios (bactérias, vírus e protozoários) [90]. 

Na União Europeia (UE) existem diferentes diretrizes relacionadas a qualidade das 

águas superficiais. Atualmente, a Diretiva 2013/39/UE estabelece uma lista de vigilância de  

45 substâncias prioritárias no domínio da política da água, alterando as Diretivas 2000/60/CE 

e 2008/105/CE relacionadas a normas de qualidade ambiental [89,91,92]. Além disso, a UE 

estabeleceu desde 2015 uma lista de vigilância das substâncias que devem ser monitoradas a 

nível da União no domínio da política da água. A lista deve ser atualizada a cada dois anos, 

incluindo novas substâncias e retirando aquelas que já foi obtido dados suficientes para realizar 

uma avaliação de risco. O período de monitoramento contínuo de uma substância não pode 

ultrapassar 4 anos. Dessa forma, a lista foi atualizada em 2018 (Decisão UE 2018/840) a qual 

incluiu na lista de vigilância substâncias farmacêuticas e em 2020 (Decisão de Execução (UE) 
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2020/1161) foram retiradas 5 substâncias e 6 foram incluídas. A lista de vigilância em vigor 

atualmente é a Decisão de Execução (UE) 2022/1307, totalizando 15 substâncias ou grupo de 

substâncias [93]. 

No Brasil as regulamentações são limitadas, pois há um número reduzido de 

Contaminantes de Preocupação Emergente (CPE) que estão previstos em legislação, quando 

comparado a normas internacionais [88,89,93]. A Portaria GM/MS Nº 888/2021 traz uma lista 

de padrões de potabilidade com limites individuais para agroquímicos e metabólitos e outras 

substâncias químicas orgânicas e inorgânicas que representam risco à saúde e devem ser 

monitorados. Porém, esta não prevê, por exemplo, parâmetros de controle e tolerância para 

produtos farmacêuticos, dificultando o monitoramento e previsão de medidas de 

mitigação/prevenção desses em matrizes ambientais e na água  

potável [87]. 

Além disso, a fragilidade das regulamentações acerca da fiscalização e controle dos CPE 

no ambiente e dentro das estações de tratamento, contribui para que haja a eliminação 

incompleta ou parcial de contaminantes pelas tecnologias adotadas [3,94]. A falta de 

concentrações máximas admissíveis e regulamentações que estabeleçam a inclusão dos CPE 

em monitoramentos de rotina, representa uma possível ameaça à saúde humana e ao meio 

ambiente devido à descarga contínua de efluentes nos corpos hídricos [9,95,96]. 

 

3.2.1 Contaminantes de preocupação emergente 

 

Uma vasta gama de produtos químicos industriais, produtos farmacêuticos, herbicidas 

e outros agroquímicos, corantes, drogas/marcadores antropogênicos, hormônios, produtos de 

cuidados pessoais, compostos fluoretados, adoçantes artificiais, plastificantes e surfactantes, 

bem como algumas sequências biológicas (organismos, proteínas, genes, resíduos provenientes 

de processos biotecnológicos quando descartados incorretamente) são lançados diariamente em 

diferentes matrizes ambientais [9,97–99]. Esses compostos, também conhecidos como 

contaminantes emergentes, podem ser descritos de diferentes maneiras. Primeiramente, por um 

grupo de compostos recentemente identificados no ambiente, cujos efeitos ainda estão em 

estudo. Ou ainda, como substâncias que podem estar presente no ambiente por um longo 

período, mas seus impactos ao ecossistema e a saúde humana foram relatados  

recentemente [6,100,101].  

Além disso, em sua maioria, seu potencial poluidor e possíveis efeitos adversos não são 

completamente conhecidos [102]. Porém, com o surgimento e aprimoramento das técnicas de 
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determinação analítica e equipamentos de alta resolução, foi possível a identificação e 

quantificação de contaminantes a níveis de traços em amostras ambientais [98,103]. Os CPE 

são normalmente detectados em concentrações que variam de pg L-1 e/ou ng L-1 a  

µg L-1 [14,25,104,105]. 

Assim, diversos autores relatam a ocorrência de CPE no meio ambiente. 

Seibert et al. [8] realizaram o levantamento de estudos publicados entre 2015 e 2020 e 

identificaram 89 CPE que foram detectados em mananciais e/ou em água potável tratada em 

todo o mundo. Em um estudo realizado nos Estados Unidos, 148 contaminantes foram 

detectados em fontes de água e 121 detectados em água potável  

tratada [106].  

Em outro estudo, Perin et al. [14] realizaram a avaliação da presença de  

41 produtos farmacêuticos, 62 agrotóxicos e 27 elementos químicos no Lago Guaíba, localizado 

na cidade de Porto Alegre, Rio Grande do Sul, Brasil. Durante o período de amostragem, que 

decorreu de janeiro a agosto de 2019, entre a lista de compostos estudados, os autores 

identificaram 15 produtos farmacêuticos e 25 pesticidas em concentrações que variaram de  

6,00 ng L-1 a 580,00 ng L-1. Ainda, em outro estudo realizado no Brasil, durante os anos de 

2016 e 2017, foram detectados 18 fármacos em água superficial e 11 em fontes de água potável, 

em concentrações que variaram do limite de quantificação do método a 11.960 ng L-1 [16]. 

Em relação aos produtos farmacêuticos, há uma crescente tendência em sua utilização, 

especialmente devido ao aumento da acessibilidade a esses medicamentos, crescimento 

populacional e facilidade de deslocamento populacional [107,108]. Seus respectivos usos estão 

associados principalmente a fins preventivos, terapêuticos, uso veterinário e a necessidade do 

tratamento de doenças crônicas ou de distúrbios causados pelo envelhecimento, bem como ao 

melhoramento da qualidade de vida [109,110]. 

Entre as classes de medicamentos existentes, podemos citar analgésicos, antibióticos, 

anticancerígenos, anticonvulsivantes, antidepressivos, antissépticos, hormônios,  

β-bloqueadores, anti-inflamatórios não esteroides, barbitúricos e reguladores lipídicos, por 

exemplo [23,24,111]. 

Assim, estima-se uma taxa de crescimento global da indústria farmacêutica em 6,5% ao 

ano [112]. Em um panorama mundial, no ano de 2001 o mercado farmacêutico foi avaliado em 

390 bilhões de dólares. Desde então, houve um aumento significativo nas receitas farmacêuticas 

ao longo dos anos, totalizando 1,27 trilhão de dólares em 2020 e chegando a cerca de  

1,42 trilhão de dólares no final de 2021 [113]. Ainda, com os avanços em pesquisa e 
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desenvolvimento, espera-se que aproximadamente 300 novos medicamentos sejam 

desenvolvidos nos próximos anos até 2026 [114]. 

A preocupação da ampla utilização de produtos farmacêuticos está na absorção 

incompleta pelo organismo humano e animal, resultando após o metabolismo e excreção em 

frações de compostos inalterados ou metabólitos que são descartados no meio ambiente 

indiretamente por meio da urina e/ou fezes [3,115]. Outras fontes geralmente relacionadas ao 

carreamento desses compostos para as águas superficiais são efluentes de hospitais e indústrias 

farmacêuticas, além do descarte impróprio de resíduos vencidos ou não utilizados [7,116]. 

Desse modo, há um aumento da descarga de fármacos e seus metabólitos em efluentes e nos 

corpos hídricos [117].  

Em um levantamento de dados disponíveis na literatura, foram encontradas  

631 substâncias farmacêuticas diferentes presentes no ambiente, em mais de 70 países [118]. 

Nesse sentido, mesmo que detectadas em baixas concentrações, essas substâncias apresentam 

risco potencial de acumulação no meio ambiente, tornando grande parte dos compostos pseudo-

persistentes e responsáveis por causar efeitos adversos em organismos aquáticos e terrestres, 

bem como nos seres humanos [107,119,120]. Alguns fatores como tempo e meios de exposição, 

concentração, entre outros, estão diretamente relacionados aos possíveis efeitos tóxicos 

causados nos organismos [121]. 

Por essa razão, grande parte dos contaminantes, incluindo os produtos farmacêuticos, 

são considerados perturbadores químicos do sistema endócrino (do inglês endocrine disrupting 

chemicals, EDC). Portanto, podem alterar as funções hormonais e causar efeitos adversos no 

desenvolvimento e na reprodução, bem como nas funções neurológicas e imunológicas de seres 

humanos e animais [122–124]. Alguns impactos relacionados à exposição a EDC são relatados 

em seres humanos, por exemplo, doenças como alzheimer, câncer, obesidade, diabetes e 

doenças cardiovasculares; distúrbios reprodutivos femininos e masculinos; malformações 

congênitas em crianças; cânceres sensíveis a hormônios; problemas de tireóide, entre outros 

[125–127]. 

Outra preocupação relacionada à presença de fármacos no ambiente são os danos 

causados em animais. Várias pesquisas evidenciam os impactos causados na vida selvagem, 

tais como alterações no sistema reprodutivo e no desenvolvimento de diferentes espécies, 

feminização de peixes, anomalias físicas e perturbação no comportamento de  

nidificação [122,128,129]. Além disso, alguns estudos relatam efeitos tóxicos em outros 

organismos, bem como as possíveis consequências causadas a microbiota aquática devido a 

presença de antibióticos nas águas superficiais [73,130–132]. 
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Antibióticos de variadas classes estão presentes nos efluentes domésticos e em águas 

residuais de indústrias farmacêuticas, como consequência, acabam atingindo e provocando a 

contaminação dos corpos d'água [133,134]. Alguns desses medicamentos, como norfloxacina, 

enrofloxacina, ofloxacina e ciprofloxacina, azitromicina e eritromicina, amoxicilina e seus 

produtos de hidrólise, sulfadiazina e sulfametoxazol são amplamente encontrados em águas 

superficiais e correspondem às famílias de antibióticos das fluoroquinolonas, macrolídeos,  

β-lactâmicos e sulfonamidas, respectivamente [135–138]. 

Um dos principais impactos do uso indiscriminado desses medicamentos, bem como da 

recorrência e/ou persistência de antibióticos nas águas, é a geração de bactérias e genes super-

resistentes. Isso ocorre porque os antibióticos estão entre os contaminantes menos 

biodegradáveis, devido à sua resistência genética [138,139]. Portanto, há uma séria 

preocupação ambiental em relação à crescente identificação de patógenos resistentes, que 

possivelmente estão relacionados ao ressurgimento de doenças contagiosas, e levando a uma 

maior dificuldade no tratamento de infecções humanas [140,141]. Além disso, a resistência a 

antimicrobianos está aumentando o tempo das internações hospitalares, elevando os custos 

médicos e as taxas de mortalidade [142]. 

O foco desta pesquisa é abranger três classes de fármacos diferentes, considerando que 

os contaminantes dificilmente são encontrados individualmente no ambiente. Dessa forma, a 

mistura de CPE pode causar efeitos sinérgicos, que tornam ainda mais difícil sua detecção e 

quantificação, e acabam necessitando de processos de tratamento de água e efluentes mais 

sofisticados [140,143]. Dentre os fármacos que foram investigados neste estudo, o ATN foi 

detectado em amostras ambientais em uma faixa de concentração de 1,3 ng L−1 a  

8,199 μg L−1 [120,144–147]. A PRED, foi detectada em concentrações que variaram de  

22 ng L−1 a 8,105 μg L−1 [14,16]. Enquanto o SMX tem sido detectado em concentrações de 

4,13 ng L−1 a 2 μg L−1 em águas superficiais [14,15,120,148,149]. Estes compostos também são 

considerados EDC pela EPA dos Estados Unidos [148,150]. 

Por conseguinte, estes compostos foram escolhidos devido sua ampla detecção em 

matrizes ambientais. Especialmente, no Brasil, o ATN esteve entre as 20 substâncias mais 

comercializadas em 2019 [151] e foi detectado em todas as amostras de águas superficiais em 

um estudo realizado por Perin et al. [14]. Enquanto a PRED foi um dos fármacos mais 

detectados no estudo de Reis et al. [16] e em sistemas de abastecimento de água [7]. Já o SMX 

esteve entre os contaminantes com maiores concentrações no Sudeste do país [152]. Além 

disso, esses medicamentos também foram encontrados em efluentes hospitalares [11,153,154]. 

  



27 

3.2.2 Características gerais dos fármacos abordados no estudo 

 

 A Tabela 1 contém uma visão geral dos fármacos que foram estudados. Além da ampla 

ocorrência no ambiente, outros fatores foram considerados ao selecionar esses compostos, 

como sua toxicidade, disponibilidade e a existência de métodos já estabelecidos para sua 

detecção analítica. Ainda, os produtos farmacêuticos escolhidos pertencem à lista de 

medicamentos essenciais do Sistema Único de Saúde (SUS) de Porto Alegre, Brasil, durante os 

anos de 2019 e 2020 [14,155]. 

 

Tabela 1. Produtos farmacêuticos que foram utilizados nos experimentos, suas classes, 

aplicações na medicina, propriedades e estruturas. 

Fármaco 

(número CAS)  

Classe e 

aplicação 

Fórmula 

molecular 

Massa molar 

(g mol-1) 

Estrutura 

molecular 

Atenolol  

(29122-68-7) 

β-bloqueador 

Anti-hipertensivo 

Uso humano 

C14H22N2O3 266,34 

 

Prednisona 

(53-03-2) 

Imunossupressor  

Antialérgico 

Anti-inflamatório 

Uso humano 

C21H26O5 358,43 

 

Sulfametoxazol 

(723-46-6) 

Antibiótico 

Uso humano e 

veterinário 

C10H11N3O3S 253,28 

 

Fonte: [156,157]. 

 

O ATN pertence à classe dos β-bloqueadores e seu uso é normalmente associado ao 

tratamento de hipertensão arterial, glaucoma, arritmia e angina. Esse grupo de fármaco é 

considerado um dos mais perigosos para diferentes organismos devido a seus efeitos tóxicos 

mesmo em baixas concentrações [158,159]. Cerca de 50% da dose ingerida de ATN não é 

completamente metabolizada pelo corpo humano, e portanto, é eliminada na urina, mantendo 

90% de sua composição original sem alteração [158,160,161]. Dessa forma, após a excreção, 

essas substâncias são despejadas no esgoto e transportadas até as ETE convencionais, onde sua 
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degradação total não é concluída. Como consequência, os β-bloqueadores vêm causando 

preocupação em relação à sua acumulação no meio ambiente, especialmente devido ao seu 

tempo de meia-vida que consiste em um período de 166 dias [162]. Ainda, estudos relatam os 

riscos ambientais aquáticos associados à sua exposição, como por exemplo, efeitos 

toxicológicos em espécies de peixes e algas [163,164]. 

 Já a PRED é um glicocorticóide sintético e possui os efeitos como pró-droga, pois é 

metabolizada pelo fígado em prednisolona. Sua utilização é realizada no tratamento de 

problemas inflamatórios, alergias e doenças imunológicas. Além disso, tem função como 

agente antineoplásico e agente adrenérgico [165]. Os glicocorticóides possuem propriedades 

hidrofílicas que facilitam a metabolização e excreção pelo corpo humano, contribuindo para o 

carregamento desses compostos inalterados ou biotransformados para o meio  

ambiente [166,167]. Ainda, essa característica de solubilidade em água possivelmente explica 

sua resistência à degradação, obtendo menores eficiências em processos de remoção 

convencionais [7,168].  

Há um número reduzido de estudos relatam que relataram o potencial tóxico da PRED 

no meio ambiente. Entretanto, sua ocorrência em corpos hídricos pode causar alguns efeitos 

negativos sobre organismos aquáticos [169], e diferentes efeitos genotóxicos foram observados 

em camundongos e em uma espécie de mosca (Drosophila melanogaster) [170]. 

 Por fim, o SMX está entre os antibióticos mais amplamente utilizados e é usualmente 

administrado em combinação com trimetoprim (TMP) que é um agente que também possui 

atividade antibacteriana. O uso desses dois compostos em conjunto, tem o objetivo de inibir a 

formação dos precursores responsáveis pela biossíntese de ácidos nucléicos e proteínas, as quais 

são responsáveis pelo crescimento e divisão bacteriana. Além disso, a resistência bacteriana é 

possivelmente retardada quando aplicada essa combinação [132,171]. O SMX é um 

antibacteriano normalmente empregado no tratamento de diversas infecções, como as dos tratos 

urinário, respiratório e gastrointestinal e sua utilização também é aplicada na aquicultura 

intensiva e na pecuária para controlar as doenças infecciosas e promover o crescimento  

animal [172]. 

 Estudos relataram o potencial que o SMX possui de causar efeitos adversos em seres 

vivos, como riscos ecotoxicológicos e alterações na estrutura das células de  

algas [173,174]. Além disso, ocorre a bioconcentração em peixes devido à baixa eficiência dos 

organismos aquáticos em metabolizar esse tipo de composto [175,176].  

Um estudo também avaliou os efeitos toxicológicos cerebrais do SMX em embriões de 

peixe-zebra e concluiu que concentrações de 250 mg L-1 podem causar impactos na formação, 
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taxa de eclosão, comprimento do corpo e taxa de sobrevivência de embriões e também induzir 

ao edema cerebral [177]. No entanto, a maior preocupação está relacionada à sua persistência 

no meio ambiente [178]. Dessa maneira, devido suas propriedades antibióticas, possui a 

capacidade de selecionar bactérias potencialmente patogênicas e contribuir para o aumento da 

resistência a antimicrobianos [140,152,179].  

Em uma avaliação dos produtos farmacêuticos em águas superficiais e águas residuais 

de uma cidade do México, 12 dos 35 compostos farmacêuticos analisados estavam presentes na 

área investigada. Os autores também avaliaram o quociente de perigo dos produtos 

farmacêuticos mais detectados e concluíram que o ATN estava entre os fármacos que foram 

mais tóxicos para os peixes do que para as dáfnias e as algas [180]. Já o SMX estava entre o 

grupo de contaminantes que apresentavam os maiores riscos ecotoxicológicos em águas 

superficiais [180,181]. 

Tendo em vista os potenciais riscos ao ambiente e à saúde causados por fármacos, a lista 

de observação de substâncias para o monitoramento da União Européia foi atualizada e desde 

2020 foi realizando a inclusão do SMX e do TMP com um limite máximo de detecção do 

método aceitável de 100 ng L-1 [93]. No entanto, ainda há muito a evoluir nas regulamentações 

de vigilância dos CPE em todo o mundo, pois grande parte dos compostos, incluindo ATN e 

PRED, ainda não possuem valores de referência [8,98].  

Desse modo, levando em consideração que os produtos farmacêuticos podem ser 

encontrados no ambiente individualmente ou em misturas, sua toxicidade pode ser 

potencializada [182]. Assim, a complexidade química dos diferentes grupos de compostos, 

causam, possivelmente, alterações fisiológicas e bioquímicas em diferentes níveis  

tróficos [23,183,184]. Nessa perspectiva, a introdução contínua dos produtos farmacêuticos em 

matrizes ambientais, pode causar a bioacumulação dessas substâncias, afetando toda a cadeia 

alimentar e aumentando os riscos de causar efeitos adversos à saúde humana e efeitos 

toxicológicos em organismos não-alvo [23,121,185]. Diante disso, evidencia-se a necessidade 

da aplicação de um tratamento eficaz na degradação destes contaminantes. 

 

3.3 TECNOLOGIAS CONVENCIONAIS DE TRATAMENTO DE ÁGUA 

 

Como mencionado anteriormente, os produtos farmacêuticos atingem as águas 

superficiais por meio de diferentes fontes, principalmente por meio da excreção de urina/fezes, 

descarte inadequado de medicamentos em pias, vasos sanitários ou como resíduos sólidos, 

aplicação de esterco animal como fertilizantes orgânicos, instalações de aquicultura, efluentes 
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domésticos, de hospitais e indústrias farmacêuticas, entre outras [7,98]. No Brasil, muitas 

cidades não dispõem de sistemas de coleta e tratamento do esgoto, realizando o despejo de seus 

efluentes diretamente no meio ambiente [16]. Além disso, grande parte dos hospitais descartam 

seus efluentes brutos diretamente na rede pública de esgoto, para posterior tratamento nas ETE 

municipais [11]. 

Uma vez que, as ETE são projetadas para remover materiais grosseiros, nutrientes e 

compostos orgânicos moderadamente degradáveis na faixa de mg L-1, visando atender aos 

requisitos mínimos de descarga [156,186,187], usualmente é realizado o lançamento de 

efluentes contaminados com compostos orgânicos de difícil degradação e potencialmente 

tóxicos em águas superficiais ou em solos sem a devida descontaminação [78,188]. 

No tratamento de lodo ativado, por exemplo, o ATN teve uma eficiência de degradação 

menor que 30% [189]. Em um estudo de revisão sobre a ocorrência de compostos farmacêuticos 

em estações de tratamento de águas residuárias de várias regiões do mundo, concentrações de 

ATN (73 μg L-1) e SMX (5 μg L-1) foram detectadas em efluentes biológicos secundários. Estes 

resultados corroboram com aqueles relatados por Köck-Schulmeyer et al. [190], em que ETE 

podem liberar ao ambiente uma concentração maior de CPE do que a que está chegando na 

entrada, devido a dessorção que ocorre no lodo. Essas informações causam preocupação em 

relação ao lançamento desses resíduos na natureza [191].  

Dessa forma, outras técnicas de tratamento biológicas estão sendo investigadas para 

aplicação na remoção de fármacos, como biorremediação aeróbica e anaeróbica, 

fitorremediação e biorremediação fúngica, aumentando as eficiências de  

degradação [192]. No entanto, estes processos aplicados isoladamente normalmente não 

realizam a degradação de todos os CPE [193]. Ainda, a sua eficiência é dependente de vários 

fatores, como o tipo do composto, e suas propriedades químicas e biológicas, sua toxicidade, 

concentração, a eficiência da cepa microbiana utilizada, condições físico-químicas durante o 

processo de degradação, tempo de retenção, bem como a presença e concentrações de outros 

compostos [22,23,194].  

Em relação aos tratamentos físico-químicos, que são aplicados nas ETA convencionais, 

estes consistem normalmente nas etapas de coagulação, floculação, decantação, filtração, 

desinfecção, alcalinização e fluoretação. Estes processos são geralmente eficientes na remoção 

de patógenos, partículas suspensas e coloidais e grande parte da matéria  

orgânica [31,66,69,195]. No entanto, compostos de sabor e odor e contaminantes biorefratários, 

como alguns CPE, não são efetivamente removidos durante processos convencionais, como 

https://www.zotero.org/google-docs/?3w2YG6
https://www.zotero.org/google-docs/?3w2YG6
https://www.zotero.org/google-docs/?3w2YG6
https://www.zotero.org/google-docs/?3w2YG6
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/phytoremediation
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consequência, são encontrados em amostras de água mineral e em água da  

torneira [67,196,197]. 

A desinfecção no Brasil, é realizada por cloração devido sua facilidade operacional, 

baixo custo e capacidade de desinfecção residual para controlar o crescimento microbiano em 

todo o sistema de distribuição (reservatório e rede) e no ponto de consumo, conforme exigido 

no ART. 32 da Portaria GM/MS Nº 888/2021 [87,198,199]. Entretanto, a desinfecção por cloro 

pode levar, em muitos casos, à formação de subprodutos de cloração, por meio de reações entre 

o cloro e a matéria orgânica. Esses subprodutos organoclorados, podem ser prejudiciais à saúde 

humana devido sua toxicidade, o que vem motivando o estudo e aplicação de outras técnicas de 

desinfecção, como a utilização de UV/H2O2 e O3. Além disso, os processos de UV/H2O2 e O3 

também podem ser aplicados após o processo de cloração visando a eliminação dos subprodutos 

de cloração [51,200–203].  

Levando em consideração que muitas ETA realizam a captação da água em corpos 

hídricos que recebem a descarga de diferentes efluentes, especialmente em grandes centros 

urbanos [66,146], faz-se necessário, o desenvolvimento e aplicação de tecnologias de 

tratamento seguras, que possam ser aplicadas no tratamento de água, com condições 

operacionais simples e que sejam eficazes na degradação de diferentes tipos de compostos, 

especialmente CPE [7,186]. 

 

3.4 PROCESSOS OXIDATIVOS AVANÇADOS (POA) 

 

As tecnologias de tratamentos avançadas podem ser aplicadas em conjunto com os 

tratamentos convencionais, pois se apresentam como uma alternativa promissora para 

degradação de compostos orgânicos [204]. Dentre os principais tratamentos aplicados na 

degradação desses compostos incluem-se os métodos avançados de oxidação [74,98,160,188]. 

A eficiência de degradação dos CPE por esses processos, está diretamente relacionada com suas 

propriedades, como reatividade química e hidrofobicidade [193]. 

Estudos vêm demonstrando que os POA são capazes de degradar diferentes 

contaminantes, visto que possuem como principal função a geração in situ de espécies com alto 

poder de oxidação, como o HO● [205–207]. Este radical é o segundo oxidante mais forte 

conhecido e é altamente visado, pois possui potencial redox (E°) de 2,80 V vs. eletrodo de 

hidrogênio, sendo capaz de degradar compostos de forma não seletiva, conduzindo até a 

mineralização da maioria dos contaminantes em dióxido de carbono (CO2), água e íons 
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inorgânicos [51,161]. Outra possibilidade é a transformação dos compostos originais em 

subprodutos com menor ou maior potencial de toxicidade e/ou biodegradabilidade [30,193]. 

Para aumentar a geração do HO●, outros agentes oxidantes podem ser empregados de 

forma combinada, como o H2O2, O3, catalisadores e irradiação  

ultravioleta (UV) [193,208]. Dentre os POA, alguns processos estão sendo estudados para 

degradação de produtos farmacêuticos, como fotocatálise (TiO2/UV) [209],  

foto-eletrocatálise [210], processos a base de ozônio (O3/H2O2, O3/UV) [211], processos 

baseados na reação de Fenton (Fe2+/H2O2) [212], processos baseados em H2O2 [29], entre outras 

possibilidades como os Processos Eletroquímicos de Oxidação  

Avançada (PEOA) [121,213,214].  

Nessa perspectiva, várias técnicas estão sendo avaliadas para degradar ATN, PRED e 

SMX. Processos como os PEOA [137,158,215], eletro-Fenton, foto-eletro-Fenton [161,216], 

processos UV/H2O2, UV/peroxodissulfato [217], processo híbrido integrando eletrodiálise e 

eletrooxidação [218] foram algumas das tecnologias aplicadas para degradar ATN. Para a 

degradação da PRED, processos como ozonização, processos de radiação UV, UV/O3 e 

UV/H2O2 [154,219] e PEOA [167] foram investigados. Já para a degradação de SMX, os POA 

baseados no sistema persulfato aprimorado pela luz visível [220], fotólise, UV/H2O2, 

UV/persulfato [221,222], eletro-Fenton heterogêneo [223], foto-Fenton solar [224], oxidação 

fotoeletrocatalítica [225], catálise heterogênea [226] e os processos de oxidação eletroquímica 

também foram aplicados [227,228]. 

No entanto, alguns fatores são importantes na escolha da tecnologia empregada, 

especialmente para aplicação em grande escala, como o custo energético, utilização de produtos 

químicos e a sustentabilidade do processo, incluindo a potencial geração de subprodutos de 

oxidação [229,230]. Nesse sentido, com base nas técnicas avançadas citadas anteriormente, 

processos como UV/H2O2 vem se destacando para realizar a descontaminação das águas, devido 

sua alta capacidade de degradação dos CPE e formação primária do HO●. Esse processo é 

aplicado principalmente como tratamento terciário de água para consumo humano e  

efluentes [29,231–233]. Em relação aos processos eletroquímicos, estes possuem algumas 

vantagens comparado a outros POA, pois não necessitam da utilização de produtos químicos, 

alcançando altas taxas de degradação com baixo custo energético [51,234,235]. 

Além disso, vários pesquisadores relatam diferentes combinações de POA aplicados no 

tratamento de água [229,236]. Assim, processos de eletrogeração on-site de H2O2 são visados 

atualmente para degradação de diferentes contaminantes e podem ser integrados em sistemas 

assistidos com UV visando a produção de HO● e buscando maneiras mais atraentes do ponto 
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de vista de aplicação em escala real [203,237,238]. Perante o exposto, as próximas seções deste 

referencial teórico serão destinadas a elucidar as técnicas de tratamento baseadas em H2O2 e sua 

eletrogeração, processos que utilizam radiação UV e a oxidação combinada de UV e H2O2. 

 

3.4.1 Processos baseados em H2O2 

 

O H2O2 é um agente oxidante, com potencial redox de 1,77 (V) vs. eletrodo padrão de 

hidrogênio, utilizado industrialmente como, por exemplo, no branqueamento de celulose e 

papel, síntese química, produção farmacêutica e clareamento de cabelos na indústria de 

cosméticos [239–241]. Além disso, vem sendo amplamente aplicado como oxidante em 

diversos estudos para a desinfecção, degradação de contaminantes orgânicos  

recalcitrantes [242] e CPE [136,243]. 

Uma desvantagem da utilização de H2O2 como oxidante para degradação de CPE, 

consiste no seu baixo poder de oxidação quando empregado isoladamente, necessitando de 

mecanismos de ativação para geração do HO●, como a utilização de metais de transição (Fe2+) 

e/ou irradiação [235,244]. Assim, o emprego de H2O2 combinado com outras técnicas também 

vem sendo investigadas para desinfecção e tratamento de água, bem como para o tratamento de 

efluentes [203,238,245]. Alguns processos combinados e baseados em H2O2 são, por exemplo, 

o processo de  Fenton (Fe2+/H2O2 ), peroxona (O3/H2O2) e assistidas por UV, como UV/H2O2, 

UV/H2O2/O3 e UV/Fe2+/H2O2 [246–248].  

O processo Fenton consiste na utilização de íons Fe2+ como catalisador para decompor 

H2O2 em radicais, como HO● e hidroperoxila (HO2
●), conforme Equações (1) e (2). Um fator 

crucial para a aplicação desta técnica é o potencial hidrogeniônico (pH) ácido, em torno de 2 a 

3, o que pode ser considerado uma limitação em muitos casos, além da geração de  

lodo [51,247,249].  

Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + HO●+ OH-  (1) 

HO● + H2O2 → HO2
●+ H2O

  (2) 

Já no processo de peroxona, o HO● é gerado pela decomposição de O3 em meio aquoso, 

conforme demonstrado resumidamente por meio da Equação (3) [247,250,251]. O mecanismo 

de decomposição e produção de radicais pode ocorrer por diferentes reações, conforme as 

Equações (4) e (5) [208]. Além disso, para aprimorar a degradação dos contaminantes, este 

processo pode ser combinado com irradiação (UV/O3/H2O2), onde o H2O2 é gerado como 
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oxidante primário por meio da fotólise de O3 (Equações (6)-(9)) [236,252]. Porém, a principal 

desvantagem dessa combinação é o alto custo do processo [253]. 

O3 + H2O2 → 2 HO●+ O2
  (3) 

H2O2 ↔ HO2
− + H+  (4) 

HO2
- + O3 → HO● + O2

−  + O2
  (5) 

O3 + H2O + hv → H2O2 + O2
  (6) 

H2O2 + hv → 2 HO●  (7) 

H2O2 + HO● → HO2
−  + H2O

  (8) 

HO2
- + hv → O● + HO●  (9) 

Grande parte dos estudos baseados na aplicação de H2O2 realizam a injeção do H2O2 

como solução no sistema [179,233,254], que por sua vez necessita de um processo extensivo 

até a sua produção e comercialização [35,238]. A oxidação da antraquinona ainda é o método 

mais utilizado na produção de H2O2 em escala industrial [36,255]. Porém, esta técnica possui 

algumas desvantagens, como alto custo energético, riscos relacionados ao transporte e 

armazenamento do H2O2 concentrado, além da geração de resíduos com alto potencial  

poluidor [256]. O processo de antraquinona exige grandes volumes de solventes orgânicos e 

requer a utilização de estabilizantes para evitar a decomposição do H2O2, o que acaba reduzindo 

sua aplicação dependendo das necessidades de alguns consumidores [37]. 

Tendo em vista estas limitações, diversos estudos estão sendo desenvolvidos para 

otimizar a produção on-site de H2O2, visando obter práticas sustentáveis, seguras e 

economicamente viáveis como alternativa ao método convencional de produção e evitando a 

necessidade da adição externa de H2O2 aos processos de tratamento [240,257,258].  

Dessa maneira, a geração de H2O2 pode ocorrer por meio da síntese direta de hidrogênio 

(H2) e O2, por fotocatálise e, on-site em cátodos com boa atividade eletrocatalítica, seletividade 

e estabilidade. Nesse último caso, a geração de H2O2 ocorre por meio de reações eletroquímicas, 

especialmente pela ORR via transferência de dois elétrons (2e-ORR), de acordo com a  

Equação (10) [40,259,260]. Durante a ORR, outras reações individuais também acontecem, 

como a produção de água através de uma via de redução com quatro elétrons (4e-ORR), 

conforme demonstrado na Equação (11) [36,261]. A reação (11), também ocorre em cátodos 

convencionais, pois, a reação de oxidação da água é reversível no cátodo. No entanto, a via 4e-
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ORR é desejada para tecnologias de conversão de energia química em elétrica, como células de 

combustível e baterias de metal-ar [256].  

O2 + 2H+ + 2e- → H2O2  (10) 

O2 + 4H+ + 4e- → 2H2O  (11) 

Entre os métodos de produção de H2O2, a via 2e-ORR é uma das alternativas mais 

promissoras, visto que pode ser realizada em condições de temperatura e pressão moderadas e 

com materiais alternativos [55,237]. No entanto, é um mecanismo complexo, pois depois de 

gerado o H2O2, este pode ser reduzido a H2O no cátodo em pH ácido (Equação (12)) ou oxidado 

a O2 no ânodo (Equações (13) - (14)) [262]. Dessa forma, a utilização de reatores 

eletroquímicos operados com membrana está sendo estudada [35,40,263–265], pois a adição de 

membranas íons-seletivas, entre os eletrodos, pode ser uma alternativa para evitar a 

decomposição de espécies oxidantes, como é o caso do H2O2 que é gerado no cátodo e pode ser 

oxidado no ânodo [266,267]. Assim, a utilização de membranas de troca catiônica impedem o 

transporte de H2O2 para o ânodo e contribuem para o transporte de prótons para o cátodo, 

consequentemente podem aumentar a eficiência do processo [215,268,269].  

Outra reação indesejada é a evolução de H2 que ocorre simultaneamente no cátodo 

(Equação (15)) e compete com a reação de 2e-ORR, reduzindo a eficiência de produção de 

H2O2. Em soluções alcalinas, a presença dos íons hidroxila (OH-) e hidroperóxido (HO2
-) 

também podem catalisar a decomposição do H2O2 (Equação (4) e (16–19)) [266,268,270,271]. 

Assim, diferentes parâmetros operacionais devem ser considerados para obter as maiores taxas 

de reação e melhores eficiências para geração on-site de H2O2 [55,272]. 

H2O2 + 2H+ + 2e- → 2H2O  (12) 

H2O2 → HO2
● + H+ + e-  (13) 

HO2
● → O2 (g) + H+ + e-  (14) 

2H+ + 2e- → H2                                                                                                          
  (15) 

2H2O + O2 + 2e- → H2O2 + 2OH-  (16) 

H2O + O2 + 2e- → HO2
- + OH-  (17) 

H2O2 + OH- → HO2
- + H2O  (18) 

H2O2 + HO2
- → HO● + ●O2

− + H2O  (19) 
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Um importante fator para obter eficiência na eletrogeração de H2O2 é o material 

empregado como cátodo, devido a influência da energia de ligação da molécula de O2 e o 

material catódico [256]. Os materiais carbonáceos estão sendo amplamente utilizados como 

cátodo devido a suas características, como grandes áreas superficiais, porosidade, 

condutividade elétrica, estabilidade química, resistência à corrosão, baixo custo e também 

possuem a vantagem de não apresentarem efeitos tóxicos ao meio  

ambiente [43,258,265]. Além disso, suas propriedades químicas e estruturais podem ser 

adaptadas, possibilitando obter maior seletividade para ORR e favorecendo a eletrogeração de 

H2O2 [40,273,274]. 

Materiais como grafite, fibra de carbono, fibra de carbono ativado, feltro de grafite, 

nanotubos de carbono, grafeno e GDE composto por carbono-politetrafluoretileno (C-PTFE), 

estão entre os materiais carbonáceos mais utilizados para eletrogeração de H2O2 [267,272,275]. 

Enquanto os catalisadores modificados por metais não são recomendáveis para utilização no 

tratamento de água potável, tendo em vista os potenciais riscos à saúde humana associados a 

lixiviação de íons metálicos, além do maior custo e escassez de metais preciosos [40,46]. 

A baixa solubilidade do O2 em água, aproximadamente 8 mg L-1 em pressão e 

temperatura ambiente, exige a utilização de eletrocatalisadores eficientes que favoreçam a 

transferência de massa e promovam uma cinética de reação mais rápida [258,276]. Assim, os 

GDE estão sendo utilizados por serem capazes de promover um limite trifásico, ou seja, pontos 

em que cátodo, água e O2 estão em contato [51]. Por esta razão, favorecem a difusão de O2 para 

a zona de reação e aumentam a velocidade da ORR, melhorando a eficiência da eletrossíntese 

de H2O2 [237,277]. Dessa forma, o uso de GDE se destacam, pois apresentam maior custo-

benefício, menor consumo de energia e maior eficiência na degradação de contaminantes 

orgânicos [263,272]. 

Além disso, outros parâmetros são importantes para eficiência do processo e aplicação 

em larga escala, como concentração dos contaminantes, potencial do eletrodo, eficiência de 

corrente elétrica, faixa de pH operacional, eletrólito, temperatura, fluxo da solução, consumo 

de energia e utilização de oxigênio [55,272]. Dentre os estudos descritos na literatura, muitos 

relatam as variáveis operacionais investigadas e apresentam as melhores condições obtidas para 

eletrogeração de H2O2 [57,278,279]. Na Tabela 5 (Apêndice A) pode ser visualizado um resumo 

da comparação do desempenho de eletrogeração de H2O2, eficiência de corrente elétrica e 

consumo de energia de diferentes materiais utilizados como cátodo. 
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3.4.2 Processos baseados em irradiação UV 

 

 Os processos utilizando fontes de radiação UV podem ser aplicados diretamente, por 

meio da Fotólise Direta (FD), na qual a incidência de luz é capaz de promover a fotólise, 

fotodissociação ou fotodecomposição, que consiste na dissociação das ligações químicas das 

moléculas orgânicas até a sua degradação ou mineralização [280]. Isso normalmente ocorre em 

compostos que absorvem facilmente a radiação UV [208]. Assim, a FD pode ser aplicada 

utilizando diferentes fontes de radiação, como uma fonte de luz natural (solar) ou fontes 

artificiais, utilizando lâmpadas UV. As lâmpadas possuem comprimentos de onda distintos de 

200 – 280 nm (UV-C), 280 – 315 nm (UV-B) e 315 – 400 nm (UV-A) [236,252]. Entre essas 

fontes, a radiação UV-C é utilizada na desinfecção de água devido seu alto potencial em realizar 

a degradação de microrganismos [281,282]. Além disso, a irradiação UV pode ser acoplada a 

diferentes oxidantes, como UV/H2O2 e/ou O3, UV/persulfato, UV/catalisadores e UV/cloro, por 

exemplo [252,283]. 

 Processos baseados em UV foram estudados para o tratamento de água, efluentes e 

degradação de diferentes CPE, incluindo compostos farmacêuticos e  

microplásticos [122,252,284,285]. Lucas et al. [285] avaliaram os efeitos de diferentes 

processos na degradação de compostos dissolvidos das águas residuais de vinícola, incluindo a 

FD por meio da irradiação UV-C e relataram que sua ação foi insignificante. Entretanto, o 

processo combinado de O3/UV/H2O2 obteve maiores rendimentos na degradação da carga 

orgânica do mesmo efluente. 

Assim, pesquisas também foram realizadas para avaliar a degradação de ATN, PRED e 

SMX por POA utilizando radiação UV [286–288]. Em um estudo realizado por  

Dong et al. [287], a concentração de ATN permaneceu constante durante 5 dias de exposição  

a FD.  

Pesquisadores também avaliaram os efeitos da fotodegradação de PRED e outros 

glicocorticoides em amostras de águas superficiais e água da torneira em concentrações de  

50 µg L−1 e 10 mg L−1, por meio de um simulador solar. Os resultados demonstraram que a 

PRED foi totalmente degradada em torno de 3 h de exposição, tanto em água da torneira quanto 

em água superficial. Ainda, os autores relatam que o tempo de irradiação necessário para 

geração máxima de fotoprodutos durante o processo é de 120 min, obtendo uma conversão do 

composto original de 93% e um residual de 0,7 mg L-1 [289]. Outro estudo relatou que a taxa 

de degradação de PRED depende da disponibilidade do oxigênio em meio aquoso e que os 

https://www.zotero.org/google-docs/?26cx9j
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subprodutos gerados no processo apresentaram maior toxicidade do que o medicamento 

original [286]. 

Já o SMX é considerado um fármaco fotossensível e sua degradação por FD pode ser 

eficiente. No entanto, uma desvantagem é o potencial de geração de subprodutos ainda mais 

tóxicos [222,290]. Um estudo realizou a avaliação dos efeitos da fotólise na degradação de três 

antimicrobianos, incluindo o SMX, bem como a investigação dos produtos de transformação e 

sua toxicidade in silico. Como resultado, os autores identificaram 10 subprodutos da fotólise 

do SMX, e os testes de toxicidade indicaram que a maioria dos compostos possui potencial 

mutagênico, tóxico, carcinogênico ou não são facilmente biodegradáveis [291]. 

Além disso, a persistência desses compostos no ambiente está relacionada com o tempo 

de meia-vida, capacidade de hidrólise, sorção, biodegradação e estabilidade fotoquímica de 

cada molécula [182,292,293]. A fotodegradação de β-bloqueadores foi avaliada em água e 

efluente de ETE e os resultados indicaram que o ATN permaneceu estável fotoquímicamente 

em condições ambientais durante 50 h [294]. Entretanto, em outro estudo, os autores mediram 

as meias-vidas de diferentes compostos durante a FD com lâmpada de xenônio (290–800 nm) 

e chegaram em um valor de aproximadamente 350 h para ATN [295].  

Dessa maneira, a combinação de fontes de radiação com outras técnicas vem se 

destacando, pois apresentam efeito sinérgico e contribuem para o aumento da eficiência de 

degradação e formação de subprodutos biodegradáveis [205,207,290,296,297]. 

 

3.4.3 Processos combinados (UV/H2O2) 

 

A tecnologia de UV/H2O2 é um dos processos que têm sido amplamente empregada na 

degradação de contaminantes recalcitrantes, principalmente em processos de tratamento e 

desinfecção de águas [203,252,298]. As reações entre UV e H2O2 formam o radical HO●, por 

meio de fotólise do H2O2 a qual ocorre em comprimentos de onda menores que 400 nm, 

conforme as Equações (7), (8) e (9) [32,236]. Ainda, em comprimentos de onda de 254 nm há 

uma menor absorção da radiação UV pela água e por substâncias usualmente presentes na água 

natural, o que acaba aumentando o rendimento da formação dos HO● [299,300]. 

Investigações do efeito de UV/H2O2 vêm sendo realizadas para avaliar a eficiência da 

degradação de diferentes contaminantes, como bactérias, genes resistentes e antibióticos [301], 

pesticidas [302], EDC [303] e outros produtos farmacêuticos [29,304,305]. Alguns parâmetros 

operacionais são determinantes na eficiência do processo como, por exemplo, fonte de 
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irradiação, tempo de retenção, pH inicial da solução, temperatura, concentração de H2O2, matriz 

hídrica, concentração inicial de contaminante e o tipo de contaminante [32,306].  

Dessa forma, diversos autores avaliam as condições ideais para o tratamento de 

diferentes contaminantes. Zorzo et al. [243] estudaram a degradação de uma solução aquosa 

contendo bisfenol A pelo processo UV/H2O2, utilizando como fonte de radiação a energia solar. 

Os resultados de melhor desempenho foram em pH próximo a neutro e em temperatura de  

50 °C. 

Em relação aos produtos farmacêuticos, Cibati et al. [29], investigaram a eficiência do 

processo UV-C/H2O2 em diferentes matrizes reais, incluindo efluentes de duas ETE urbanas, 

águas cinzas, efluentes hospitalares e efluentes de indústria farmacêutica. Os autores avaliaram 

a remoção de 30 produtos farmacêuticos e 13 produtos de transformação, sendo observado que 

efluentes com maior complexidade afetaram negativamente a absorção da radiação, 

sequestrando os HO●, o que reduziu a eficácia do processo. As ETE urbanas obtiveram maior 

degradação dos produtos farmacêuticos (69% – 86%), seguido por efluentes de águas cinzas 

(59%), hospitalares (36%) e industriais (17%).  

Em outro estudo, a FD e o processo UV-C/H2O2 foram avaliados para degradação de 

diclofenaco (DCF), carbamazepina (CBZ), TMP e SMX. Os resultados indicaram que DCF e 

SMX foram altamente suscetíveis a FD, sendo completamente degradados, enquanto o processo 

integrado de H2O2 com UV melhorou significativamente a taxa de degradação de TMP (91%) 

e CBZ (99,7%) e ainda reduziu a toxicidade de todas as soluções abaixo do limite de detecção 

do ensaio. Em contrapartida, DCF, CBZ e SMX, apresentaram um aumento na toxicidade da 

solução após o tratamento apenas com UV, indicando a formação de subprodutos tóxicos [221]. 

Ainda, pesquisadores investigaram a degradação de 40 fármacos por UV/H2O2 e observaram 

diferenças nas taxas de degradação de cada composto, pois a eficiência do processo está 

diretamente relacionada com as propriedades químicas do contaminante alvo [307]. 

Os processos UV-C/H2O2, UV-C/persulfato, FD (UV-C) e somente H2O2 foram 

avaliados para degradação do antibiótico sulfadimetoxina na água. Os autores concluíram que 

a eficiência de degradação do sulfadimetoxina seguiu a ordem: UV-C/H2O2 > UV-C/persulfato 

> FD > somente H2O2, alcançando 90% de degradação por meio do tratamento UV-C/H2O2. 

Praticamente não houve degradação quando o H2O2 foi aplicado individualmente, enquanto a 

FD aplicada isoladamente removeu quase 70% do sulfadimetoxina. Entretanto, a cinética de 

oxidação por HO● formado pelo processo UV-C/H2O2 foi seis vezes mais rápida que a da FD 

por UV-C, resultando em sua maior eficiência e menor toxicidade [308]. 
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No entanto, como citado anteriormente, a intensiva produção de H2O2 pelo processo de 

antraquinona, suas limitações relacionadas ao transporte, armazenamento e manuseio são 

fatores que despertam o interesse na geração on-site deste oxidante [237]. A combinação destas 

tecnologias vem se destacando, uma vez que apresenta várias vantagens, como por exemplo, 

ausência da geração de resíduos (lodo) após o tratamento. Além disso, é considerada mais 

segura e econômica, pois não envolve os custos e riscos adicionais de produção, transporte, 

manuseio e adição externa de H2O2 [32,240,279].  

Além disso, um dos parâmetros essenciais para garantir a eficiência dos processos 

eletroquímicos, incluindo o processo de E-H2O2, é a condutividade do sistema, especialmente 

em soluções sintéticas ou de baixa carga iônica, sendo necessário a adição de um eletrólito 

suporte [54]. Em relação a utilização de condutores sólidos para essa finalidade, algumas 

vantagens estão relacionadas a sua aplicação, como o fornecimento de prótons na solução sem 

adição de impurezas iônicas, capacidade de regeneração e reutilização da resina [35,55,309]. 

Além disso, diferentes autores vêm utilizando condutores de íons de polímeros para aplicações 

eletroquímicas, levando em consideração sua facilidade de processamento, confiabilidade e 

rápida capacidade de condução iônica à temperatura ambiente [35,40,310]. Assim, a geração 

de H2O2 pela reação de 2e-ORR pode ser obtida sem a utilização de eletrólitos líquidos [57]. 

Nesse sentido, estudos envolvendo E-H2O2 em reatores eletroquímicos empregando 

cátodos carbonosos, GDE e eletrólitos sólidos associados devem ser estudados e condições de 

contorno aprimoradas para possíveis aplicações em escala real. Por serem sistemas compactos, 

podem ser adaptados em ETA já existentes com o mínimo de intervenção civil; além das 

vantagens associadas da combinação ao processo UV-C254nm, como a alta geração de HO● e 

consequentemente alta capacidade de degradação de compostos orgânicos, CPE e produtos de 

desinfecção/cloração [32,311].   
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4 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

Para atender os objetivos propostos, o estudo foi dividido em quatro etapas: (1) 

Caracterização dos materiais; (2) Ensaios experimentais de E-H2O2 e ensaios de degradação ou 

remoção dos fármacos; (3) Determinação analítica e (4) Ensaios de toxicidade. A descrição das 

etapas do procedimento experimental e analítico estão representadas na Figura 1. 

 

Figura 1. Fluxograma resumido do procedimento experimental e analítico. 
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4.1 SISTEMA OPERACIONAL E MATERIAIS DA CÉLULA ELETROQUÍMICA 

 

O reator eletroquímico para geração on-site de H2O2 consiste em um sistema combinado 

com irradiação UV-C, conforme representado na Figura 2 - (a). Dessa forma, o sistema contém 

uma câmara anódica (10 cm × 10 cm), uma câmara catódica (10 cm × 10 cm) e uma câmara de 

gás (10 cm × 10 cm). A corrente elétrica foi aplicada ao par de eletrodos utilizando uma fonte 

de alimentação (DC Power Supply MPS-3005B). O ar foi fornecido continuamente por um 

compressor de ar (SCHULZ MSA 8.1/25) e a vazão de ar foi regulada por um rotâmetro de ar 

(Blaster Controles BLI200). O afluente (1 L) foi recirculado para a célula eletroquímica por 

meio de uma bomba Seaflo (SFDP1-040-060-51), sob uma taxa de fluxo regulada por um 

rotâmetro (Blaster Controles BLI200), passando através do eletrólito sólido (aproximadamente 

35 gramas de resina); ao passo que 1 L de uma solução de 0,035 M Na2SO4 sob um fluxo 

circulante de 2 L min−1 foi empregada na câmara anódica (Figura 2 (a) – 5). A fonte de 

irradiação UV foi fornecida por uma lâmpada UV-C (13 W, Philips TUV PL-S), que emite 

radiação com pico de intensidade máxima em torno de 254 nm.  

O sistema eletroquímico consiste em uma célula Electro MP Cell (Tarm, Dinamarca) 

do tipo filtro-prensa (Figura 2 – (b)), constituída de uma placa DIACHEM® de diamante dopado 

com boro (do inglês “boron-doped diamond”, BDD) suportado em nióbio (Nb), que foi 

utilizada como ânodo e uma placa perfurada de grafite (Grafites Sulamericana) mais o GDE 

comercial que foram empregados como cátodo, ambos com área ativa de 100 cm². O material 

utilizado como ânodo foi BDD, pois era o único material disponível em laboratório nas 

dimensões da célula eletroquímica. No entanto, para a finalidade deste sistema, o ideal seria 

utilizar um material de eletrodo mais barato como ânodo, como por exemplo, o grafite. Ainda, 

o GDE utilizado era constituído por tecido de carbono e uma camada microporosa de 

nanopartículas de carbono e polímero de PTFE (Teflon®). O PTFE torna o GDE hidrofóbico 

para reduzir os problemas de molhabilidade e alagamento da área ativa. Sobre esta camada é 

aplicado a tinta de catalisador metálico, composto por nanopartículas de Platina (Ø padrão de 

3,0 nm) ancoradas sobre o carbono e Náfion® 177 (30% Pt/C).  
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Figura 2. (a) Representação esquemática do processo combinado e detalhes do reator de 

geração eletroquímica on-site de H2O2 e do sistema UV (b) Representação da Electro MP- 

Cell*. 

 

 
*Fonte: Adaptado de Moreira et al., [312]. 

 

A câmara anódica (Figura 2 (b) – 3) e a câmara catódica (Figura 2 (b) – 1) foram 

separadas por uma membrana de troca catiônica IONSEP-HC-C (HDX 100, fornecida pela 

Hidrodex), visando evitar a decomposição do H2O2 no ânodo. Ainda, uma resina de troca iônica 
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(AMBERLITETM IRC120 H) foi selecionada como eletrólito sólido (Figura 3 – (a)) e 

adicionada na câmara catódica para fornecer condutividade a solução afluente que flui através 

da resina (Figura 3 – (b)). Tendo em vista que a condução de prótons é usualmente mais rápida 

que a condução de ânions [313], optou-se por a utilização de uma resina de troca catiônica em 

gel e de ácido forte. Assim, a resina utilizada nesse estudo consiste em microesferas de 

copolímero de estireno-divinilbenzeno, funcionalizadas com grupos de ácido sulfônico (-SO3
-) 

para condução de cátions (H+), em substituição aos eletrólitos líquidos usualmente utilizados 

[40,56,57]. O tamanho da partícula da resina é de 300-1800 µm. Visando evitar que a resina 

recirculasse em todo sistema, foi adicionado um tecido sintético (100% Poliéster) na entrada e 

na saída do afluente (Figura 3 – (c)), dentro da armação de passagem do afluente da câmara 

catódica, mantendo-a sempre dentro da célula. A resina não era trocada entre os ensaios, sendo 

mantida sempre a mesma até o fim dos testes experimentais. 

 

Figura 3. (a) Microesferas da resina de troca iônica, (b) resina adicionada na câmara catódica, 

(c) indicação do tecido cintético adicionado dentro da armação de passagem do líquido 

afluente na câmara catódica. 

 
 

4.2 ETAPA I: CARACTERIZAÇÃO DOS MATERIAIS 

  

Os materiais utilizados como cátodo foram caracterizados, quando necessário, por 

ângulo de contato, microscopia eletrônica de varredura acoplada a espectroscopia por energia 

dispersiva de raios X (MEV-EDS) e voltametria de varredura linear (VVL). 
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4.2.1 Ângulo de contato 

 

A hidrofobicidade do GDE foi caracterizada pela metodologia da gota séssil. Para isso, 

o ângulo de contato do GDE foi determinado por meio do equipamento Drop Shape Analyzer 

- Kruss®, DSA30 e para calcular o ângulo foram utilizados os softwares Surfatware 9 e o 

Surftens 4.5.  

O GDE foi fixado em uma plataforma plana onde as medições foram efetuadas à 

temperatura ambiente e em triplicata. Uma gota de água ultrapura Milliq® de 3 μL foi 

depositada a uma distância vertical de 0,7 cm na superfície do GDE. Após, as imagens de no 

mínimo três deposições de gotículas espalhadas horizontalmente na superfície do GDE foram 

capturadas com uma câmera de alta resolução, essas imagens foram então importadas para o 

software Surftens, no qual o sistema de análise de imagem calculou o contorno da gota e 

determinou o valor do ângulo de contato e sua respectiva hidrofobicidade [314,315].  

 

4.2.2 Caracterização morfológica do GDE 

 

A morfologia do GDE foi caracterizada por MEV em equipamento Zeiss EVO MA10, 

com detector de elétrons, INCA system version 5.03. O equipamento foi operado a 15 kV e as 

imagens de MEV do GDE antes da eletrogeração de H2O2 foram capturadas com aumentos de 

370 e 470 vezes. As análises elementares por EDS foram realizadas no mesmo equipamento, 

detector de raios-X (modelo INCAx-act) e com a mesma tensão de aceleração de 15 kV, em 

ampliação de 500 vezes. 

 

4.2.3 Voltametria de varredura linear (VVL)  

 

A caracterização eletroquímica da 2e-ORR em eletrodo de grafite e de GDE foi 

realizada em uma célula convencional de três eletrodos (Figura 4), em que o eletrodo de grafite 

e/ou o GDE foram o eletrodo de trabalho, um eletrodo de platina foi utilizado como contra-

eletrodo e um eletrodo de prata/cloreto de prata (Ag/AgCl) preenchido com solução saturada 

de KCl, foi o eletrodo de referência [267]. Os testes de VVL foram realizados utilizando um 

potenciostato/galvanostato Autolab modelo PGCTAT 302N controlado por um computador. A 

área superficial geométrica exposta dos eletrodos de trabalho foi de 0,785 cm2.  

Os testes foram realizados em 250 mL de uma solução eletrolítica de 0,1 mol L-1 de 

sulfato de potássio (K2SO4) em pH = 2 [316] ajustado com ácido sulfúrico (H2SO4) [317], 
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saturado com O2 por borbulhamento de ar (HAILEA®, ACO-6602) durante 10 min antes de 

cada varredura [318]. As varreduras ocorreram no sentido catódio, em uma faixa de potencial 

de 0,0 V a -2,5 V [48], com um passo de - 0,45 mV [137], adotando uma taxa de varredura de 

10 mV s-1 [265,319]. 

 

Figura 4.  (a) saturando a solução com ar (b) célula utilizada nas análises de VVL e (c) 

equipamento autolab. 
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4.3 ETAPA II: PROCEDIMENTO EXPERIMENTAL  

 

Com o objetivo de obter a máxima geração on-site de H2O2 em pH inicial neutro, foi 

avaliado o efeito da densidade de corrente elétrica (10; 20; 30 mA cm-²), mantendo fixa a vazão 

do afluente (50 L h-1) e a vazão de ar (5 L min-1) em um tempo de processo de 0 a 120 min, 

conforme as condições experimentais normalmente realizadas e descritas na literatura  

(Apêndice A).  

Após, experimentos de degradação dos múltiplos fármacos foram realizados em três 

configurações: i) por meio da geração eletroquímica de H2O2; ii) utilizando apenas UV-C e; iii) 

o processo combinado (E-H2O2/UV-C). Todos os experimentos foram realizados no mínimo 

em triplicata. 

 

4.3.1 Afluente sintético ao reator eletroquímico 

 

Para avaliar a geração on-site de H2O2, água deionizada (pH = 5,6, condutividade =  

1 μScm-1, a 25ºC) produzida por um sistema Permution RO0420 foi utilizada como afluente. 

A fim de avaliar a degradação de múltiplos fármacos, Atenolol (ATN) CAS 29122-68-

7 (≥ 99%), prednisona (PRED) CAS 53-03-2 (≥ 99%) e o sulfametoxazol (SMX) CAS 723-46-

6, (≥ 99%), foram adquiridos em farmácia local (Porto Alegre/RS). Inicialmente, para preparar 

a solução contendo os múltiplos fármacos foi ajustado o pH de 500 mL de água deionizada (pH 

próximo a 3) e então realizada a pesagem de 0,04 g de PRED em balança analítica seguida da 

dissolução na água previamente acidificada para facilitar a solubilização da PRED [167]. Após 

isto, 300 mL de água deionizada foi adicionado a esta solução e o pH foi ajustado para neutro. 

Posteriormente, a mesma pesagem foi realizada para ATN e SMX, seguida da dissolução nessa 

solução e avolumada para 1 litro. Por fim, a solução de trabalho foi diluida até uma 

concentração final de 5 mg L−1.  

Quando necessário, o pH dos afluentes foi ajustado utilizando soluções de 0,5 mol L-1 

de H2SO4 e NaOH. Após, o afluente foi adicionado no reservatório (Figura 2 (a) – 1) e 

recirculado no sistema. 

 

4.3.2 Adsorção por resina de troca iônica 

 

Além dos ensaios de degradação, buscou-se avaliar também a interação da resina de 

troca iônica com os fármacos utilizados no estudo. Levando em consideração que o pH pode 
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influênciar a estrutura molecular de cada composto orgânico e, consequentemente, pode causar 

a protonação [309]. Nesse caso, como a resina possui sua estrutura grupos funcionais  −SO3
−, 

ocorrerá maior interação dessas espécies protonadas com a resina, por meio de troca catiônica, 

afetando a degradação desses compostos por oxidação eletroquímica.  

Para o ATN, sua molécula possui carga positiva, ou seja, apresenta-se na forma 

catiônica em pH menor que 9,27 (pKa básico mais forte), como pode ser visualizado na  

Figura 5- (a), representada pela curva vermelha (molécula (2)). Em valores de pH menores que 

4, moléculas de ATN duplamente protonadas também predominam, representadas pela curva 

roxa (molécula (5)). No entando, em valores acima do pKa, a molécula de ATN pode estar na 

sua forma neutra, sem carga (curva azul – molécula (1)) ou na sua forma negativa, representada 

pela curva amarela (molécula (3)), com o pKa ácido mais forte de 14,08 [320]. Para a PRED, 

sua estrutura molecular predominante é neutra (curva azul – molécula (1)), em valores de pH 

menores que o pKa de 12,58. No entanto, em pHs acima do valor do pKa, sua estrutura é 

predominantemente negativa, representadas pelas curvas vermelha, verde e amarela, moléculas 

(2), (3) e (4), respectivamente (Figura 5– (b)) [320]. Já a molécula do SMX (Figura 5 – (c)) 

começa a ser carregada positivamente em pH abaixo de 4, em pH 1,1 predomina a molécula 3 

(76,38%), representada pela curva amarela (pKa básico mais forte: 1,97). Em pH 4 predomina 

97,7% da molécula neutra de SMX, (curva azul - molécula (1)). No entando, em pH acima de 

5,8 a estrutura que predomina é negativa, representada pela curva verde (molécula (4)), com 

pKa ácido mais forte de 5,86 [320]. 
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Figura 5. Distribuição das espécies de (a) ATN, (b) PRED e (c) SMX em função do pH e as 

variações das moléculas ionizadas. 

  

 

 
Fonte: Adaptado de Chemicalize® [320]. 

  

Dessa forma, visando entender melhor os mecanismos de interação de cada fármaco 

com a resina, foram realizados ensaios de adsorção, em diferentes pHs (3, 7 e 11). Para tanto, 

foi adicionado 5 gramas de resina em béqueres de boro silicato de 600 mL, contendo 250 mL 

de solução com concentração inicial de 50 mg L-1 de ATN, PRED e SMX isolados e soluções 

na mesma concentração compondo uma mistura dos três fármacos. Os ensaios foram realizados 

no aparelho Jar-Test modelo (FC 6S, marca Velp Científica), com agitação constante em  

200 rpm. 

O pH das soluções foi controlado durante o ensaio utilizando soluções de  

0,5 mol L-1 de H2SO4 e 1 mol L-1 de NaOH, quando necessário. Para o monitoramento da 

adsorção ao longo do tempo, inicialmente, foram retiradas alíquotas de 3 mL do meio aquoso 

durante as primeiras 8 h de ensaio, em tempos pré-determinados de 0, 15, 30, 45, 60, 75, 90, 

120, 180, 240, 300, 360, 420 e 480 min. E posteriormente, com 22 h e 30 min, foram coletadas 

amostras a cada meia hora, totalizando um período de 1.440 min (24 h). As amostras coletadas 
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em cada tempo foram analisadas por cromatografia líquida de alta eficiência (do inglês high 

performance liquid chromatography, HPLC), a fim de monitorar a concentração de fármaco 

que não foi adsorvida. O balanço de massa entre os fármacos e a resina foi calculado pela 

Equação (20). 

𝑞𝑓á𝑟𝑚𝑎𝑐𝑜 =
(𝐶0 − 𝐶𝑒) . 𝑉

𝑚
 

(20) 

 

Onde: 

𝑞𝑓á𝑟𝑚𝑎𝑐𝑜 = Quantidade do fármaco adsorvido por resina de troca iônica (mg g-1); 

  Co = Concentração inicial do fármaco (mg L-1); 

  Ce = Concentração do fármaco da amostra no tempo t (mg L-1); 

  V = Volume do adsorvato adicionado (L); 

  m = Massa da resina de troca iônica (g). 

 

4.4 ETAPA III: DETERMINAÇÕES ANALÍTICAS  

 

As amostras tratadas e não tratadas foram caracterizadas por diferentes métodos 

analíticos, como pH, condutividade, HPLC e carbono orgânico total (COT). 

Um medidor multiparâmetro portátil SX836 da SANXIN foi utilizado para determinar 

o pH e a condutividade sempre que necessário. 

Para acompanhar a degradação dos compostos, as amostras foram analisadas por um 

HPLC Shimadzu LC20A com detector DAD SPD-20AV, amostrador automático  

SIL-20A e uma coluna C18 (Shim-pack XR-ODS, 3,0 mm ID × 50 mm, Shimadzu). As fases 

móveis, suas proporções, vazão, tempo de corrida e comprimentos de onda foram adaptados da  

literatura [14,16,137,222]. Assim, foi utilizado tampão fosfato 0,025 M (pH = 2,5) como fase 

móvel A e acetonitrila como fase móvel B, em uma proporção 55A:45B, em um fluxo de  

1 mL min-1 e um tempo de corrida de 6 min. O volume de injeção de cada amostra foi de 20 μL 

e os comprimentos de onda foram ajustados em 227 nm para ATN, 246 nm para PRED e  

269 nm para o SMX. Com tempos de retenção de 3,085, 4,683, 5,129 min, respectivamente. 

A mineralização dos fármacos foi determinada utilizando um equipamento Shimadzu 

(TOC-LCPH) equipado com um injetor de amostra automático (ASI-L). As análises foram 

realizadas por oxidação térmica catalítica a 680°C com fornecimento contínuo de fluxo de 

oxigênio. Todos os procedimentos foram realizados seguindo as instruções do manual padrão 

do COT Shimadzu. Foi aplicado o método de carbono orgânico não purgável (do inglês non-
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purgeable organic carbon, NPOC), pois apresenta melhor sensibilidade para amostras com 

baixas concentrações de carbono [137,167]. 

A determinação dos ácidos carboxílicos gerados foi realizada por HPLC utilizando o 

equipamento Thermo scientific (DIONEX ICS 3000) acoplado ao Ultimate 3000, equipado 

com uma coluna de exclusão roa-organic acid H+ (8%, 100 x 4,6 mm, Allcrom Rezex). A fase 

móvel utilizada foi uma solução de 50 mM de H2SO4 (Merck, pureza 95 - 97%) com fluxo de 

0,1 mL min-1 e volume de injeção 20 μL. A detecção no DAD foi ajustada para o comprimento 

de onda de 210 nm [215]. Os tempos de retenção dos ácidos carboxílicos nessas condições 

foram: cítrico (7,56 min), fórmico (11,59 min), acético (12,25 min), propiônico (14,13 min), 

butírico (18 min) e isovalérico (25 min). 

A determinação do H2O2 foi realizada utilizando uma solução de oxissulfato de titânio 

(IV) (≥ 29% Ti) como reagente indicador, adquirido da Sigma-Aldrich. O método consiste na 

adição de 4 mL da solução indicadora e 0,5 mL de amostra em um balão volumétrico de 10 mL, 

posteriormente avolumando-o com água deionizada. A análise de quantificação (mg L-1) foi 

realizada por espectroscopia UV-Vis (a λ = 408 nm) utilizando o equipamento 

Espectrofotômetro UV (Pró-Análise UV-1600) [321,322]. O Peróxido de hidrogênio (H2O2, 

NEON, 35% P.A., 34,01 g mol−1) foi utilizado para a curva de calibração para a determinação 

da geração de H2O2.  

 

4.5 ETAPA IV: TOXICIDADE 

 

Para avaliar os efeitos adversos das amostras em organismos vivos, foram realizados 

testes de fitotoxicidade com cebola (Allium cepa) como organismo-teste [323–325]. Os bulbos 

de A. cepa utilizados foram adquiridos localmente. As raízes velhas e secas foram previamente 

retiradas. Dessa maneira, todos os ensaios foram baseados na exposição da área radicular do 

bulbo às amostras dos tratamentos por 120 h (5 dias), sem ajuste de pH visando representar a 

situação real da amostra [326]. Para tanto, foram utilizados tubos falcons de 50 mL contendo a 

triplicata das amostras em concentrações de 25, 50 e 100% diluídas em água deionizada  

(Figura 6). Os tubos foram mantidos em temperatura controlada de 25°C, com exposição em 

fotoperíodo de 12 h/12 h. O grupo controle (branco) foi preparado com água deionizada e 

também foi comparado com a água deionizada após recirculação pela resina de troca iônica, 

visando obter um segundo controle referente a influência da resina no processo. 
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Figura 6. (a) Bulbos de Allium cepa em falcons contendo as amostras (b) crescimento das 

raízes de uma das amostras em concentrações de 100, 50 e 25%. 

 
 

Após o período de exposição, o comprimento das três maiores raízes de cada bulbo foi 

medido e comparado com o grupo controle. Para fins de avaliação, considerou-se como tóxicas 

as amostras cujo valor obtido tenha causado efeito inibitório superior a 50% em relação ao 

grupo controle [325,327]. Os dados de comprimento radicular (CR) foram analisados utilizando 

o software estatístico Jamovi 2.4.8, por meio da análise de variância (ANOVA) seguida de teste 

de comparações múltiplas Dwass-Steel-Critchlow-Fligner (DSCF). Como o crescimento das 

raízes não teve uma distribuição normal, realizou-se um teste não paramétrico Kruscal-Wallis 

com nível de confiança de 95% e foi estabelecido o valor de nível de significância (p) < 0,05 

para considerar uma diferença significativa do crescimento das raízes entre as amostras [328].   

 

4.6 AVALIAÇÃO DO CONSUMO DE ENERGIA E EFICIÊNCIA DE CORRENTE 

ELÉTRICA 

  

A eficiência de corrente elétrica (ECE, %) para a eletrossíntese de H2O2, foi estimada 

pela Equação (21), conforme descrito por Zhao et al. [40].  

ECE = 
2∙C∙V∙F

𝑄
 ∙ 100                                                                                                                (21) 

onde C representa a concentração de H2O2  produzida (mol L-1), V representa o volume da 

solução (L), F é a constante de Faraday (96,486 C mol-1), Q é a quantidade de carga que passa 

pela célula (C). 

 Já o consumo de energia elétrica (CEE, kWh kg
-1 

H2O2
), foi estimado pela Equação (22), 

conforme descrito por Wang et al. [258].  
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CEE = 
1000 ∙ 𝑈∙𝐼∙ 𝑡

(𝐶𝐻2𝑂2) ∙ 𝑉
                                                                                                                                                                     (22)  

onde U representa a tensão aplicada (V), I representa a corrente elétrica na célula (A), t é o 

tempo de eletrólise (h), 𝐶H2O2 é a concentração de H2O2 (mg L-1) produzida durante o 

processo e V é o volume da solução (L). 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

Os resultados de caracterização dos materiais, capacidade de E-H2O2, avaliação da 

remoção e degradação dos fármacos por diferentes processos e ensaios de toxicidade estão 

descritos e discutidos a seguir. 

 

5.1 ETAPA I: CARACTERIZAÇÃO DOS MATERIAIS 

 

 Os testes de caracterização do GDE em sua condição original e após os ensaios 

experimentais foram realizados por meio da medição do ângulo de contato, MEV-EDS e VVL; 

e os resultados dessa etapa podem ser visualizados a seguir. 

 

5.1.1 Ângulo de contato 

 

Para avaliar o grau de hidrofobicidade do GDE, foram realizados ensaios analíticos de 

ângulo de contato (θ). Por meio da análise de imagem da gota (Figura 7) é possível calcular o 

seu contorno, usando o software Surftens 4.5 e estimar o ângulo de contato entre a gota e a 

superfície catalítica do eletrodo. O ângulo de contato médio da superfície do GDE foi de   

θ = 137,35° ± 6,96° e θ = 102,9° ± 4,59° antes e após os testes experimentais, o que caracteriza 

o material como hidrofóbico, ou seja, ângulo de contato superior a 90° [329,330].  

 

Figura 7. Gota de água ultrapura (Milli-Q®) utilizada para estimar o ângulo de contato do 

GDE (a) antes dos testes experimentais (b) ao término dos testes experimentais. 
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O GDE atua como uma barreira permeável entre o ar contendo O2 e a solução afluente, 

como pode ser visualizado na Figura 8. O eletrodo possui uma face catalítica que mantém o 

contato com a solução, permitindo a penetração parcial da solução no dispositivo, enquanto a 

estrutura porosa de difusão gasosa está voltada para a câmara de ar/oxigênio [275,317]. Assim, 

um material com propriedade hidrofóbica é importante para impedir a passagem de água para 

a camada de difusão de gás e evitar a submersão das partículas de catalisador pela solução, 

mantendo sua área ativa e possibilitando que a difusão do ar possa ocorrer facilmente através 

dos microporos da camada de difusão para a camada ativa do catalisador [258,331]. Desse 

modo, a ação do catalisador presente na superfície do eletrodo favorece a 2e-ORR, através da 

passagem do ar bombeado pela estrutura porosa do GDE e a dissolução de O2 na própria 

superfície, minimizando a limitação de transferência de massa da reação e como resultado 

promovendo maior eficiência na geração de H2O2 [266,332].  

 

Figura 8. Ilustração da estrutura interna e da interface reacional para produção de H2O2 do 

GDE na célula eletroquímica. 

 
Fonte: Adaptado de Cordeiro-Júnior [317]. 

 

No entanto, com os resultados do ângulo de contado obtido por meio da Figura 7, 

percebe-se que o grau de hidrofobicidade diminuiu 25,08% depois da realização dos testes 

experimentais (ângulo de contato mais baixo do que o GDE inicial), indicando que a camada 

hidrofóbica que favorece a difusão de O2 pode se alterar com o tempo. Isso pode estar 

relacionado com a corrosão superficial do GDE, tendo em vista sua composição carbonácea. A 

oxidação eletroquímica do carbono (Equação (23)) pode ocorrer em altas densidades de 

corrente elétrica, danificando sua estrutura porosa [270,333]. Ainda, alguns autores sugerem 
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que a perda da hidrofobicidade pode estar relacionada a outros fatores, como por exemplo, 

exposição do eletrodo à força de cisalhamento [334], contaminação por moléculas orgânicas 

[335] e degradação da camada hidrofóbica ocasionada pela formação dos reagentes oxidantes 

gerados [336,337]. Assim, sugere-se que o GDE possui uma redução da estabilidade quando 

utilizado a longo prazo, o que pode influenciar na diminuição da eficiência da geração 

eletroquímica de H2O2 ao longo do tempo [40,266,267]. 

C + 2H2O → CO2 + 4H+ + 4e- (23) 

Ainda, diversos autores vêem investigando estratégias para melhorar a eficiência dos 

GDE por meio da adaptação da hidrofobicidade [262,337], como o desenvolvimento de 

materiais superhidrofóbicos [338] e materiais com camada de catalisador hidrofóbica [258], 

visando aumentar o coeficiente de difusão de O2 sem a necessidade da inserção de ar e 

melhorando a taxa de produção de H2O2 [262,339]. Além disso, alguns estudos modularam a 

interface trifásica do GDE criando uma região de equilíbrio entre uma camada hidrofílica e uma 

camada hidrofóbica [265,340]. O eletrodo de molhabilidade assimétrica é chamado de Janus e 

possui uma camada hidrofóbica de armazenamento de gás e uma camada hidrofílica do 

catalisador, apresentando uma melhoria no desempenho do GDE em relação a outros eletrodos 

[341]. Porém, um inconveniente do processo para esses eletrodos é o alagamento do cátodo 

após a operação contínua do reator, assim como a configuração da célula, que acaba 

dificultando a manutenção ou substituição do eletrodo ao longo de sua utilização [342]. 

Além disso, deve-se considerar que a aplicação de altas taxas de vazão de água, resultam 

no aumento da pressão dentro do sistema, e em sequência, na superfície do GDE. Isso pode 

ocasionar uma penetração mais profunda da água na estrutura porosa do eletrodo, diminuindo 

a área ativa e, assim, reduzindo a produção de H2O2 [48]. Dessa forma, a estrutura e 

durabilidade do cátodo está diretamente relacionada com a eficiência do processo e sua possível 

aplicação prática [337,343]. 

 

5.1.2 Microscopia eletrônica de varredura acoplada à espectroscopia por energia 

dispersiva de raios-X  

 

Em relação a caracterização da estrutura morfológica do GDE, foram obtidas imagens 

de Microscopia Eletrônica de Varredura (MEV) antes da utilização do eletrodo no sistema. As 

imagens com ampliação de 370× (visão da topografia) e 470× (visão transversal) em diferentes 

ângulos (a-b) estão demonstradas na Figura 9. Na imagem (a) é possível observar que a estrutura 

do revestimento catalítico é uniforme e compacta, sem a formação de grumos e com uma única 
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camada de catalisador. Porém, possui algumas fissuras em sua superfície, conforme também 

observado por outros autores [270,344]. Já na imagem (b) é possível visualizar as tramas do 

tecido de PTFE (fibras de carbono) e na sua base o revestimento catalítico (demonstrada pela 

seta em vermelho).  

Posteriormente, ao fim dos ensaios experimentais, foram obtidas novamente imagens 

de MEV a fim de comparar com as imagens das superfícies originais e verificar se o GDE 

possui uma estrutura estável mesmo após longas horas de uso (Figura 9 (c-e)). Percebe-se que 

a superfície catalítica do GDE está desagregada, com camadas se sobrepondo e com as fissuras 

do revestimento mais evidentes. Além disso, possui vários pontos em que a camada 

microporosa de carbono-PTFE está aparente, indicando perda do material catalítico. Dessa 

maneira, estas alterações na morfologia e a degradação da superfície podem estar relacionadas 

com o pH da solução de trabalho (ácido ou alcalino), bem como com as altas taxas de fluxo de 

água e vazão de ar utilizadas. Isso pode danificar a superfície do cátodo GDE de forma 

permanente, por meio da perda da cobertura de carbono/catalisador e diminuição da sua área 

ativa, consequentemente resultando em mudanças na taxa de produção de H2O2 [266,270].  
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Figura 9. Imagens de MEV da superfície do GDE antes dos testes experimentais de geração 

do H2O2, (a) topografia do revestimento catalítico em 370× e (b) visão transversal da 

superfície do eletrodo em 470×; (c) e (d) diferentes pontos da topografia do revestimento 

catalítico após os testes experimentais em 370× (e) visão transversal da superfície do eletrodo 

após os testes experimentais em 470× . 

 

 
  

A análise elementar da superfície catalítica do GDE foi realizada antes e após os ensaios 

experimentais (Figura 10), por espectroscopia por energia dispersiva de raios X (EDS). 

Inicialmente, a composição do revestimento catalítico resultou em 64,72% de peso de carbono, 

12,07% de flúor e 18,45% de platina no GDE novo. O PTFE ((C2F4)n) consiste em um flúor-

polímero sintético, o que justifica a presença de flúor na amostra [270,345]. A porcentagem 
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restante foram sinais de elementos selecionados em uma proporção de peso baixa como 

nitrogênio (2,65%), oxigênio (1,66%), sódio (0,02%) e enxofre (0,42%).  

Após a realização dos experimentos a composição do revestimento catalítico foi de 

61,36% de peso de carbono, 14,18% de flúor, 16,49% de platina, nitrogênio (4,07%), oxigênio 

(3,30%), sódio (0,23%) e enxofre (0,36%). Assim, percebe-se uma pequena redução na 

porcentagem de carbono e platina e um aumento para os outros elementos ao fim dos ensaios 

experimentais. Esses elementos podem ter aumentado devido a interação dos compostos 

orgânicos com o cátodo, enquanto que a perda de carbono e platina pode ser resultante da 

degradação da superfície do GDE [270]. Alguns autores destacam a importância da dosagem 

do catalisador na superfície, neste caso a platina, pois ao carregar com muito catalisador o GDE 

pode impedir fisicamente o fluxo de gás e diminuir a j, prejudicando o desempenho da  

E-H2O2 [266,275]. 

 

Figura 10. Análise da composição elementar por EDS da área da superfície catalítica do GDE 

antes e após os ensaios experimentais (ampliação de 500x). 

 
 

Além das análises por MEV pode-se perceber alterações visíveis na estrutura do 

eletrodo (Figura 11), indicando a degradação do GDE após 120 h de uso. A estabilidade e 

resistência do eletrodo exposto a diferentes condições operacionais é um fator importante para 
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garantir a durabilidade do material e eficiência contínua de geração de H2O2. An et al., [336] 

avaliaram os mecanismos de decaimento de H2O2 em seis cátodos em diferentes sistemas por 

um período de 200 h. Os cátodos foram investigados sob a influência de processos de E-H2O2 

em pH neutro e ácido, processo de UV/E-H2O2, cátodo sob irradiação UV, foto-eletro-Fenton e 

eletro-Fenton. Os autores concluíram que ao utilizar um processo catalisador de H2O2, com 

base em Fe2+ ou UV, visando a geração de HO●, o material carbonáceo do cátodo era danificado 

pelo HO● e o decaimento da geração de H2O2 ao longo do tempo acabou sendo 42,2% a 72,3% 

maior que em processos de apenas E-H2O2. Dessa maneira, como neste estudo avaliamos a  

E-H2O2 seguido da E-H2O2/UV, a possível geração de HO● pelo último processo pode ter 

acelerado a deterioração do GDE.  

Outro estudo avaliou a degradação de cátodos GDE de carbono-PTFE sob diferentes 

condições de pH e pressão, durante a operação de uma planta eletroquímica piloto utilizada 

para o tratamento avançado de águas residuais por eletro-Fenton. Os autores também 

observaram uma degradação da superfície do cátodo nas diferentes condições de estudo após 

26 e 50 h de processo [270]. Além disso, Perry et al. [266], ressaltam que o uso repetido de um 

eletrodo, mesmo em sobrepotenciais moderados, pode causar a degradação dos catalisadores. 

Assim, a investigação da vida útil dos eletrodos é um fator crucial visando a aplicação prática 

dos processos em larga escala [262,270]. 

  

Figura 11. Imagens do GDE (a) virgem e (b) após a realização dos ensaios experimentais. 
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5.2.3 Caracterização eletroquímica  

 

Foram conduzidos testes de VVL visando caracterizar a reação eletroquímica de ORR 

no GDE e compará-la com a de um eletrodo comum de grafite. Para isso, as VVL foram 

conduzidas em uma janela de potencial de 0,0 V a -2,5 V, com uma velocidade de varredura de 

10 mV s-1. Os resultados obtidos em solução de K2SO4 (pH = 2) para o GDE e o eletrodo de 

grafite podem ser visualizados na Figura 12 – (a). 

Nenhum pico de redução que possa ser atribuído a uma maior taxa de ORR para 

formação de H2O2, foi observado nos eletrodos estudados. Outros autores que conduziram a 

VVL em uma faixa mais ampla de potencial também não observaram nenhuma corrente elétrica 

de pico de redução que indicasse a ORR [265]. Entretanto, percebe-se que com o aumento do 

potencial aplicado ocorre um aumento no valor da j para os dois eletrodos. Como a solução foi 

saturada com ar, o aumento da corrente elétrica é atribuído a ORR, consequentemente, levando 

à E-H2O2 e H2O [346]. Para o GDE pode-se observar que foram obtidos valores superiores de 

corrente elétrica de redução, em comparação com o eletrodo de grafite, diferença que está 

associada a maior atividade do eletrodo GDE e seu efeito eletrocatalítico para a ORR [332]. 

Isso pode favorer a redução de O2 a H2O2 por meio da transferência de dois elétrons, conforme 

Equação (10), ocorrendo uma maior geração de H2O2 em potenciais menos negativos [48,260].  

No entanto, correntes elétricas muito altas não garantem maior rendimento de H2O2, 

tendo em vista que sua geração não ocorre pela via de quatro elétrons. Dessa forma, a E-H2O2 

é predominantemente dependente da seletividade do eletrodo pela 2e-ORR [346,347].  

Zhou et al. [343], avaliaram as rotas de decomposição do H2O2 por VVL e relataram que as 

respostas de corrente elétrica mais altas foram observadas com o aumento da concentração do 

oxidante no meio, indicando também que há uma maior eletrorredução do oxidante conforme 

aumenta a sua concentração.  

Ainda, Cordeiro-Júnior et al. [317] buscaram reduzir os custos relacionados ao gasto 

energético envolvido no processo e obtiveram a melhor relação de custo-benefício no potencial 

de -1,5 V. Fato esse que pode ser explicado, por vista que em potenciais mais elevados há perda 

da eficiência na geração de H2O2, pois parte da intensidade de corrente elétrica tende a ser 

destinada para reações paralelas, como a reação de evolução de H2 (Equação (15)) devido a 

condição ácida [265,267]. 

Na Figura 12 – (b) percebe-se que outros autores obtiveram voltamogramas parecidos 

para diferentes tipos de eletrodos em condições operacionais semelhantes. Nesse sentido, esse 

resultado justifica a utilização do GDE no sistema eletroquímico aplicado como cátodo visando 
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aumentar a eficiência do processo de geração de H2O2, uma vez que, esses eletrodos possuem 

grandes áreas de superfície, contendo mais sítios ativos capazes de participar das reações de 

redução de O2 e formação de H2O2, além de obter maiores taxas de reação [50,240]. Desse 

modo, ressalta-se a importância da utilização de um material que facilite a reação de 2 elétrons, 

visto que o produto dessa reação é justamente o H2O2 [240,348]. 

 

Figura 12. (a) Voltamograma de varredura linear do eletrodo de Grafite (preto) e GDE 

(vermelho), com 0,1 mol L-1 de K2SO4 (pH=2), em uma janela de potencial de 0,0 V a  

-2,5 V e com uma velocidade de varredura de 10 mV s-1. As setas indicam a direção da 

verredura. (b) Voltamogramas obtidos para diferentes eletrodos*. 

 
Nota: *Fonte: Adaptado de Zhou et al. [49]. 

 

5.2 ETAPA II: ENSAIOS EXPERIMENTAIS 

  

Os testes experimentais foram realizados em quatro configurações experimentais 

diferentes. Inicialmente, foram realizados os ensaios de adsorção dos fármacos em diferentes 

pHs. Posteriormente, a degradação dos fármacos foi realizada por ensaios de fotólise direta, 

utilizando apenas a radiação UV-C e por geração eletroquímica de H2O2, obtendo a melhor 

condição experimental do processo. Por fim, foi aplicado o processo combinado  

E-H2O2/UV-C visando a geração de HO●. Os resultados estão descritos a seguir. 

 

5.2.1 Adsorção por resina de troca iônica  

   

Diversos estudos vêm avaliando a eficiência de remoção de CPE, incluindo produtos 

farmacêuticos, de água e efluentes por resina de troca iônica [309,349,350]. No entanto, estudos 

que utilizaram resinas como eletrólitos sólidos em reatores eletroquímicos, normalmente, não 
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relatam a influência que o eletrólito pode apresentar na remoção de compostos orgânicos 

presentes no afluente [35,40]. Portanto, avaliar a interação dos compostos com o eletrólito 

auxilia no entendimento dos processos que estão ocorrendo no sistema. 

Inicialmente, a fim de compreender o efeito da resina de troca iônica na remoção dos 

fármacos, realizou-se ensaios de adsorção durante um período de 24 h, em diferentes pHs (3, 7 

e 11). Os mecanismos de adsorção por resinas de troca iônica envolvem os grupos funcionais, 

ionizáveis ou não ionizáveis, da superfície do polímero que entram em contato com os íons dos 

compostos orgânicos de cargas opostas, por meio de interações eletrostáticas e não 

eletrostáticas, como ligações de hidrogênio, dipolo-dipolo e outras interações mais fracas como 

as hidrofóbicas e π-π [351,352]. 

Percebe-se que o ATN é o fármaco que mais adsorve, independente do pH  

(Figura 13), isso pode estar relacionado com a sua estrutura que apresenta-se majoritariamente 

na forma catiônica, especialmente em pH menor que 9,27 (valor do pKa), conforme abordado 

anteriormente sobre o diagrama de especiação (Figura 5 – (a)). Assim, em pH ácido e neutro o 

ATN está carregado positivamente e troca prótons com a resina de troca catiônica, devido a 

atração eletrostática, ficando adsorvido na mesma. Porém, no ensaio de pH 11, a saturação da 

resina acontece de forma mais lenta, tendo em vista que nessa faixa de pH a molécula de ATN 

possui carga predominantemente neutra ou negativa (Figura 13 – (c)).  

Em contrapartida, a PRED é a que menos adsorve em pH ácido (Figura 13 – (a)), pois 

sua estrutura molecular é totalmente neutra até o pH 8,2 e predominantemente neutra na faixa 

de 8,2 a 12,58 (valor do pKa). Acima do valor do pKa sua estrutura começa a adquirir carga 

negativa, o que diminuiria ainda mais sua interação com os grupos funcionais da resina. Ainda 

assim, uma parcela de PRED é adsorvida na resina em todos os pHs, isso pode estar associado 

a interações não eletrostáticas, como uma adsorção na superfície do poro por uma força de 

atração física fraca ou outros tipos de interações, como ligações de hidrogênio entre a molécula 

de PRED e a estrutura polimérica da resina [309,353,354].  

Ao passo que o SMX é o fármaco que menos adsorve em pH neutro e básico  

(Figura 13 – (b-c)), isso pode ser atribuído a sua molécula que é predominantemente negativa 

em pHs acima de 5,8, reduzindo a interação com os grupos funcionais da resina de troca 

catiônica. Entretanto, em pH ácido, sua molécula adsorve quase totalmente (91,53 %). Contudo, 

com uma curva de saturação mais lenta que o ATN, isso possivelmente ocorre, devido ao fato 

de o ATN possuir carga totalmente positiva nesse pH, enquanto o SMX apresenta-se tanto na 

forma positiva quanto neutra (Figura 5). 
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Figura 13. Adsorção da mistura de fármacos (mg fármaco g-1 resina) em diferentes faixas de 

pH. (a) Adsorção em pH 3; (b) Adsorção em pH 7 e (c) Adsorção em pH 11. 

  

 
  

Um estudo avaliou a remoção de três antibióticos, incluindo o SMX, por resina de troca 

iônica magnética (MIEX, do inglês magnetic ion exchange resin), a qual consiste em uma resina 

de troca aniônica de base forte com óxido de ferro integrado em uma matriz poliacrílica 

macroporosa e que geralmente possui cloreto como íon de troca. Os resultados indicaram um 

equilibro de adsorção em 30 min para os três compostos e uma maior adsorção quanto maior a 

concentração dos antibióticos. Além disso, a remoção para os três fármacos foi maior em pH 7 

e à medida que o pH aumentou as concentrações adsorvidas diminuíram. Isso pode estar 

relacionado com a alteração da propriedade superficial da resina e com a especiação dos 

adsorbatos em solução [353]. Assim, conforme abordado anteriormente, o SMX possui carga 

negativa em pH 7 e devido a troca aniônica com os grupos funcionais da MIEX houve uma 

maior capacidade de adsorção nesse pH [355], ao contrário dos resultados obtidos para a resina 

de troca catiônica (não magnética) observados neste estudo, indicando que há uma relação 
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direta de troca iônica dependendo do pH, da resina utilizada e da estrutura química do  

composto [354].  

Dessa forma, em pH básico deveria haver uma menor interação dos fármacos com os 

grupos funcionais da resina (Figura 13 – (c)), pois os três fármacos apresentam-se 

predominantemente na forma neutra ou negativa nesse pH. Em contrapartida, em pH básico é 

observado uma porcentagem de adsorção maior de 19,7% e 5,8% do que em pH neutro para 

PRED e SMX, respectivamente, mesmo estes apresentando a mesma especiação nos dois pHs 

após 24 h. Isso pode estar relacionado com a menor adsorção da molécula de ATN nesse pH, 

facilitando a interação dos outros fármacos com os sítios ativos livres da resina. Além disso, 

pode ocorrer a interferência de íons coexistentes, pois foi realizada uma maior adição de NaOH 

para correção do pH para básico, consequentemente, com a maior presença de cátions (Na+) 

pode ocorrer uma adsorção competitiva nesse pH, reduzindo a capacidade de adsorção dos 

fármacos que estão em solução [309,353,356] ou proporcionando um efeito sinérgico de 

coadsorção não competitiva ou adsorção sucessiva entre os compostos, podendo aumentar a 

capacidade de adsorção [357]. Ainda, a adição de H2SO4 aparentemente não apresentou 

influência na adsorção dos fármacos, provavelmente porque não há interação com os grupos 

funcionais da resina, consequentemente, em pH ácido ocorreu uma maior adsorção dos 

multicontaminantes, especialmente pela maior presença de cargas positivas de ATN e SMX.  

 No sistema eletroquímico de E-H2O2, sem correção do pH, o comportamento é 

semelhante ao ensaio em pH básico, levando em consideração a adição de uma membrana de 

troca catiônica e a formação de condições alcalinas na câmara catódica, como será abordado no 

item 5.2.3.   

 

5.2.2 Fotólise direta com UV-C 

  

A degradação e mineralização dos fármacos por fotólise direta (FD) foi avaliada 

empregando radiação UV-C para soluções contendo cada fármaco dissolvido separadamente  

(Figura 14 - (a), (b) e (c)) e uma solução de mistura dos múltiplos fármacos (Figura 14 – (d)) 

durante um período de 240 min (4 h).  
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Figura 14. Efeito da fotólise direta (UV-C) na degradação e mineralização de (a) ATN; (b) 

PRED e (c) SMX em soluções isoladas de cada fármaco e (d) da solução de mistura dos 

múltiplos fármacos. 

  

  

 

Pode-se visualizar na Figura 14 que a degradação da PRED e SMX foi rápida, atingindo 

a maior redução da concentração nos primeiros minutos do processo. Em 15 min a porcentagem 

de degradação chegou a 98,97% e 70,5% para PRED e SMX, respectivamente. Entretanto, para 

o ATN a degradação foi menor, alcançando a maior porcentagem de redução (60,58%) em 4 h 

de reação na solução dos múltiplos fármacos.  

Conforme abordado anteriormente na seção 3.4.2, esses resultados estão de acordo com 

o que foi relatado por outros autores [286–288,290]. Yu et al. [280], desenvolveram um sistema 

de classificação, dividido em 3 grupos, para compostos orgânicos em níveis de traço conforme 

sua reatividade à exposição por FD (lâmpadas UV de baixa e média pressão) e o POA. O  

grupo 1 se refere a compostos facilmente fotodegradados, sem a presença de outros oxidantes, 

como o HO●. Para lâmpadas UV de baixa pressão, que emitem luz monocromática em 254 nm 

(UV-C), nesse primeiro grupo está incluído a PRED e o SMX. O grupo 2 consiste em compostos 
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moderadamente foto-suscetíveis e com alta reatividade à oxidação por HO●. O ATN pertence 

ao grupo 3, o qual inclui os compostos fotorresistentes, mas que possuem alta reatividade com 

os HO●. No entanto, para lâmpadas de média pressão que emitem luz policromática  

de 200 a 320 nm, a PRED e o SMX continuam no grupo 1, mas o ATN passa a pertencer ao  

grupo 2. Segundo os autores, a degradação mais eficiente do ATN por radiação policromática 

pode ser atribuída a emissão de comprimentos de onda em uma faixa mais ampla do espectro 

UV por este tipo de lâmpada, bem como a uma maior absorção de fótons em comprimentos de 

ondas mais baixos [307].  

Assim, a alta porcentagem de degradação do SMX corrobora com o que é relatado na 

literatura, tendo em vista que o SMX é um composto fotossensível e sua degradação ocorre 

facilmente por FD [280,290]. Isso pode estar associado as várias ligações dissociáveis presentes 

na molécula de SMX [288]. Diferentes autores abordam que o pH influência na absorção de luz 

pela molécula de SMX [288], levando isso em consideração, o valor médio do pH inicial das 

soluções tratadas por FD era de 7,04 ± 0,34 e ia gradativamente diminuindo ao longo do 

processo, atingindo um valor médio final de 5,52 ± 0,97 em 240 min, que possivelmente está 

relacionado com a formação de subprodutos ácidos [161]. Neste caso, a molécula de SMX está 

carregada negativamente no início do processo e ao longo do tempo a sua forma neutra aumenta 

conforme o pH diminui para valores menores que 5,8. Isso pode proporcionar uma maior 

absorção da luz e consequentemente elevar a taxa de degradação do SMX ao longo do tempo 

[290,358,359]. De acordo com outros autores, as formas catiônicas e aniônicas são mais 

estáveis, o que justifica sua degradação ocorrer de forma mais lenta nestas  

especiações [360,361]. 

Ainda, como anteriormente mencionado nesse trabalho, outros pesquisadores também 

avaliaram os efeitos da fotodegradação de PRED em amostras de águas superficiais e água da 

torneira, utilizando um simulador solar. Os resultados indicaram 100% de degradação da PRED 

em torno de 3 h de exposição, nas duas matrizes estudadas [289]. Por outro lado, outro estudo 

relatou que a maioria dos subprodutos gerados no processo de FD apresentaram maior 

toxicidade do que o medicamento original [286]. 

Ainda, um estudo avaliou a degradação de 26 produtos farmacêuticos de um 

concentrado de água superficial após passar por destilação por membrana, incluindo a PRED e 

o ATN, utilizando os processos de radiação UV, UV/H2O2 e ozonização [219]. Os processos 

com radiação UV foram realizados com uma lâmpada de vapor de mercúrio de baixa pressão 

(6 W), emitindo radiação a 254 nm. A PRED esteve entre os fármacos menos suscetíveis à 

degradação por todos os processos avaliados nesse estudo, atingindo uma redução de apenas 
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56,8%, enquanto o ATN obteve uma degradação superior a 95% por FD em 120 min, esses 

resultados contrariam o que observamos no nosso estudo. Isso pode ser atribuído a utilização 

de uma matriz real, com alguns parâmetros físico-químicos (nitrogênio total, condutividade e 

sólidos suspensos totais) em alta concentração que podem influenciar na eficiência do processo. 

Os autores atribuíram a baixa degradação da PRED devido a sua baixa solubilidade em água. 

Além disso, os autores utilizaram uma lâmpada de menor potência, enquanto nesta pesquisa 

utilizou-se uma lâmpada de 13W, atingindo uma maior degradação da PRED em menos tempo 

(Figura 14). Os autores também observaram um aumento nas capacidades de degradação, 

independentemente do processo, enquanto aumentava a dosagem de H2O2 ou a vazão de  

O3 [219].  

Entretanto, de maneira oposta do que foi observado no estudo realizado por  

Alvim et al. [219], outros autores abordam que o ATN é um fármaco moderadamente 

fotosuscetível ou fotorresistente, ou seja, sua degradação por FD não é representativa quando 

comparado ao emprego de outros processos, como por exemplo, UV/H2O2 [280,287,295].  

Em relação a mineralização, representada pela concentração de COT, essa se manteve 

constante para todos os ensaios. Este comportamento está relacionado a maior dificuldade de 

mineralizar compostos contendo grupos aromáticos em sua estrutura, devido sua maior 

estabilidade [362] e com a possível formação de subprodutos [219,328]. Segalin et al. [291], 

relatam como principal limitação do processo de FD a formação de subprodutos tóxicos, como 

será abordado na seção 5.3.  

Ainda, outro fator interessante observado quando empregado o tratamento por FD é a 

mudança de coloração na solução tratada dos múltiplos fármacos (Figura 15). Porém, quando 

realizado os ensaios de cada fármaco separadamente, observou-se que a solução ficou com a 

mesma coloração amarelada apenas no ensaio de degradação do SMX. Isso possívelmente 

ocorre devido a presença de espécies de nitrogênio e enxofre na estrutura molecular do SMX 

conduzindo a produtos de transformação como as sulfonamidas [363].  

Além disso, a maioria dos compostos que absorvem luz possuem ligações duplas ou 

ligações duplas conjugadas, abrangendo átomos de carbono, oxigênio ou nitrogênio. Os 

compostos contendo estruturas cromóforas, ou seja, que absorvem luz, incluem alcenos, 

compostos aromáticos e heterocíclicos, aldeídos, cetonas e ácidos carboxílicos. No entanto, os 

compostos que possuem ligações químicas saturadas, não absorvem a luz com 205–210 nm. 

Nesse sentido, a estrutura molecular e a capacidade de um composto absorver fótons da 

radiação incidente é crucial para sua degradação por FD [280]. 
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Figura 15. Aspecto da solução de múltiplos fármacos (a) concentração inicial de 5 mg L-1 e 

(b) após o tratamento por FD. 

 
 

5.2.3 Eletrogeração on-site de H2O2 (E- H2O2) 

 

Vários estudos relatam uma maior eficiência na geração de H2O2 em pH neutro, devido 

que altas concentrações de íons H+ reduziria a eficiência na geração e acúmulo de H2O2 por 

meio de reações competitivas que consomem O2 para formar H2O (Equação (11))  

[332]. Outros autores relatam que as reações 2e-ORR são mais favorecidas em meio ácido, 

porém, a saturação da concentração de O2 em solução é muito menor em meio ácido que em 

meio básico, dificultando a ORR em pH ácido. Dessa maneira, os eletrocatalisadores a base de 

carbono, possuem menor rendimento de H2O2 em meio ácido quando comparado a 

eletrocatalisadores a base de metais [241,256]. No entanto, os mecanismos para ORR são 

complexos, tendo em vista as diferentes rotas de reação. Um estudo avaliou a influência do pH 

na interface eletrodo-eletrólito com o emprego de um catalisador de 30% Pt/C. Os autores 

verificaram que em meio alcalino ocorre a formação de óxido de platina devido à adsorção 

específica de espécies hidroxila no catalisador, promovendo a transferência de elétrons, 

principalmente pela via de 2e-ORR, favorecendo a produção de H2O2 [364]. Assim, diferentes 

estudos relatam que a produção de H2O2 pode ocorrer em amplas faixas de pH e sua reação é 

favorecida conforme as condições experimentais aplicadas e material utilizado como 

catalisador [50,241,263]. 

Entretanto, com a inserção da membrana catiônica para separar a câmara catódica da 

câmara anódica (Figura 16), o controle do pH se torna difícil e custoso, necessitando da adição 
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constante de ácido para manter o pH em neutro ou ácido. Isso ocorre devido a tendência de 

formação de condições alcalinas na câmara catódica (pH se manteve na faixa de 10 a 13), tanto 

pelo transporte de íons Na+ para o cátodo, quanto pela formação constante do íon hidroxila 

(OH-) durante a hidrolise da água (Equação (24)) [263]. Além disso, a taxa de consumo de 

prótons na câmara catódica é mais rápida do que a taxa de transmissão através da  

membrana [271]. Dessa forma, considerando uma possível aplicação no tratamento de água 

potável, não foi controlado o pH durante os experimentos, pois haveria um maior custo 

relacionado a utilização de reagentes para reproduzir em escala real. 

O2 + 2H2O + 4e- → 4OH- (24) 

Figura 16. Representação esquemática da E-H2O2 em reator de membrana com utilização de 

eletrólito sólido. 

 
Nota: MC: Membrana de troca catiônica; ES: Eletrólito Sólido. Afluente: Solução 5 mg L−1 contendo os 

múltiplos fármacos. Na2SO4: solução eletrolítica (0,035 M) adicionada na câmara anódica.  

 

Ainda assim, em uma ETA para que a água seja própria para consumo humano, seria 

necessário realizar o ajuste de pH ao fim do processo, visando manter o pH da água entre 6,0 a 

9,0, conforme exigido na legislação vigente [87]. No entanto, no Brasil é exigido a adição de 

flúor na água de consumo humano como prevenção de cáries. Portanto, a aplicação do ácido 

fluorídrico ao fim do sistema de tratamento é uma medida que consequentemente acaba 

reduzindo o pH da água, essa ação reduziria a adição de grandes volumes de ácido para 

subsequente neutralização após a aplicação do sistema de E-H2O2 on-site. 

Dessa forma, inicialmente foram realizados ensaios em batelada visando avaliar a 

influência da densidade de corrente elétrica na E-H2O2 on-site, em pH inicial médio de 6,48. 
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Sistemas em batelada tendem a acumular H2O2 na solução ao longo da reação até atingir um 

ponto de concentração máxima, onde o H2O2 gerado também é consumido por reações 

deletérias que ocorrem simultaneamente no cátodo [266,268,270]. Assim, pode-se observar na 

Figura 17 – (a) que a j com maior geração e acúmulo de H2O2 foi a de  

30 mA cm-2, atingindo uma concentração máxima média de 27,07 mg L-1. Isso pode estar 

relacionado com a geração de um campo elétrico mais forte entre o ânodo e o cátodo, devido à 

elevação da tensão, fornecendo mais prótons para a solução e acelerando a transferência de 

elétrons, consequentemente favorecendo a reação 2e-ORR [264,267]. Nesse sentido, eletrodos 

com maiores áreas de superfície e rápido transporte de massa dão origem a altas densidades de 

corrente elétrica, o que é desejável para escabilidade dos reatores eletroquímicos [266].  

A aplicação de j menores (10 e 20 mA cm-2) necessitou de mais tempo de eletrólise para 

atingir concentrações mais altas de H2O2, consequentemente atingindo EC menores nos 

primeiros minutos de processo (Figura 17 – (b)). No entanto, para a densidade de corrente 

elétrica de 30 mA cm-2 houve uma redução da EC com o aumento do tempo de reação, seguido 

do aumento do CEE (Figura 17 (b) – (c)). Outros pesquisadores também obtiveram baixos 

valores de EC e com a mesma tendência decrescente em relação ao tempo [39]. A diminuição 

da EC ao longo do processo pode estar relacionada com a ocorrência das reações parasitárias, 

onde o H2O2 gerado é decomposto na própria solução [268,270]. 

  



72 

Figura 17. (a) Geração on-site de H2O2, (b) eficiência de corrente elétrica e (c) consumo de 

energia elétrica. (Vazão de água = 50 L h-1, vazão de ar = 5 L min-1). 

 
 

 
 

De acordo com essas considerações, o tempo de 15 min (30 mA cm-2) demonstra-se o 

mais adequado, com maior geração de H2O2 (14,54 mg L-1), maior EC e um CEE reduzido. A 

condição de 10 mA cm-2 também teve um CEE semelhante, porém a geração de H2O2 com essa 

densidade de corrente elétrica atingiu um valor médio de apenas 3,87 mg L-1. No entanto, esses 

resultados (Figura 17 - (a)) são valores médios da E-H2O2, inicialmente a concentração 

acumulada de H2O2 nessas condições (j= 30mA cm-2; Vazão de água = 50 L h-1, vazão de  

ar = 5 L min-1) atingiu valores máximos de 35 mg L-1 em 15 min, 39,6 mg L-1 em 30 min e  

75,6 mg L-1 em 120 min de processo. Assim, observou-se que à medida que os experimentos 

foram sendo realizados e, portanto, o tempo total de operação do sistema aumentou, a 

concentração de H2O2 acumulada ao final dos ensaios diminuiu gradativamente de 75,6 mg L-1 

para abaixo do limite de quantificação (20 mg L-1) após 120 h de uso, corroborando com os 

resultados de caracterização do GDE e com condições observadas por outros autores.  
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Salmerón et al. [270], também observaram uma redução da geração de H2O2 em cátodos de 

carbono-PTFE ao longo da operação do reator. Primeiramente, os autores avaliaram o 

desempenho do material em dois pH, neutro e ácido (pH 3). Em pH neutro a concentração de 

H2O2 diminuiu de 49 mg L −1 para 24 mg L −1 após 26 h de operação e em pH ácido de  

43 mg L −1 para 16 mg L −1 após 50 h de operação [270]. 

Outros estudos investigam as melhores condições experimentais para E-H2O2 com 

diferentes eletrodos aplicados como cátodo, como pode ser visualizado no Apêndice A. Dentre 

esses, alguns autores atingiram concentrações de H2O2 semelhantes as que foram encontradas 

nesse estudo, para cátodo GDE de carbono-PTFE a geração de H2O2 acumulada em 30 min foi 

de 43 mg L-1 em pH 3 e j: 73,6 mA cm−2 [365] e 49 mg L-1 em pH neutro e com a mesma  

j [270]. Outro estudo avaliou a E-H2O2 utilizando GDE de carbono-PTFE e atingiu um acumulo 

de 86 mg L-1 em 360 min, com j: 5 mA cm−2 e pH de 3,5 [366]. Em cátodo de feltro de grafite 

modificado a produção de H2O2 atingiu 45,1 mg L-1 em pH neutro e sob corrente elétrica de  

50 mA em 60 min [49]. Pesquisadores também avaliaram a aplicação de um cátodo de aerogel 

de grafeno macroporoso e atingiram uma concentração de H2O2 de 107,6 mg L−1 em 90 min em 

pH 3 e j de 30mA cm-2. 

Ainda, percebe-se no Apêndice A que novos materiais de eletrodos estão sendo 

estudados para aumentar a eficiência dos GDE na E-H2O2. Porém, neste estudo buscou-se 

avaliar a utilização de um GDE comercial, devido aos custos relacionados a produção de novos 

materiais e maior facilidade de obtenção do material para aplicação real. Sendo assim, dentre 

as j avaliadas a condição de 30 mA cm-2 foi selecionada para os ensaios subsequentes de 

investigação da degradação dos multicontaminantes. Entretanto, o tempo de reação de  

120 min foi mantido em todos os experimentos, visando obter uma avaliação mais abrangente 

da degradação e possível formação de subprodutos. 

 

5.2.4 Aplicação do processo E-H2O2, com e sem radiação UV (E- H2O2 /UV-C) na 

degradação dos produtos farmacêuticos 

  

A partir da análise da Figura 18 – (a) é possível verificar que ao final do processo de  

E-H2O2, a degradação do ATN, PRED e SMX atinge 89,82%, 74,98% e 82,95%, 

respectivamente. Quando comparado ao processo de FD (seção 5.2.2), o ATN obteve maior 

redução por E-H2O2, ao contrário do que foi observado para PRED e SMX, que atingiram maior 

degradação por FD. No entanto, a redução da concentração de COT chegou a 32,78% em  

120 min, enquanto por FD não foi observado mineralização. Nestas condições, grande parte da 
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redução dos compostos, principalmente do ATN, pode estar associada ao processo de adsorção, 

devido a utilização do eletrólito sólido. Além disso, os fármacos podem dessorver da resina em 

determinados momentos, por isso ocorre um ligeiro aumento da concentração em alguns pontos, 

tendo em vista que a resina não era substituida entre os experimentos. Além disso, deve ser 

levando em conta que o H2O2 eletro-gerado pode ser transportado até a superfície da resina 

onde os contaminantes estão adsorvidos conduzindo a sua degradação junto a camada 

superficial. 

  

Figura 18. Influência do sistema (a) eletro-geração on-site de H2O2 (E-H2O2) e (b) do sistema 

combinado (E-H2O2/UV-C), na degradação e mineralização dos múltiplos fármacos. 

Condições fixas de corrente elétrica aplicada: 30 mA cm-²; vazão de afluente: 50 L h-1; vazão 

de ar: 5 L min-1. 

  
 

 No sistema combinado de E-H2O2/UV-C (Figura 18 – (b)), percebe-se um aumento na 

degradação dos multicontaminantes, especialmente da PRED e do SMX, nos primeiros minutos 

do processo, quando comparado aos ensaios de apenas FD ou E-H2O2. 

Em 15 min obteve-se uma degradação de 81,77%, 97,55% e 81,10% para ATN, PRED e SMX, 

respectivamente e 39,40% de mineralização. Posteriormente, a concentração de COT aumentou 

depois de 30 min de processo, isso pode estar relacionado a uma possível dessorção dos 

fármacos da resina. No entanto, caso isso tenha ocorrido, a degradação dos fármacos também 

continuou ocorrendo ao longo do tempo, visto que a degradação teve apenas um ligeiro aumento 

em alguns pontos (45, 60, 75 e 120 min). Outra hipótese é a formação dos ácidos carboxílicos 

durante o processo [161] ou a perda da cobertura de carbono da superfície do cátodo devido a 

degradação do GDE [270]. Além disso, a baixa mineralização pode estar associada a quantidade 

de H2O2 eletro-gerado, consequentemente não atingindo uma conversão significativa do 

oxidante a HO● e gerando subprodutos durante a degradação dos fármacos. Isso pode estar 
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associado ao pH elevado que, por meio da presença de ânions, como o HO2
- podem competir 

com os compostos orgânicos, decompondo o H2O2 ou sequestrando o HO●, conforme as 

equações (25) e (26). Porém, a geração de HO2
- em pH alcalino também pode aumentar a 

formação de HO●, pois sua taxa de reação é 100 vezes mais rápida com HO● do que com H2O2 

(Equação (27)) [367]. 

HO2
- + HO● → HO2

● + HO- (25) 

HO2
- + H2O2  → H2O + O2 + HO- (26) 

HO2
- + H → 2HO● (27) 

Entretando, por meio da geração de um oxidante forte, mesmo que em baixa 

concentração, a degradação dos compostos foi aumentada. Alguns autores relatam que a 

molécula do SMX na sua forma desprotonada não absorve radiação UV, consequentemente, 

sua degradação em pH elevado é reduzida [290,358]. Assim, pode-se atribuir a degradação do 

SMX nesse processo pela formação do HO●. 

O sistema combinado indicou maior degradação e mineralização dos três produtos 

farmacêuticos em estudo em menos tempo de processo, quando comparado aos outros 

tratamentos. Consequentemente, isso pode estar associado a uma redução de produtos de 

transformação. No entanto, visando a aplicação prática faz-se necessário a investigação da 

degradação dos múltiplos fármacos em matriz real, tendo em vista que a complexidade das 

matrizes hídricas pode influenciar na degradação dos contaminantes [290,358]. 

 

5.2.5 Identificação dos ácidos carboxílicos gerados como subprodutos de degradação 

 

Foram realizadas análises de diferentes ácidos carboxílicos (acético, butírico, cítrico, 

fórmico, isovalérico e propiônico), buscando avaliar a presença desses nas amostras de cada 

ensaio ao longo do tempo. A formação de ácidos orgânicos de menor cadeia está relacionada 

com uma maior biodegrabilidade e possível mineralização em CO2, ou seja, a presença dos 

ácidos fórmico (1 carbono), acético (2 carbonos) e propiônico (3 carbonos), indica que a 

oxidação dos compostos presentes na solução teve um melhor desempenho [368,369]. 

Enquanto a formação de ácidos com cadeias de 4 ou mais carbonos indica que a degradação 

não foi suficiente para atingir a formação de compostos mais biodegradáveis. Assim, a geração 

dos ácidos butírico (4 carbonos), cítrico (6 carbonos) e isovalérico (5 carbonos) indica que será 

necessário mais uma etapa de degradação, visando atingir uma mineralização completa. 

Dessa forma, pode ser visualizado com o auxílio da Figura 19 que o ácido acético  

(2 carbonos) está presente em maior concentração em todos os tratamentos, enquanto os ácidos 

butírico e isovalérico não foram detectados em nenhuma amostra. O maior acúmulo do ácido 
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ácetico foi pelo processo utilizando apenas UV-C (Figura 19 – (a)), no qual também foi 

detectado o ácido fórmico e propriônico em algumas amostras. Percebe-se uma oscilação na 

concentração dos ácidos carboxílicos, pois ao mesmo tempo que eles podem ter sido gerados, 

podem ser consumidos ao longo do tempo. Em contrapartida, o processo de E-H2O2  

(Figura 19 – (b)) teve um aumento gradativo de ácido acético ao longo do tempo, além da 

presença dos ácidos propriônico e cítrico em todas as amostras. Indicando que mesmo que a 

mineralização tenha sido maior por esse processo do que por UV-C, conforme relatado em 

seções anteriores, a oxidação não foi suficiente para geração de subprodutos biodegradáveis.  

Ainda, o processo integrado de E-H2O2/UVC (Figura 19 – (c)) teve a menor 

concentração média de ácido acético ao longo do tempo, quando comparado com os outros 

tratamentos aplicados. Além disso, por este último processo, foi detectado os ácidos fórmico e 

propriônico no tempo de 120 min. Porém, todos os ácidos são de cadeia curta, o que indica 

maior tendência a mineralização por esse processo. Além disso, o aumento da concentração dos 

ácidos carboxílicos durante a reação está associado a um aumento da oxidação dos fármacos, o 

que comprova que houve degradação e não apenas adsorção pela resina. 
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Figura 19. Quantificação dos ácidos carboxílicos: Cítrico, Fórmico, Acético, Propiônico, 

Butírico e Isovalérico; em cada experimento (a) UV-C, (b) E-H2O2 e (c) E-H2O2/UVC. 

  

 
 

 Dessa forma, o processo E-H2O2/UVC destaca-se por atingir maior degradação e 

mineralização dos múltiplos fármacos, bem como formação de subprodutos biodegradáveis. 

Entretanto, não se descarta a possível presença de outros ácidos carboxílicos e subprodutos 

provenientes da degradação dos fármacos que não foram incluídos nestas analises, mas que já 

estão relatados na literatura [161,300,363]. Nesse sentido, ressalta-se a importância de uma 

análise mais abrangente para identificação dos produtos de transformação gerados, visando 

relacionar com o potencial efeito tóxico da solução tratada.  

  



78 

5.3 ETAPA IV: TOXICIDADE  

 

Ensaios de toxicidade aguda foram realizados com A. cepa visando avaliar a 

fitotoxicidade das amostras tratadas por UV-C, E-H2O2 e E-H2O2/UV-C. Os valores médios da 

triplicata do crescimento radicular (CR) em cm para cada amostra sem diluição (100%) e em 

diferentes diluições (50% e 25%) podem ser visualizados na Tabela 2. Os ensaios de UV-C 

foram analisados em dois tempos de tratamento, pois a duração total de irradiação foi de  

240 min. Porém, como os ensaios de degradação utilizando E-H2O2 e E-H2O2/UV-C foram 

realizados por um período de 120 min, optou-se por realizar os ensaios de toxicidade também 

nesse mesmo tempo para fins de comparação.  

 

Tabela 2. Valores do CR das raízes de A. cepa expostos à solução de múltiplos fármacos antes 

e após diferentes tratamentos comparadas com o controle. 

Ensaio/Amostra Tempo (min) 
CR (cm) 

Bruta (100%) Diluída (50%) Diluída (25%) 

Controle 0 4,57 

R 120 2,99 5,03 4,57 

SB 0 3,90 3,01 3,33 

S1 120 3,74 4,83 4,19 

S2  120 3,79 4,34 4,83 

UV-C  120 2,08 2,12 2,61 

UV-C 240 2,23 2,24 3,42 
Nota: SB: solução bruta de 5 mg L-1 dos múltiplos fármacos; R: água deionizada recirculada pela resina de troca 

iônica. UV-C: fotólise direta por UV-C. S1: Sistema de eletro-geração de H2O2 nas condições de vazão de água 

de 50 L h-1, vazão de ar de 5 L min-1, j: 30 mA cm-2. S2: Sistema combinado de eletro-geração de H2O2 nas mesmas 

condições citadas anteriormente e radiação UV-C. 
 

Os valores de CR inferiores a 50% da média da amostra controle (4,57 cm) indicam 

toxicidade (Tabela 2), ou seja, valores menores que 2,29 cm (destacados em vermelho). Assim, 

pode-se observar que a solução bruta dos múltiplos fármacos (SB) não apresenta toxicidade 

para A. cepa. Enquanto os resultados obtidos para as amostras de FD brutas e diluídas em 50% 

e em diferentes tempos de tratamento (120 e 240 min) podem ser considerados tóxicos em 

relação ao controle. As amostras com concentração de 25%, ou seja, mais diluídas, não 

apresentaram toxicidade. Além disso, os outros tratamentos e o segundo controle (R) utilizando 

água deionizada passando pela resina de troca iônica também não indicaram a presença de 

efeitos tóxicos para este organismo teste. 

Nesse sentido, percebe-se que após passar pelo tratamento por fotólise com UV-C a 

amostra afetou negativamente o crescimento das raízes. Este efeito pode estar relacionado com 

a formação de subprodutos mais tóxicos que os compostos originais [291]. Em contrapartida, 
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as amostras tratadas por E-H2O2 (S1) e E-H2O2/UV-C (S2) não apresentaram toxicidade, 

indicando possivelmente que o tratamento não resulta em subprodutos mais tóxicos para  

A. cepa.  

Cantalupi et al. [289], avaliaram a toxicidade aguda e crônica de glicocorticoides após 

passar pelo processo de FD por simulação solar, incluindo a PRED e seus fotoprodutos, por 

meio de ensaios de inibição da luz da bactéria luminescente Vibrio fischeri e da taxa de 

crescimento da microalga verde Pseudokirchneriella subcapitata. Os resultados indicaram 

efeito eutrófico para PRED nas soluções irradiadas e não irradiadas, causando inibição da 

bioluminescência para V. fischeri e um aumento taxa de crescimento da P. subcapitata, o que 

pode aumentar a proliferação das algas e causar a eutrofização dos corpos hídricos. Outro 

estudo avaliou o efeito citotóxico da PRED em células de primatas (Chlorocebus aethiops), 

visando obter informações semelhantes aos efeitos que podem ser causados em células 

humanas. Os principais resultados demonstraram que os subprodutos gerados por meio da FD 

da PRED e dos outros glicocorticoides avaliados, são normalmente mais citotóxicos que os 

compostos originais [286]. 

Um estudo avaliou a degradação do SMX por um processo integrado de micro-ondas e 

radiação UV (MW/UV) e realizou a avaliação da toxicidade aguda e crônica dos subprodutos 

de transformação gerados em comparação com o composto original. Inicialmente, testes de 

toxicidade aguda com bactérias luminescentes demonstraram que a toxicidade aguda da solução 

de SMX diminuiu nos primeiros minutos do processo, porém, aumentou rapidamente após  

5 min de reação. Sugerindo que subprodutos de transformação mais tóxicos foram gerados a 

medida que o tempo de processo aumentou. Além disso, os autores realizaram a previsão da 

toxicidade pelo software EcoSAR. Os resultados indicaram maior toxicidade aguda para peixes 

quando expostos aos subprodutos de transformação do que quando expostos ao SMX, causando 

efeitos nocivos ao organismo-teste. Contudo, em relação a predição da toxicidade crônica, os 

resultados da maioria dos subprodutos de transformação foram menores ou iguais ao SMX. 

Porém, alguns subprodutos de transformação obtiveram efeitos superiores ao composto 

original, considerados como “muito tóxicos”. Ainda, para algas verdes a toxicidade crônica de 

alguns subprodutos de transformação também foi superior à SMX, chegando ao nível 

considerado tóxico. Dessa forma, os autores ressaltam que o processo MW/UV poderia reduzir 

a toxicidade crônica, mas, a geração de alguns intermediários com alta toxicidade crônica ainda 

deve ser observada na aplicação desses processos [290]. 

Ao passo que a utilização de radiação UV pode gerar subprodutos tóxicos, o processo 

de UV/H2O2 é conhecido por ser um tratamento que reduz a toxicidade dos CPE [221]. 
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Inclusive, a degradação do SMX foi avaliada por esse processo e a sua fitotoxicidade foi 

praticamente eliminada, utilizando como organismo-teste a Lactuca sativa [363].  

Nesse sentido, um estudo avaliou a absorção de β-bloqueadores, incluindo o ATN, em 

plantas de alface (Lactuca sativa) e tomate (Lycopersicon esculentum), os resultados indicaram 

que ocorre a absorção dos compostos pelas plantas, os quais podem ser transferidos para raízes, 

folhas e até frutos. Os autores ressaltam a necessidade de atenção relacionada a utilização de 

águas de reuso para irrigação agrícola, devido aos potenciais efeitos adversos ocasionados pela 

possível ingestão de vegetais contendo contaminantes [370]. No entanto, alguns autores relatam 

que os efeitos resultantes da exposição a substâncias tóxicas podem não inibir o CR, sugerindo 

que não há toxicidade aguda. Porém, podem ocasionar outros distúrbios, como por exemplo, 

desequilíbrio osmótico, instabilidade de membrana ou cromossômica, consequentemente 

causando genotoxicidade [326,328]. Assim, faz-se necessário a avaliação da genotoxicidade 

para complementação dos ensaios de toxicidade. 

Ainda, a análise estatística dos dados referente ao CR foi realizada pelo teste de 

variância ANOVA e os resultados podem ser visualizados na (Tabela 3). Como os dados não 

apresentaram uma distribuição normal, os valores de CR (cm) correspondem ao valor da 

mediana de cada amostra. A diferença significativa (p < 0,05) entre as amostras não está 

relacionada com a presença ou não de toxicidade, mas está diretamente relacionada com a 

variação dos dados, os quais possuem valores estatisticamente diferentes.  
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Tabela 3. Amostras do CR de A. cepa expostos à solução de múltiplos fármacos antes e após 

diferentes tratamentos comparadas com o controle. 

Amostra 

Tempo de 

Tratamento 

(min) 

Concentração 

(%) 

Crescimento 

radicular (cm) 
p 

Controle 0 0 4,5 - 

SB 0 25 3,5 0,4 

SB 0 50 2,7 0,313 

SB 0 100 3,8 0,993 

R 120 25 4,4 1 

R 120 50 5 0,982 

R 120 100 2,3 0,891 

UV-C 120 25 2,6 0,041* 

UV-C 120 50 2 0,062 

UV-C 120 100 1,5 0,233 

UV-C 240 25 3,3 0,608 

UV-C 240 50 2,1 0,040* 

UV-C 240 100 2,3 0,041* 

S1 120 25 4,5 1 

S1 120 50 4,6 1 

S1 120 100 3,9 0,893 

S2 120 25 5,1 1 

S2 120 50 4,3 1 

S2 120 100 3,2 0,995 
Nota: *Valores que possuem diferença estatística significativa (p < 0,05) em comparação ao grupo controle. 

SB: solução bruta de 5 mg L-1 dos múltiplos fármacos; R: água deionizada recirculada pela resina de troca 

iônica. UV-C: fotólise direta por UV-C. S1: Sistema de eletro-geração de H2O2 nas condições de vazão de água 

de 50 L h-1, vazão de ar de 5 L min-1, j: 30 mA cm-2. S2: Sistema combinado de eletro-geração de H2O2 nas 

mesmas condições citadas anteriormente e radiação UV-C. Os valores de CR (cm) correspondem ao valor da 

mediana de cada amostra. 

 

Assim, percebe-se que a amostra tratada por FD com concentração de 25% no tempo de 

120 min e as amostras nas concentrações de 50% e 100% em 240 min apresentaram diferença 

significativa em relação ao controle. No entanto, a amostra FD120min (25%) não indicou 

toxicidade, enquanto as amostras de FD240min (50 e 100%) indicaram efeitos tóxicos, 

possivelmente por serem amostras mais concentradas e que podem resultar na formação de 

subprodutos diferentes e mais tóxicos ao longo do processo, resultando em um CR menor [363].   

Em relação a distribuição dos dados, pode ser visualizado na Figura 20 que há uma 

grande variação do CR na maioria das amostras. Na Figura 20 - (a) percebe-se que na solução 

bruta 25% houve um CR menor do que na solução que passou pela resina (R 50%), resultando 

em diferença significativa entre estas amostras. Assim, mesmo que não haja toxicidade, a 

presença dos fármacos na solução pode causar redução no CR. Porém, nenhuma dessas 

amostras apresentou diferença significativa em relação ao controle. Ainda, verificou-se que 
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para as amostras de FD do tempo de 120 min nas concentrações de 100 e 50% não houve 

diferença significativa comparando com o controle (Figura 20 - (b)).  

 

Figura 20. Valores de CR de cebola (A. cepa) para as amostras não-tratadas e tratadas por  

(a) E-H2O2 e E-H2O2/UV-C e (b) UV-C em diferentes concentrações (25%, 50% e 100%). 

 

 
Nota: SB: solução bruta de 5 mg L-1 dos múltiplos fármacos; R: água deionizada recirculada pela resina de troca 

iônica. S1: Sistema de Eletro-geração de H2O2 nas condições de Vazão de água de  

50 L h-1, vazão de ar de 5 L min-1, j: 30mA cm-2. S2: Sistema combinado de Eletro-geração de H2O2 nas mesmas 

condições citadas anteriormente e radiação UV-C. UV-C: fotólise direta por UV-C em diferentes tempos de 

tratamento (120 e 240 min). As diferenças estatísticas foram testadas utilizando ANOVA não paramétrica 

(Kruskal-Wallis), e letras diferentes dentro de cada gráfico indicam diferenças significativas (p < 0,05) entre as 

amostras. 

  

(b) 

(a) 
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Além disso, um teste de comparações múltiplas entre os diferentes grupos de amostras 

também foi realizado. Na Tabela 4 estão apenas os resultados que indicaram diferença 

significativa entre os tratamentos. Percebe-se que as amostras diluídas (25% e 50%) de S1 e S2 

resultaram em diferença significativa quando comparado as amostras tratadas por FD, em 

diferentes concentrações e tempos de processo. Isto pode ser atribuído ao menor CR das 

amostras tratadas por FD, causado principalmente pelos efeitos adversos citados anteriormente. 

 

Tabela 4. Grupo de CR das amostras de A. cepa expostos à solução de múltiplos fármacos antes 

e após diferentes tratamentos em diferentes concentrações que apresentaram diferença 

significativa após o teste de ANOVA não paramétrica, seguido do teste de comparações 

múltiplas DSCF. 

Amostra A Amostra B p (< 0,05) 

R (50%) SB (25%) 0,04 

S1 (50%) UV-C240 min (100%) 0,041 

S1 (25%) UV-C120 min (25%) 0,04 

S1 (25%) UV-C240 min (100%) 0,04 

S1 (25%) UV-C240 min (50%) 0,039 

S2 (50%) UV-C240 min (100%) 0,041 

S2 (25%) UV-C240 min (100%) 0,047 

Nota: A tabela completa com as diferenças estatísticas testadas utilizando ANOVA não paramétrica  

(Kruskal-Wallis), seguida do teste de comparações múltiplas DSCF pode ser visualizada no Apêndice B. 
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6 CONCLUSÕES 

  

Com base nos resultados e visando a aplicação no tratamento de água, a utilização de uma 

resina de troca iônica para condução de prótons deve ser utilizada com cautela, pois pode 

apresentar influência no sistema eletroquímico dependendo do pH da solução. Principalmente, 

devido a ocorrência de interações eletrostáticas, entre os grupos funcionais da resina e os 

compostos carregados com cargas opostas, ocasionando adsorção. 

A E-H2O2 está diretamente relacionada ao material empregado como cátodo e a densidade 

de corrente elétrica aplicada. Assim, dentre as densidades investigadas, a j de 30 mA cm-2 foi a 

que proporcionou maior acúmulo de H2O2 (35 mg L-1) em menor tempo (15 min), atingindo 

uma maior EC (3,10%) e um CEE de 1240,38 kWh kg-1 durante o processo. Os resultados de 

caracterização do GDE retratam um material hidrofóbico, porém de baixa resistência, levando 

em consideração a perda do material catalítico ao final dos testes experimentais. Isto sugere que 

a durabilidade e estabilidade do material exerceu influência na baixa concentração de H2O2 

acumulada no sistema e na diminuição da E-H2O2 conforme os experimentos foram sendo 

realizados. Assim, materiais que suportem as condições operacionais aplicadas com maior 

estabilidade e durabilidade devem ser investigados, visando uma aplicação prática. 

Comparando os processos de UV-C, E-H2O2 e o processo de E-H2O2/UV-C, o último 

alcançou uma maior degradação e mineralização do ATN, PRED e SMX em 15 min, além da 

formação de ácidos carboxílicos de menor cadeia e passíveis de biodegradação. Os resultados 

indicaram ausência de fitotoxicidade para A. cepa expostas as amostras brutas e tratadas por  

E-H2O2/UV-C, enquanto o processo só por UV-C indicou toxicidade nos diferentes tempos de 

tratamento. Além disso, mesmo com a diminuição da E-H2O2, o processo combinado 

apresentou potencial para aplicação no tratamento de água contendo multicontaminantes.  
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7 SUGESTÕES PARA TRABALHOS FUTUROS 

  

 Levando em consideração os resultados obtidos durante o desenvolvimento deste 

estudo, sugere-se a realização de alguns experimentos como forma de contribuir e dar 

continuidade a essa linha de pesquisa: 

 

- Avaliar a aplicação de outros GDE no sistema de E-H2O2 on-site em célula com membrana e 

resina de troca iônica, visando aumentar a geração de H2O2; 

- Avaliar a influência de outros parâmetros operacionais, como vazão de ar, de água, na  

eletro-geração on-site de H2O2. 

- Avaliar processo E-H2O2 on-site + UV na degradação de múltiplos fármacos em matriz real; 

- Estimar as cinéticas de degradação dos múltiplos fármacos; 

- Identificar os produtos de transformação gerados durante a degradação dos múltiplos fármacos 

por cromatografia líquida acoplada a espectroscopia de massas; 

- Avaliar os efeitos de genotoxicidade em Allium cepa; 

- Avaliar a toxicidade em diferentes organismos-teste. 
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APÊNDICE A 

Tabela 5. Melhores condições experimentais obtidas para geração on-site de H2O2 descritas na literatura. 

Cátodo Condições experimentais UV 

Eficiência de 

corrente 

elétrica (%) 

Energia 

consumida 

(kWh·kg−1) 

Eficiência 

de geração 

de H2O2 

(mg L−1) 

Referência 

Cátodo respirável à base de 

uma malha de aço inoxidável 

Área do cátodo: 120 cm²; j: 10 mA cm-

2; pH: 7; Fluxo de O2: difusão de O2 

ambiente; Eletrólito: Na2SO4 0,05 M; 

Tempo: 60 min. 

- 84,7 - 322 [342] 

Cátodo respirável à base de 

uma malha de aço inoxidável e 

óxido de grafeno reduzido 

termicamente 

Área do cátodo: 7 cm²; j: 40 mA cm-2; 

pH: 7; Fluxo de O2: difusão de ar 

natural; Eletrólito: Na2SO4 0,05 M; 

Tempo: 60 min. 

- 81 - 481 [279] 

GDE 

Área do cátodo: 16cm²; j: 30 mA cm-2; 

pH: não informado; Fluxo de O2: 0,1 L 

min-1; Eletrólito: Resina de troca iônica 

UV 69,8 6,7 780,9 [40] 

GDE 

Área do cátodo: 3 cm²; j: 10 mA cm-2; 

pH: 3; Fluxo de O2: 0,6 L min-1; 

Eletrólito: Na2SO4 0,05 M;  

Tempo: 360 min. 

- 60,5 - 445,59 [43] 

Cátodo respirável à base de 

tecido de carbono com 

catalisador derivado de bambu 

Área do cátodo: 4 cm²; j: 100 mA cm-2; 

pH: 7; Fluxo de O2: difusão de ar 

natural; Eletrólito: Na2SO4 0,05 M 

- 64,2 33,3 813,8 [258]  

Cátodo respirável à base de 

tecido de carbono com 

catalisador derivado de bambu 

natural 

Área do cátodo: 4 cm²; j: 30 mA cm-2; 

pH: 7; Fluxo de O2: difusão de ar 

natural; Eletrólito: Na2SO4  

0,05 M; Tempo: 60 min. 

- 74,1 - 282,1 [273] 
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Cátodo Condições experimentais UV 

Eficiência de 

corrente 

elétrica (%) 

Energia 

consumida 

(kWh·kg−1) 

Eficiência 

de geração 

de H2O2 

(mg L−1) 

Referência 

Cátodo respirável à base de 

tecido de carbono com 

catalisador derivado da casca 

de pitaya 

Área do cátodo: 4 cm²; j: 70 mA cm-2; 

pH: 7; Fluxo de O2:  difusão de ar 

natural;  

Eletrólito: Na2SO4 0,05 M;  

Tempo: 60 min. 

- 71,4 - 633,7 [371] 

GDE à base de tecido de fibra 

de carbono com catalisador 

com catalisador de nanotubo 

de carbono e negro de fumo 

dopado com nitrogênio 

Área do cátodo: 7 cm²; j: 30 mA cm-2; 

pH: 3; Fluxo de O2: 1,5 L min-1; 

Eletrólito: Na2SO4 0,2 M;  

Tempo: 120 min. 

- - - 520,05 [372] 

Carbono mesoporoso 

ordenado suportado por um 

tecido de carbono 

Área do cátodo: 5 cm²; Potencial: 0,5 

V; pH:-; Fluxo de O2: 0; Eletrólito: 

KOH 0,1 M; Tempo: 120 min. 

- 73,6 - 366,9 [373] 

Aerogel de grafeno 

macroporoso 

Área do cátodo: 3 cm²; j: 30 mA cm-2; 

pH: 3; Fluxo de O2: 0,1 L min-1; 

Eletrólito: Na2SO4 0,05 M;  

Tempo: 90 min. 

- 12,6 - 107,6 [39] 

Cátodo respirável híbrido: 

negro de fumo, grafite e 

emulsão de PTFE 

Área do cátodo: 7 cm²; j: 20 mA cm-2; 

pH: 7; Fluxo de O2: difusão de ar 

natural; Eletrólito: Na2SO4  

0,05 M; Tempo: 60 min. 

UV-

C 
55 - 2.044 [203] 

Cátodo respirável super-

hidrofóbico à base de feltro de 

carbono 

Área do cátodo: 5 cm²; j: 60 mA cm-2; 

pH: 7; Fluxo de O2:  difusão de ar 

natural; Eletrólito: Na2SO4 0,05 M; 

Tempo: 60 min. 

- 66,79 19,35 
101,67  mg 

h-1cm-2 [338] 



88 

 

Cátodo Condições experimentais UV 

Eficiência de 

corrente 

elétrica (%) 

Energia 

consumida 

(kWh·kg−1) 

Eficiência 

de geração 

de H2O2 

(mg L−1) 

Referência 

Cátodo respirável à base de 

uma malha de aço inoxidável 

Área do cátodo: 7 cm²; j: 35 mA cm-2; 

pH: 7; O2: 20 kPa; Eletrólito: Na2SO4 

0,05 M; Tempo: 60 min. 

- 89 - 461 [265] 

GDE 

Área do cátodo: 100 cm²; j: 73,6 mA 

cm-2; pH: 3; Fluxo de O2: 10 L min-1; 

Eletrólito: Na2SO4  

0,05 M; Tempo: 30 min. 

Solar 46 0,4 kWh m-3 43 [365] 

Cátodo respirável híbrido: 

negro de fumo, grafite e 

emulsão de PTFE 

Área do cátodo: 7 cm²; j: 25 mA cm-2; 

pH: 7; Fluxo de O2: difusão de ar 

natural; Eletrólito: Na2SO4  

0,05 M Tempo: 60 min. 

- 76 - 3.005 [260] 

Feltro de grafite modificado 

Área do cátodo: 8 cm²; j: 50 mA cm-2; 

pH: 7; Fluxo de O2: fornecido in situ 

pelo ânodo de Ti/MMO; Eletrólito: 

Na2SO4 0,05 M; Tempo: 60 min. 

- - - 45,1 [49] 

Cátodo GDL revestido com 

catalisadores 

Área do cátodo: 4 cm²; j: 120 mA cm-2; 

pH: 7; Fluxo de O2: -; Eletrólito: 

eletrólito sólido poroso;  

Tempo: 100 h. 

- - - 11.000 [35] 

Feltro de grafite ativado 

Área do cátodo: 0,5 cm²; Potencial: -

0,7 V; pH: 1; Fluxo de O2: 0,6 L min-1; 

Eletrólito: Na2SO4 0,05 M;  

Tempo: 60 min. 

- 68 - 472,9 [240] 

Feltro de grafite modificado 

com óxido de cério 

Área do cátodo: 9,4 cm²; j: 50 mA cm-

2; pH: 2; Fluxo de O2: 0,2 L min-1; 

Eletrólito: Na2SO4 0,05 M; Tempo: 

120 min. 

- 75,7 4,8 260,7 [267] 
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Cátodo Condições experimentais UV 

Eficiência de 

corrente 

elétrica (%) 

Energia 

consumida 

(kWh·kg−1) 

Eficiência 

de geração 

de H2O2 

(mg L−1) 

Referência 

Grafite tratado com plasma 

Área do cátodo: 5 cm²; j: 30 mA cm-2; 

pH: 3; Fluxo de O2: Aeração do ar; 

Eletrólito: Na2SO4 0,05 M;  

Tempo: 150 min. 

- - - 4.047,78 [374] 

Feltro de carbono 

Área do cátodo: 50 cm²; j: 15 mA cm-2; 

pH: 6,4; Fluxo de O2: 4,13 g O2 h-1; 

Eletrólito: Na2SO4 0,05 M;  

Tempo: 60 min. 

- 90 - 
9,2 mg h-1 

cm-2 [345] 

GDE 

Área do cátodo: 20 cm²; Potencial: -1,1 

V (vs. Ag/AgCl); pH: alcalino; Fluxo 

de O2: 0,2 bar; Eletrólito: KOH 0,1 M; 

Tempo: 90 min. 

- - 8 3.370 [50] 

GDE 

Área do cátodo: 10 cm²; j: 5 mA cm −2; 

pH: 3,5; Fluxo de O2: 5 L min-1; 

Eletrólito: 7 g L-1 Na2SO4;  

Tempo: 360 min.  

UV-

A e 

solar 

- - 86 [366] 

GDE 

Área do cátodo: 14 cm²; j: 7,1 mA cm-

2; pH: 7; Fluxo de O2: 0,5 L min-1; 

Eletrólito: Na2SO4 0,05 M;  

Tempo: 180 min. 

- 59,4 8,6 566 [332] 

Grafite 

Área do cátodo: 5 cm²; j: 2 mA cm-2; 

pH: 3; Fluxo de O2: 0,35 L min-1; 

Eletrólito: Na2SO4 0,035 M 

- 8 - 204 mg [257] 

GDE 

Área do cátodo: 20 cm²; Potencial: -

2,25 V; pH: 1; Fluxo de O2: 0,2 bar; 

Eletrólito: H2SO4 0,1 M;  

Tempo: 120 min. 

- - 22,1 414 [48] 
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Cátodo Condições experimentais UV 

Eficiência de 

corrente 

elétrica (%) 

Energia 

consumida 

(kWh·kg−1) 

Eficiência 

de geração 

de H2O2 

(mg L−1) 

Referência 

GDE à base de malha de aço 

inoxidável 

Área do cátodo: 4 cm²; j: 20 mA cm-2 ; 

pH: 3; Fluxo de O2: 2 L min-1; 

Eletrólito: Na2SO4 0,05 M;  

Tempo: 150 min. 

- 92,7 - 58,9 [331] 

GDE modificado 

Área do cátodo: 19 cm²; Potencial: -0,6 

V pH: 1; Fluxo de O2: 0,16 bar; 

Eletrólito: H2SO4 0,1 M + K2SO4  

0,1 M; Tempo: 60 min. 

- - 325,2 850 [278] 

Cátodo de carbono misto 

Área do cátodo: 2 cm²; Potencial: -0,3 

V ; pH: 7; Fluxo de O2: -; Eletrólito: 

eletrólito sólido poroso; Tempo: 6 h. 

- 25 - 8% de peso [57] 

GDE baseado em malha de 

níquel 

Área do cátodo: 6,15 cm²; j: 30 mA 

cm-2 ; pH: 3; Fluxo de O2: 1,2 L min-1; 

Eletrólito: Na2SO4 0,05 M;  

Tempo: 60 min. 

- 53 - 329,94 mg [375] 
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APÊNDICE B 

Tabela 6. Resultados da análise estatística utilizando ANOVA não paramétrica de um fator 

(Kruskal-Wallis), seguida do teste de comparações múltiplas DSCF entre os grupos de amostras 

A e B para os resultados de CR de A. cepa. 

Amostra A Amostra B p 

Controle R - 100% 0,891 

Controle R - 50% 0,982 

Controle R - 25% 1 

Controle SB - 100% 0,993 

Controle SB - 50% 0,313 

Controle SB - 25% 0,4 

Controle S1 - 100% 0,893 

Controle S1 - 50% 1 

Controle S1 - 25% 1 

Controle S2 - 100% 0,995 

Controle S2 - 50% 1 

Controle S2 - 25% 1 

Controle UV-C120min - 100% 0,233 

Controle UV-C120min - 50% 0,062 

Controle UV-C120min - 25% 0,041* 

Controle UV-C240min - 100% 0,041* 

Controle UV-C240min - 50% 0,04* 

Controle UV-C240min - 25% 0,608 

R - 100% R - 50% 0,371 

R - 100% R - 25% 0,982 

R - 100% SB - 100% 0,997 

R - 100% SB - 50% 1 

R - 100% SB - 25% 1 

R - 100% S1 - 100% 0,998 

R - 100% S1 - 50% 0,645 

R - 100% S1 - 25% 0,969 

R - 100% S2 - 100% 0,995 

R - 100% S2 - 50% 0,872 

R - 100% S2 - 25% 0,437 

R - 50% R - 25% 0,362 

R - 50% SB - 100% 0,711 



92 

Amostra A Amostra B p 

R - 50% SB - 50% 0,119 

R - 50% SB - 25% 0,04* 

R - 50% S1 - 100% 0,082 

R - 50% S1 - 50% 1 

R - 50% S1 - 25% 0,364 

R - 50% S2 - 100% 0,995 

R - 50% S2 - 50% 0,998 

R - 50% S2 - 25% 1 

R - 25% SB - 100% 1 

R - 25% SB - 50% 0,374 

R - 25% SB - 25% 0,375 

R - 25% S1 - 100% 0,939 

R - 25% S1 - 50% 1 

R - 25% S1 - 25% 1 

R - 25% S2 - 100% 1 

R - 25% S2 - 50% 1 

R - 25% S2 - 25% 0,987 

SB - 100% SB - 50% 0,987 

SB - 100% SB - 25% 1 

SB - 100% S1 - 100% 1 

SB - 100% S1 - 50% 0,995 

SB - 100% S1 - 25% 1 

SB - 100% S2 - 100% 1 

SB - 100% S2 - 50% 1 

SB - 100% S2 - 25% 0,987 

SB - 100% UV-C120min - 100% 0,68 

SB - 100% UV-C120min - 50% 0,287 

SB - 100% UV-C120min - 25% 0,407 

SB - 100% UV-C240min - 100% 0,236 

SB - 100% UV-C240min - 50% 0,254 

SB - 100% UV-C240min - 25% 1 

SB - 50% SB - 25% 1 

SB - 50% S1 - 100% 0,951 

SB - 50% S1 - 50% 0,344 
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Amostra A Amostra B p 

SB - 50% S1 - 25% 0,677 

SB - 50% S2 - 100% 1 

SB - 50% S2 - 50% 0,541 

SB - 50% S2 - 25% 0,287 

SB - 50% UV-C120min - 100% 0,982 

SB - 50% UV-C120min - 50% 0,676 

SB - 50% UV-C120min - 25% 1 

SB - 50% UV-C240min - 100% 0,987 

SB - 50% UV-C240min - 50% 0,92 

SB - 50% UV-C240min - 25% 0,999 

SB - 25% S1 - 100% 1 

SB - 25% S1 - 50% 0,642 

SB - 25% S1 - 25% 0,739 

SB - 25% S2 - 100% 1 

SB - 25% S2 - 50% 0,909 

SB - 25% S2 - 25% 0,439 

SB - 25% UV-C120min - 100% 0,939 

SB - 25% UV-C120min - 50% 0,538 

SB - 25% UV-C120min - 25% 0,91 

SB - 25% UV-C240min - 100% 0,575 

SB - 25% UV-C240min - 50% 0,602 

SB - 25% UV-C240min - 25% 1 

S1 - 100% S1 - 50% 0,962 

S1 - 100% S1 - 25% 0,997 

S1 - 100% S2 - 100% 1 

S1 - 100% S2 - 50% 0,999 

S1 - 100% S2 - 25% 0,68 

S1 - 100% UV-C120min - 100% 0,773 

S1 - 100% UV-C120min - 50% 0,121 

S1 - 100% UV-C120min - 25% 0,236 

S1 - 100% UV-C240min - 100% 0,107 

S1 - 100% UV-C240min - 50% 0,081 

S1 - 100% UV-C240min - 25% 1 

S1 - 50% S1 - 25% 1 
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Amostra A Amostra B p 

S1 - 50% S2 - 100% 0,952 

S1 - 50% S2 - 50% 1 

S1 - 50% S2 - 25% 1 

S1 - 50% UV-C120min - 100% 0,258 

S1 - 50% UV-C120min - 50% 0,072 

S1 - 50% UV-C120min - 25% 0,072 

S1 - 50% UV-C240min - 100% 0,041* 

S1 - 50% UV-C240min - 50% 0,071 

S1 - 50% UV-C240min - 25% 0,675 

S1 - 25% S2 - 100% 1 

S1 - 25% S2 - 50% 1 

S1 - 25% S2 - 25% 0,976 

S1 - 25% UV-C120min - 100% 0,286 

S1 - 25% UV-C120min - 50% 0,092 

S1 - 25% UV-C120min - 25% 0,04* 

S1 - 25% UV-C240min - 100% 0,04* 

S1 - 25% UV-C240min - 50% 0,039* 

S1 - 25% UV-C240min - 25% 0,825 

S2- 100% S2 - 50% 1 

S2- 100% S2 - 25% 0,999 

S2- 100% UV-C120min - 100% 0,893 

S2- 100% UV-C120min - 50% 0,577 

S2- 100% UV-C120min - 25% 0,892 

S2- 100% UV-C240min - 100% 0,441 

S2- 100% UV-C240min - 50% 0,642 

S2- 100% UV-C240min - 25% 1 

S2 - 50% S2 - 25% 1 

S2 - 50% UV-C120min - 100% 0,371 

S2 - 50% UV-C120min - 50% 0,093 

S2 - 50% UV-C120min - 25% 0,082 

S2 - 50% UV-C240min - 100% 0,041* 

S2 - 50% UV-C240min - 50% 0,08 

S2 - 50% UV-C240min - 25% 0,87 

S2 - 25% UV-C120min - 100% 0,153 
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Amostra A Amostra B p 

S2 - 25% UV-C120min - 50% 0,072 

S2 - 25% UV-C120min - 25% 0,063 

S2 - 25% UV-C240min - 100% 0,047* 

S2 - 25% UV-C240min - 50% 0,053 

S2 - 25% UV-C240min - 25% 0,474 

UV-C120min - 100% UV-C120min - 50% 1 

UV-C120min - 100% UV-C120min - 25% 0,999 

UV-C120min - 100% UV-C240min - 100% 1 

UV-C120min - 100% UV-C240min - 50% 1 

UV-C120min - 100% UV-C240min - 25% 0,926 

UV-C120min - 50% UV-C120min - 25% 0,798 

UV-C120min - 50% UV-C240min - 100% 1 

UV-C120min - 50% UV-C240min - 50% 1 

UV-C120min - 50% UV-C240min - 25% 0,191 

UV-C120min - 25% UV-C240min - 100% 0,999 

UV-C120min - 25% UV-C240min - 50% 0,949 

UV-C120min - 25% UV-C240min - 25% 0,773 

UV-C240min - 100% UV-C240min - 50% 1 

UV-C240min - 100% UV-C240min - 25% 0,286 

UV-C240min - 50% UV-C240min - 25% 0,207 

Nota: *Valores que possuem diferença estatística significativa (p < 0,05) em comparação ao grupo 

controle. SB: solução bruta de 5 mg L-1 dos múltiplos fármacos; R: água deionizada recirculada pela 

resina de troca iônica. UV-C: fotólise direta. S1: Sistema de Eletro-geração de H2O2 nas condições 

de vazão de água de 50 L h-1, vazão de ar de 5 L min-1, j: 30 mA cm-2. S2: Sistema combinado de 

eletro-geração de H2O2 nas mesmas condições citadas anteriormente e radiação UV-C.  
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