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RESUMO 

O crescimento populacional e a industrialização têm levado a uma contaminação cada 

vez maior dos recursos hídricos por vários tipos de contaminantes, como os fármacos. Dentre 

as classes de fármacos, os antirretrovirais lamivudina e zidovudina, destacam-se em virtude 

do perigo que causam ao meio ambiente. Logo, faz-se necessário propor tratamentos como os 

processos oxidativos avançados (POA) para degradar estes compostos. Para tal, foi projetado 

e construído um reator de bancada com radiação combinada (UV-C, UV-A e sunlight), com 

custos totais de R$ 1.736,58, e custo operacional de R$ 0,39 por hora.  Essa mistura de 

fármacos foi tratada frente aos POA de fotoperoxidação (FP), foto-Fenton (FF) e 

posteriormente por fotocatálise heterogênea, em meio aquoso (MA) e efluente sintético (ES), 

sendo analisados via espectrofotometria de ultravioleta/visível. Para os POA homogêneos os 

ensaios em meio aquoso não demostraram degradação destes contaminantes sob as irradiações 

UV-A e sunlight. Nos ensaios com irradiação combinada só foram obtidas degradações nos 

POA envolvendo radiação UV-C, que conduziu aos melhores resultados quando aplicada 

isoladamente. As melhores condições operacionais do processo foram obtidas para [H2O2] de 

600 mg‧L-1 e [Fe], quando aplicável, de 0,5 mg‧L-1, as quais também foram usadas para 

degradar o ES. Para tal, não foi observada diferença significativa na degradação dos fármacos 

após 180 min para os POA FP e FF nas duas matrizes estudadas, sendo obtidas degradações 

médias de 90,53 e 89,32% para MA e de 88,69 e 85,79% para ES, respectivamente. A 

variação da altura dentro do reator também foi estudada (12 e 36 cm de distância para luz), 

não sendo verificada influência desse parâmetro após 180 min de tratamento. Os ensaios para 

fotocatálise heterogênea foram realizados com placas de latão calcinadas a 500°C e recobertas 

com os dois tipos de TiO2 ((A) e (B)), tendo mostrado uma maior eficiência para as placas 

recobertas com razão de 0,6 mg.cm-2, e sob irradiação UV-C, atingindo uma degradação 

respectiva de 70,83% e 60,40% em MA e de 37,81% e 37,29% em ES, após 300 min. Nas 

melhores condições operacionais encontradas para as duas matrizes foi realizado um estudo 

cinético para os três POA. Observou-se que para os processos homogêneos os modelos 

cinéticos de Chan e Chu e He et al. , se adequaram bem, com coeficientes de regressão linear 

(R2) > 0,93. Além disso, constatou-se que o processo FF apresenta uma maior taxa de 

degradação tanto em MA quanto em ES, com taxa de decaimento maior nos primeiros 60 min 

de tratamento. Verificou-se ainda que as capacidades oxidativas para ambos os POA 

estudados são semelhantes, com degradações entre 88,8 e 92,5% após 180 min. Já para a 

fotocatálise heterogênea, o modelo de pseudo-primeira ordem de adequou bem, com (R2) ≥ 

0,97. A eficiência dos POA também foi determinada via cromatografia líquida de alta 



 
 

eficiência, obtendo-se degradações maiores que 96% para os processos homogêneos e na 

faixa de 75% para a fotocatálise heterogênea em MA para o TiO2 (A) e de 66% para o TiO2 

(B). Para o ES foram encontradas degradações na faixa de 42% para o TiO2 (A) e de 38% 

para o TiO2 (B). Ensaios com efluente farmacêutico dopado com os fármacos atingiram uma 

degradação > 90% após 480 min de tratamento com o processo FF e adição extra de ferro. 

Testes de toxicidade envolvendo a aplicação de sementes de alface, cenoura e tomate foram 

realizados. Estes mostraram uma inibição do crescimento das três sementes para as soluções 

submetidas aos POA, para a MA e o ES. Tal comportamento não foi verificado para as 

soluções iniciais, indicando que os intermediários formados durante os POA podem ser mais 

tóxicos. Para o efluente farmacêutico foi verificado um favorecimento ao crescimento das 

sementes, graças a riqueza de nutrientes no meio, mesmo após aplicação dos POA.  

Palavras-chave: irradiação combinada; Lamivudina; modelagem cinética; POA; toxicidade; 

Zidovudina. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 

ABSTRACT 

Population growth and industrialization have led to an increasing contamination of 

these water resources by various types of contaminants, such as pharmaceuticals. Among the 

classes of pharmaceuticals, antiretrovirals, such as lamivudine and zidovudine, stand out due 

to the danger they cause to the environment. Therefore, it is necessary to propose treatments 

such as the advanced oxidation processes (AOPs) to degrade these compounds. To this end, a 

bench with combined radiation (UV-C, UV-A and sunlight) was design and built, with total 

costs of R$ 1,736.58 and an operating cost of R$ 0.39 per hour. This mixture of drugs was 

treated against the photoperoxidation (FP) and photo-Fenton (FF) AOPs, in aqueous medium 

(MA) and synthetic effluent (ES), being analyzed via ultraviolet/visible spectrophotometry. 

The tests in aqueous medium did not show degradation of these contaminants under UV-A 

and sunlight irradiations. In tests with combined irradiation, degradations were only obtained 

in the AOPs involving UV-C radiation, which led to the best results when applied alone. The 

best operating conditions were obtained for [H2O2] of 600 mg‧L-1 and [Fe], when applied, of 

0.5 mg‧L-1, which were also used to degrade ES. For this, no significant difference was 

observed in the pharmaceutical degradation after 180 min for the FP and FF AOPs, in the two 

matrices studied, with mean degradations of 90.53 and 89.32% in MA and 89.69 and 85.79 in 

ES, respectively. The height variation inside the reactor was also studied (12 and 36 cm of 

distance to light), with no influence of this parameter being verified after 180 min of 

treatment. The heterogeneous photocatalysis assays were performed with brass plates calcined 

at 500°C and coated with both types of TiO2 ((A) and (B)), having shown greater efficiency 

for coated plates with a ratio of 0.6 mg‧cm-2, and under UV-C irradiation, reaching a 

respective degradation of 70.83% and 60.40% in MA and 37.81% and 37.29% in ES, after 

300 min. In the best operational conditions found for the two matrices, a kinetic study was 

carried out for the three AOPs. It was observed that for the homogeneous processes the 

kinetic models of Chan and Chu and He et al. , fitted well, with linear regression coefficients 

(R2) > 0.93. Furthermore, it was found that the FF process has a higher rate of degradation in 

both MA and ES, with a higher decay rate in the first 60 min of treatment. It was also verified 

that the oxidative capacities for both studied AOPs are similar, with degradations between 

88.8 and 92.5% after 180 min. As for heterogeneous photocatalysis, the pseudo-first order 

model was well suited, with (R2) ≥ 0.97. The efficiency of the AOPs was also determined by 

high performance liquid chromatography, obtaining degradations greater than 96% for the 

homogeneous processes and in the range of 75% for the heterogeneous photocatalysis in MA 

for TiO2 (A) and 66% for the TiO2 (B). For ES, were found degradations in the range of 42% 



 
 

for TiO2 (A) and 38% for TiO2 (B). Assays with pharmaceutical effluent doped with drugs 

reached a degradation > 90% after 480 min of treatment with the FF process and extra iron 

addition. Toxicity tests involving the application of lettuce, carrot and tomato seeds were 

performed. These showed an inhibition of the growth of the three seeds for the solutions 

submitted to the AOP, for the MA and the ES. Such behavior was not verified for the initial 

solutions, indicating that the intermediates formed during the AOP may be more toxic. For the 

pharmaceutical effluent, it was verified a favor to the growth of the seeds, thanks to the 

richness of nutrients in the medium, even after application of the AOP. 

 

Keywords: AOP; combined irradiation; Lamivudine; kinetic modeling; toxicity. Zidovudine. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

Os recursos naturais e o meio ambiente, em conjunto, sustentam os ecossistemas locas, 

regionais e globais e são essenciais para a subsistência humana e o contínuo crescimento 

econômico (BAO; WANG; SUN, 2022). No entanto, o crescimento populacional desenfreado 

tem gerado uma exaustão dos recursos naturais, causando um impacto negativo progressivo 

sobre o meio ambiente. Associado a este problema está o aumento constante da 

industrialização, extraindo e produzindo quantidades cada vez maiores de compostos naturais 

e sintéticos a fim de atender as necessidades da sociedade moderna, gerando também 

emissões e resíduos que degradam a qualidade ambiental (MANOLI et al.  2019; 

PAPAIOANNOU et al.  2020). Dentre estes compostos destacam-se os pesticidas e produtos 

farmacêuticos, devido sua ampla produção, distribuição e utilização, abrangendo milhões de 

toneladas todos os dias (COORS et al.  2018; KUMWIMBA et al.  2018; TANG et al. 2021).

 Os produtos farmacêuticos englobam um grande grupo de produtos medicinais ativos, 

utilizados por razões de saúde ou estéticas e que se destinam a evocar uma resposta biológica 

ou fisiológica no alvo de uso, sendo necessários para a recuperação da saúde humana e animal 

(KLAVARIOTI et al.  2009; BALAKRISHNA et al.  2017; MACKULAK et al.  2019; 

BAVUMIRAGIRA; GE; YIN, 2022). A partir da década de 1970 foram iniciadas as primeiras 

pesquisas visando a identificação de resíduos destes compostos presentes em águas residuais 

(LIMA et al.  2014; BOTERO-COY et al.  2018). 

O crescente uso dos fármacos tem gerado cada vez mais preocupação, tendo em vista a 

variedade de rotas existentes para que estes compostos atinjam os corpos receptores 

(FERNÁNDEZ-LÓPEZ; GARCÍA; SÁNCHEZ-LOZANO, 2021). As rotas vão desde a não 

completa metabolização, após uso, e excreção via urina e fezes, até as águas residuárias das 

estações de tratamento de efluentes (ETE) e descarte inadequado de medicamentos vencidos 

ou não utilizados (ZHOU et al.  2016; DUAN et al. 2022). Dentre os efluentes merecem 

destaque os oriundos de indústrias farmacêuticas e que não recebem um tratamento adequado 

para os medicamentos (MADIKIZELA; NCUBE; CHIMUKA, 2020). 

O descarte contínuo de produtos farmacêuticos no meio ambiente pode causar efeitos 

prejudiciais indesejados sobre a fauna e flora, tais como, toxicidade, genotoxicidade, 

perturbação endócrina em animais, geração de bactérias patogênicas resistentes, além de 

alterações em aspectos de crescimento, comportamento e reprodução de diferentes espécies 

(AQUINO; BRANDT; CHERNICHARO, 2013; KALLIORA et al.  2018; DUARTE et al. 

2022; MACULEWICZ et al. 2022).  
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O problema se intensifica, pois diferentemente de outros poluentes orgânicos, os 

contaminantes farmacêuticos são liberados no meio ambiente constantemente. Isso porque 

suas fontes atuam ininterruptamente de forma que esses contaminantes possuem a tendência 

de serem observados em maior concentração na natureza ao longo dos anos (PAÍGA et al.  

2014; CHRISTOU et al.  2017; EBELE et al.  2017).  

Neste contexto, a presença de medicamentos antirretrovirais em águas residuais e 

superficiciais tem sido um foco crescente de pesquisas, tendo em vista que seu uso se difundiu 

por todo mundo devido a eficácia no tratamento do vírus da imunodeficiância humana (HIV). 

Os antirretrovirais mais comumente utilizados são a lamivudina, a zidovudina, a estavudina, o 

abacavir, a nevirapina, o efavirenz e o tenofovir (RUSSO et al.  2018a; TOMPA et al. 2021; 

ADEOLA; FORBES, 2022). 

A disposição inadequada desses compostos pode apresentar um grande risco para 

saúde humana através do consumo a longo prazo de água contaminada (CARMALIM; LIMA, 

2018; LAN et al. 2020; CHEN et al. 2021). Sabendo-se disso, faz-se necessário avaliar a 

eficiência de outros tipos de técnicas/tratamentos que atuem como alternativa ou em adição 

aos convencionais. Esses, por sua vez devem agir tornando possível degradar de forma 

eficiente os contaminantes farmacêuticos, aumentando a capacidade de remoção completa dos 

mesmos nas estações de tratamento de efluentes (BOTTONI; CAROLI; CARACCIOLO, 

2010; MANOLI et al.  2019; LOPEZ et al. 2022). 

Dentre as possíveis técnicas a serem empregadas para degradar os poluentes orgânicos 

persistentes (POP) do solo e da água estão os processos oxidativos avançados (POA). Os 

POA vem sendo utilizados como um eficiente tratamento terciário para remoção de 

contaminantes orgânicos e inorgânicos, bem como, para melhorar a biodegradabilidade de 

águas residuais (JIMÉNEZ et al.  2020; LING et al.  2020). Esses processos são baseados na 

geração e aplicação de radicais hidroxilas, caracterizados por serem não-seletivos e altamente 

reativos, que agem oxidando compostos orgânicos complexos, convertendo-os em dióxido de 

carbono, água e sais minerais, sendo eficientes na completa degradação de contaminantes 

farmacêuticos (BRANDT et al.  2017; MIRZAEI et al.  2017; TAOUFIK et al. 2021; 

ALBORNOZ; SOROKA; SILVA, 2021). 

 Diferentes tipos de POA vêm sendo utilizados no tratamento de água e efluentes. 

Merecem destaque àqueles que ocorrem na presença de luz (fotolíticos), dada sua 

aplicabilidade para tratar os POP. Dentre os POA fotolíticos encontram-se: fotoperoxidação e 

foto-Fenton (homogêneos) e a fotocatálise heterogênea  (heterogêneo) (MICHAEL; 
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FRONTISTIS; FATTA-KASSINOS, 2013; LOFRANO et al.  2017; RUSSO et al.  2018a; 

KOWALSKA et al.  2020; SARAVANAN et al. 2022). 

 A partir da análise da literatura não foram encontradas pesquisas que avaliassem a 

degradação dos fármacos lamivudina e zidovudina, em conjunto, utilizando processos 

oxidativos avançados aplicados para diferentes matrizes líquidas de trabalho, além da 

avaliação cinética e análise de toxicidade do sistema.  Sendo assim, o presente trabalho teve 

por objetivo degradar os fármacos lamivudina e zidovudina presentes em soluções aquosas, 

efluente sintético e efluente farmacêutico, empregando processos oxidativos avançados 

homogêneos e heterogêneos em um reator fotolítico de bancada. Visando atender esse 

objetivo foram delineados os seguintes objetivos específicos:  

• Construir reator fotolítico de bancada empregando diferentes fontes de radiação 

luminosa; 

• Avaliar as diferentes radiações (individualmente e combinadas) para os processos 

oxidativos avançados (POA) de fotoperoxidação e foto-Fenton para solução aquosa da 

mistura dos fármacos em estudo; 

• Identificar as melhores condições operacionais, avaliando as variáveis concentração de 

H2O2 e concentração de ferro, quando aplicável, de modo a obter uma maior eficiência 

dos POA; 

• Determinar e aplicar as melhores condições operacionais obtidas para o meio aquoso 

para promover a degradação da mistura dos fármacos presente em efluente sintético; 

• Determinar os custos associados ao reator fotolítico de bancada (projeto, construção e 

operação); 

• Realizar estudo cinético para os dois POA nas duas matrizes contendo a mistura de 

fármacos em estudo (meio aquoso e efluente sintético), através de acompanhamento 

via espectrofotometria de ultravioleta/visível e CLAE. 

• Aplicar diferentes modelos cinéticos e determinar qual deles melhor representa os 

dados experimentais; 

• Empregar fotocatálise heterogênea para promover a degradação da mistura dos 

fármacos lamivudina e zidovudina utilizando placas de latão tratadas termicamente e 

recobertas com dois tipos de TiO2 como fotocatalisador; 

• Caracterizar os fotocatalisadores empregados utilizando as técnicas de espectroscopia 

no infravermelho por transformada de Fourier (FT-IR), difratometria de raios X 
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(DRX) e adsorção/dessorção de N2 para os dióxidos de titânio e de microscopia 

eletrônica de varredura (MEV), assim como o DRX para as placas de latão; 

• Realizar estudo cinético para a fotocatálise heterogênea e avaliar a aplicação do 

modelo de pseudo-primeira ordem; 

• Estudar o efeito de ecotoxicidade das duas matrizes em estudo antes e após submissão 

aos POA frente a sementes (alface, cenoura e tomate); 

• Caracterizar efluente de uma indústria farmacêutica em termos de: demanda 

bioquímica de oxigênio (DBO), demanda química de oxigênio (DQO), pH, turbidez, 

condutividade, série de sólidos, cloretos e metais pesados (cádmio, níquel, cobalto, 

cobre, manganês e ferro). 

• Avaliar a eficiência dos POA homogêneos e heterogêneo para tratar um efluente 

farmacêutico; 

• Estudar o efeito da ecotoxicidade utilizando os ensaios com sementes para o efluente 

farmacêutico. 
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2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

Água com qualidade adequada para consumo e facilmente disponível é um bem 

fundamental à vida, estando relacionada com a formação e equilíbrio dos ecossistemas e com 

a manutenção da biodiversidade, além de ser fator crucial no desenvolvimento humano e 

econômico. Dessa forma, torna-se essencial o estudo e a promoção de ações e políticas 

públicas e privadas relevantes, e com foco ambiental, para a manutenção da disponibilidade 

de água de qualidade para as gerações atuais e futuras (AHUJA, 2014; WANG et al.  2017; 

ZHANG et al. 2022). 

A preservação de recursos hídricos, em especial suprimentos adequados de água 

potável, é essencial na formação, desenvolvimento e modernização de assentamentos 

humanos (HERRERA; GARCIA-BERTRAND, 2018). Essa preocupação vem aumentando 

com o constante crescimento da população e industrialização mundial, que tem gerado uma 

urgência na disponibilização de recursos hídricos de qualidade, devido à superexploração dos 

mesmos e a contaminação por fontes pontuais e difusas com variados resíduos domésticos, 

agrícolas e industriais (LI; LIU, 2019; CASILLAS-GARCÍA et al. 2021). Esses fatores 

somados a estimativa de que mais de 80% da água residual global seja liberada no meio 

ambiente sem o devido tratamento prévio, têm levado pesquisadores e profissionais da área a 

serem mais criteriosos quanto a segurança e aos padrões de monitoramento necessários para 

garantir a qualidade dos sistemas aquáticos naturais (CRITTENDEN et al.  2012; HAKIM et 

al.  2020). 

Dentre os variados compostos e produtos persistentes estão os fármacos, cuja presença 

no meio ambiente tem gerado cada vez mais preocupação.  Esta é ainda maior no que diz 

respeito aos atributos da água, uma vez que podem ocasionar contaminações hídricas, 

impossibilitando o uso da água para o consumo humano além do risco da ocorrência de 

problemas ecológicos relacionados à fauna e flora (RODRIGUEZ-NARVAEZ et al.  2017; 

LI; LIU, 2019).  

Os produtos farmacêuticos têm sido cada vez mais utilizados, com previsão dos custos 

globais associados à compra de medicamentos ultrapassar a marca de 1 trilhão de dólares até 

o ano de 2026. Somando esse fato com a expectativa de crescimento constante do setor 

farmacêutico, de 6,4% ao ano no mesmo período, mesmo após as perdas ocorridas no biênio 

2020-2021 devido a pandemia de COVID-19, é evidente a necessidade de se ter um cuidado 

cada vez maior com a presença e detecção desses compostos em diferentes matrizes aquáticas 

(EVALUATE PHARMA, 2021). 
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2.1 INDÚSTRIA FARMACÊUTICA 

 

 A indústria farmacêutica engloba as empresas responsáveis pelo desenvolvimento, 

produção e comercialização de medicamentos para uso humano e veterinário. É um ramo do 

mercado global bem diversificado, competitivo, de importância e grandeza indiscutíveis. O 

último relatório da Administração Internacional de Comércio (International Trade 

Administration (ITA-US)), subsidiária do departamento de comércio dos Estados Unidos da 

América (EUA), indicou que o setor ultrapassou a marca de 1 trilhão de dólares em valor de 

mercado global desde 2014.  Tendo se consolidado como uma parte fundamental da economia 

de vários países (ITA-US, 2016).  

Esse setor industrial se destaca como um dos maiores geradores de efluentes líquidos 

no cenário mundial, em virtude da grande quantidade de água limpa consumida nos processos 

de produção de medicamentos (CHANGOTRA; RAJPUT; DHIR, 2019). Estimar a 

quantidade diária de efluentes líquidos gerados por unidades de produção de produtos 

farmacêuticos é um trabalho difícil, em virtude da heterogeneidade do setor e da grande 

quantidade de compostos farmacêuticos existentes. Porém, a Agência de Proteção Ambiental 

Americana (United States Environmental Protection Agency - USEPA) em um relatório de 

1997, reconfirmado em 2005, de título Profile of the pharmaceutical industry (perfil da 

indústria farmacêutica) estimou que uma determinada unidade de fabricação farmacêutica 

pode atingir uma geração diária de efluentes líquidos da ordem de 10 bilhões de litros 

(USEPA, 2005). 

A quantidade de resíduos gerados durante a fabricação de produtos farmacêuticos, 

pode ser melhor visualizada quando se analisa dados de produção de indústrias do ramo. Um 

exemplo é a Hoffmann-La Roche, companhia farmacêutica suíça, considerada como a terceira 

maior do mundo, que entre os anos de 2014 e 2017 produziu mais de 92 mil toneladas de 

efluentes farmacêuticos, com uma média de 23 mil toneladas de produto por ano (ROCHE, 

2017). 

Os efluentes gerados por essas indústrias podem variar consideravelmente, tendo em 

vista que, atualmente, mais de 50 mil diferentes tipos de produtos farmacêuticos são 

produzidos industrialmente (XU et al. 2022). De uma maneira geral, os efluentes são 

constituídos de produtos químicos como desinfetantes e agentes de limpeza, solventes 

utilizados para extrair compostos ativos de fontes naturais, resquícios biológicos de 

fermentação, reagentes farmacologicamente ativos, compostos orgânicos recalcitrantes, bem 
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como sais. A presença desses compostos faz com que as águas residuais possuam uma 

natureza complexa (NRDC, 2009; LING et al. 2020).  

O grande volume de produção, associado à complexidade desses efluentes faz com 

que a atividade de produção farmacêutica seja classificada como de categoria vermelha, 

categorização desenvolvida pelo Ministério do meio ambiente, florestas e mudanças 

climáticas (MoEFCC) da Índia. Essa classificação é dada tendo em vista a observação de 

características como altas demandas químicas de oxigênio (DQO) e baixas demandas 

bioquímicas de oxigênio (DBO), alto teor de sólidos e presença de metais pesados. Essa 

composição variada dos efluentes é oriunda e dependente do tipo de fármaco que é produzido, 

das operações unitárias envolvidas e das matérias-primas utilizadas no processo; podendo 

gerar águas residuárias tóxicas, de baixa biodegradabilidade e que afetam o meio ambiente se 

não adequadamente tratadas (RANA et al. 2017; SHI; LEONG; NG, 2017; HU et al.  2017; 

CHANGOTRA; RAJPUT; DHIR, 2019; LIU et al. 2021). 

Essa baixa biodegradabilidade associada com a produção e uso cada vez maior de 

fármacos pela sociedade torna necessário o desenvolvimento de tecnologias e metodologias 

capazes de identificar e quantificar a presenças desses compostos em conjunto com a 

aplicação de processos de tratamento capazes de degradá-los (LEFEBVRE et al.  2014; 

PEAKE et al.  2016; MANOLI et al.  2019). Além da implementação de leis que garantam o 

monitoramento e proteção dos recursos hídricos e ecossistemas frente a presença de 

contaminantes farmacêuticos (LÓPEZ-VINENT et al.  2020). 

 

2.2 FÁRMACOS 

 

 Os fármacos compreendem uma grande classe de compostos biologicamente ativos e 

complexos, orgânicos e inorgânicos, cujo projeto, desenvolvimento e design tem o objetivo de 

causar efeitos fisiológicos específicos em organismos alvo. Além disso, caracterizam-se por 

serem lipofílicos e apresentar variada solubilidade em água (GAW; BROOKS, 2016; 

BOXALL; KOOKANA, 2018; BRANCHET et al. 2021). 

 A administração desses produtos pode ser feita de forma parenteral (injeções e 

infusões), internamente (administração oral) e topicamente (inalação e aplicação na pele). 

Após o uso ou ingestão, os princípios ativos são absorvidos pelo organismo, distribuídos e 

parcialmente metabolizados pelo corpo e por fim excretados na urina e nas fezes 

(MOHAPATRA et al. 2019; HAYES; WANG; DIXON, 2020). Após a excreção, a parte não 

metabolizada desses compostos atingem as redes de coleta de esgoto e ETE, onde seu destino 
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depende de suas propriedades físico-químicas, como afinidade por sorção e 

biodegradabilidade. No geral, os tratamentos convencionais presentes nas ETE são pouco 

eficientes na completa remoção desses contaminantes (CHOWDHURY et al. 2020). 

Dessa forma, apenas uma pequena parte desses poluentes é absorvida pelos lodos 

presentes nas ETE, mas a grande maioria passa pela estação sem sofrer alteração ou remoção 

completa do efluente. Além dos fármacos consumidos e excretados, uma parte relevante da 

contaminação por produtos farmacêuticos é proveniente do descarte incorreto em pias e vasos 

sanitários, gerando múltiplas rotas de contaminação, o que aumenta de forma considerável a 

concentração destes contaminantes no meio ambiente (KERMIA; FOURIAL-DJEBBAR; 

TRARI, 2016; KLATTE, 2017; MAHJOUB; CHMENGUI, 2021). 

 O nível de contaminação por compostos farmacêuticos está diretamente relacionado à 

sua presença e contínua liberação no meio ambiente (MANDARIC et al.  2019). Essa difere 

entre as variadas classes de fármacos em função do uso e descarte pela sociedade em geral, 

onde as classes mais consumidas são: antibióticos, antidepressivos, antipsicóticos, anti-

inflamatórios, reguladores lipídicos, drogas de combate ao câncer, análogos de insulina, 

antiparasitários, antiepiléticos e antirretrovirais (IWW; UBA, 2016; HONG et al. 2021; 

TKACZYK et al. 2021; XIANG et al. 2021). 

 

2.2.1 Antirretrovirais 

 

 A classe dos antirretrovirais abrange fármacos que são utilizados no tratamento de 

gripe, herpes, hepatite e principalmente o vírus da imunodeficiência humana do tipo 1 (HIV-

1) (ZHOU et al.  2016; NCUBE et al.  2018). Em virtude de sua aplicação e eficácia no 

tratamento do HIV, desde que os antirretrovirais foram introduzidos no mercado no início dos 

anos 1990, seu uso cresceu rapidamente ao redor do mundo, culminando na aprovação geral e 

comercialização desses na União Europeia desde 2013 (CAMPONESCHI et al.  2013; 

RWAGITINYWA et al.  2018). 

Os fármacos que se destacam como mais utilizados na classe dos antirretrovirais são o 

abacavir, a nevirapina, a estavudina, o efavirenz, o tenofovir, a lamivudina e a zidovudina. Os 

dois últimos são administrados como uma terapia combinada a fim de aumentar a eficácia na 

prevenção e tratamento do HIV (KUMARI; SINGH, 2012; RUSSO et al. 2018a; TOMPA et al. 

2021; ADEOLA; FORBES, 2022). Os antirretrovirais estão entre os produtos farmacêuticos 

mais perigosos no que diz respeito à sua toxicidade para algas e peixes, podendo gerar graves 

alterações nos ecossistemas. Além disso, o contato prolongado de organismos aquáticos a este 
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tipo de fármaco pode levar a alterações/efeitos químicos e biológicos que podem eventualmente 

afetar populações humanas (SANDERSON et al.  2004; KUDU; PILLAY; MOODLEY et al. 

2022).  

A lamivudina e a zidovudina, são exemplos de fármacos dessa classe que já foram 

identificados em efluentes oriundos de estações de tratamento, rios e outros tipos de águas 

superficiais ao redor do mundo, com alguns estudos na Europa (PRASSE et al.  2010; 

AMINOT et al. 2015; VERGEYNST et al.  2015a, 2015b), mas principalmente na África 

(K’OREJE et al.  2012; WOOD; DUVENAGE; ROHWER, 2015; K’OREJE et al.  2016; 

NGUMBA et al.  2016; SCHOEMAN et al.  2017; MADIKILEZA et al.  2017; WOOD et al.  

2017). Isso ocorre devido ao surto da síndrome da imunodeficiência adquirida (SIDA) 

presente no continente africano, que no ano de 2021, apresentou um número de pacientes 

vivendo com a doença nas regiões da África Oriental e África Austral igual a 20,6 milhões de 

pessoas. Valor aproximadamente 9 vezes maior do que o registrado na Europa Ocidental e 

Central e na América do Norte, com cerca de 2,2 milhões de pessoas. Deste total, cerca de 

73% possuem acesso a tratamento constante por antirretrovirais (UNAIDS, 2021). 

 

2.2.1.1 Lamivudina 

 A lamivudina, conhecida comumente como 3TC, C8H11N3O3S (Figura 1), é um sólido 

branco, cristalino e solúvel em água e que apresenta massa molar igual a 229,26 g‧mol-1. É 

utilizada no tratamento de infecções por retrovírus, atuando como inibidora da transcriptase 

reversa, impedindo a replicação dos vírus, em especial o do HIV. Também apresenta eficácia 

no tratamento contra o vírus da hepatite B, tendo sido o primeiro medicamento aprovado para 

este fim (EMEA, 2005; BURKE; MARKS, 2017). 

Figura 1 - Fórmula estrutural da lamivudina. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Reddy; Urupadayya; Kumar (2011). 

 

 A lamivudina (Figura 1) foi desenvolvida por Bernard Belleau, na MgGill University 

(Montreal, Canadá) em 1989, tendo sido apontado na época pelo Instituto Nacional do Câncer 
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dos EUA como fármaco promissor. Posteriormente, foi revelada sua eficácia no tratamento e 

controle da SIDA quando usada em conjunto com outros antirretrovirais como a zidovudina 

(NIML, 2010; QUERCIA et al.  2018). 

 A Administração de Medicamentos e Alimentos dos EUA (US Food and Drug 

Administration - FDA) aprovou seu uso no tratamento do HIV em 1995 e para o tratamento 

de hepatite B em 1998 (QUERCIA et al.  2018). A lamivudina encontra-se na lista de 

medicamentos essenciais da Organização Mundial da Saúde (OMS) que destaca os 

medicamentos mais eficazes e seguros para manter um sistema de saúde operacional e 

eficiente (OMS, 2021). 

 

2.2.1.2 Zidovudina 

A zidovudina, comumente conhecida como AZT, C10H13N5O4 (Figura 2), é um sólido 

cristalino de coloração variando entre branco e bege, solúvel em água e etanol, inodoro e com 

massa molar de 267,24 g‧mol-1. Assim como a lamivudina, também faz parte da classe dos 

antirretrovirais, tendo sido o primeiro fármaco desenvolvido para agir especificamente 

impedindo a transcriptase reversa. Com isso, este composto atua bloqueando a reprodução do 

ácido desoxirribonucleico (DNA) dos vírus, impedindo sua multiplicação e gerando uma 

redução da carga viral. É fundamental que este fármaco seja ministrado na prevenção e 

controle da transmissão do HIV entre mães e filhos durante o parto ou no caso de lesões 

(CORBETT, 2010; KORSMAN, 2012; NGILIRABANGA; AUCAMP; SAMSODIEN, 

2021). 

 

Figura 2 - Fórmula estrutural da zidovudina. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Mandloi et al. (2011). 

 

A zidovudina (Figura 2) foi desenvolvida e sintetizada pelo Dr. Jerome Phillip Horwirtz 

da Fundação contra o câncer de Michigan (EUA) em 1964, com objetivo inicial de obtenção de 

um tratamento terapêutico de combate ao câncer. No início dos anos 1970 foi identificada sua 
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ação antiviral e em 1985 tornou-se o primeiro medicamento a apresentar atividade anti-HIV. 

Esse fato em conjunto com o surto de AIDS nos EUA, onde no fim da década de 1980 viria a se 

tornar a principal causa de morte de americanos entre as idades de 24 a 45 anos, fez com que a 

zidovudina fosse aprovada em tempo recorde pela FDA, em 19 de março de 1987. Seu uso foi 

posteriormente estendido para crianças e lactantes em 1990. A zidovudina foi o primeiro 

antirretroviral aprovado e comercializado para o tratamento do HIV, sendo um dos mais 

utilizados até hoje (CORBETT, 2010; KUMARI; SINGH, 2012; DHHS, 2016). 

 Assim como a lamivudina, a zidovudina encontra-se presente na lista modelo de 

medicamentos essenciais para saúde da OMS, tanto de forma isolada como o tratamento 

combinado utilizando ambas as drogas simultaneamente ou em conjunto com diferentes tipos 

de antirretrovirais, conhecido como tratamento terapêutico antirretroviral de alta eficácia 

(TARv) (NGILIRABANGA; AUCAMP; SAMSODIEN, 2021; OMS, 2021). 

 Estes fármacos, assim como outros tipos de contaminantes farmacêuticos podem 

atingir o meio ambiente, principalmente, em virtude da baixa eficiência dos processos 

presentes nas estações convencionais de tratamentos de efluentes (ETE) em degradá-los 

completamente. Entende-se por ETE convencionais aquelas tipicamente baseadas em 

processos físico-químicos e biológicos, que caracterizam os processos preliminar, primários e 

secundários de tratamentos de efluentes (MEZZELANI et al.  2018; LING et al. 2020). 

  

 

2.3 ORIGEM, DESTINAÇÃO E EFEITOS ADVERSOS CAUSADOS POR 

CONTAMINANTES FARMACÊUTICOS NO MEIO AMBIENTE 

 

Uma vez liberados com o efluente, e seguindo para as ETE, os fármacos podem reagir 

ao entrar em contato entre si e com outros contaminantes orgânicos presentes no mesmo, 

gerando misturas complexas de compostos derivados. Esses, em sua maioria, são mais polares 

e podem produzir efeitos sinérgicos se tornando mais bioativos do que os contaminantes 

originais e comprometendo ainda mais os corpos receptores (MOHAPATRA et al.  2016; 

MANDARIC et al.  2019). 

O comportamento dos contaminantes farmacêuticos durante o tratamento nas ETE 

varia bastante e depende de uma série de fatores, desde a característica dos fármacos e do 

efluente farmacêutico até os processos de tratamento existentes na estação. Essa variação de 

comportamento faz com que sejam observados variados destinos para estes compostos 

durante o tratamento, podendo ser absorvidos pela matéria orgânica existente, passar por 

biotransformações, degradação parcial, ou persistirem durante todo o tratamento, sendo 
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liberados no meio ambiente, em especial nas matrizes aquáticas (EGGEN; VOGELSANG, 

2015; HESTER; HARRISON, 2016; KHASAWNEH; PALANIANDY, 2021). 

Ao entrarem em contato com o meio ambiente, os contaminantes farmacêuticos podem 

causar efeitos adversos, desde a indução de mudanças no comportamento e hábitos 

alimentares na fauna aquática até inversões de sexo (feminização de peixes) e produção de 

indivíduos intersexuais. Podem, ainda, afetar no crescimento de fitoplâncton e algas, 

impactando diretamente em teias alimentares complexas e interferindo ecossistemas inteiros. 

Além disso, existem as possibilidades de bioacumulação e posterior ingestão desses 

contaminantes por populações humanas e da presença deles auxiliar no aparecimento de uma 

quantidade cada vez maior das chamadas superbactérias, aquelas resistentes à maioria dos 

antibióticos (MOHAPATRA et al.  2016; SHARIFAN; MA, 2017; ROIG; WEISS; 

THIREAU, 2019). 

Diferentemente de outros tipos de compostos químicos, cuja aplicação de novas leis e 

limitações legais ao seu uso devem causar uma diminuição na sua presença no meio ambiente, 

os produtos farmacêuticos caminham no sentido contrário, com uma ampliação cada vez 

maior no seu uso. Devido aos efeitos benéficos à saúde, espera-se que o número de doses de 

fármacos aplicadas diariamente atinja a quantidade aproximada de 4 bilhões até 2026, valor 

26,8% superior quando comparado ao ano de 2015. Esse crescimento pode levar a uma 

presença e ação cada vez maior desses contaminantes no meio ambiente (BOXALL; 

KOOKANA, 2018; IQVIA, 2021). As rotas principais de contaminação por fármacos no meio 

ambiente e os meios pelo qual a exposição humana pode ocorrer estão esquematizados na 

Figura 3. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3 – Fluxograma com as principais fontes e rotas de contaminação dos fármacos ao ambiente e os meios 

pelo qual ocorrem a exposição humana. 
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Fonte: Aquino; Brandt; Chernicharo (2013). 

 

Analisando a Figura 3, percebe-se que, mesmo com a existência de uma quantidade 

variada de fontes e rotas de contaminação para os fármacos atingirem o meio ambiente, o 

destino destes compostos não é alterado. Isto mostra que se não forem aplicados tratamentos 

para a remoção desses contaminantes, estes atingirão o meio ambiente, levando 

consequentemente à exposição humana. Tendo em vista que, estes compostos são projetados 

para manterem ação biológica mesmo em baixas concentrações, exposição crônica aos 

mesmos pode gerar efeitos adversos a saúde humana e de outros organismos (AQUINO; 

BRANDT; CHERNICHARO, 2013; KUDU; PILLAY; MOODLEY et al. 2022; CRAVO et 

al. 2022). 

A presença de contaminantes farmacêuticos no meio ambiente não é uma preocupação 

recente. Estudos datados entre 1950 e 1970 já tratavam de forma inicial sobre o tema, em 

especial sobre a presença de esteroides endógenos e sintéticos provenientes de animais 

(DAUGHTON, 2016; BOTERO-COY et al.  2018; LI; LIU, 2019). A partir da década de 

1970 as pesquisas começaram a se voltar para os potenciais impactos ambientais associados à 

presença de resíduos farmacêuticos no meio ambiente, estando limitadas a três aspectos 

básicos: 1) emprego de produtos farmacêuticos na agricultura e aquicultura, em especial os 

antibióticos, antiparasitários agrícolas e certos esteroides; 2) constatação de que a presença de 

antibióticos pode levar ao desenvolvimento de resistência aos mesmos no meio ambiente e 3) 

tópicos relacionados com a administração e consumo sustentável de produtos farmacêuticos 

(uso, distribuição, armazenamento e descarte). Porém, somente no fim da década de 1980 é 

que o número de publicações na área se tornou crescente (DAUGHTON, 2016). 

 Em 1988 e 1993, a FDA tornou-se a primeira agência do governo americano a 

publicar artigos focados na avaliação dos riscos ambientais relacionados com à presença de 

contaminantes farmacêuticos no meio ambiente (MATHESON, 1988; BLOOM; 
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MATHESON, 1993; HALEY et al., 1993; VINCENT, 1993). Mesmo assim, foi somente em 

2007 que os primeiros métodos oficiais para monitoramento de um grupo específico de 

fármacos (esteroides e hormônios) no meio ambiente foram publicados pela United States 

Environmental Protection Agency (USEPA) (USEPA, 2007). 

 Na década de 1990, foi descoberto que a liberação de estrogênios naturais e sintéticos 

no meio ambiente, através das redes de coleta e tratamento de esgotos, podia levar à 

feminização de peixes, confirmando um problema que foi registrado pela primeira vez em 

1976, em regiões de rios britânicos próximas às descargas de ETEs (SHAABAN, 2018). Isso 

provocou um aumento considerável no interesse em pesquisas que envolvessem o estudo de 

contaminantes farmacêuticos descartados na natureza (LARSSON, 2014).  

Esse crescente interesse levou a achados importantes, como no começo dos anos 2000, 

quando foi descoberto que o consumo de alguns fármacos não-esteroidais, em especial o 

diclofenaco, por alguns grupos de aves, pode gerar uma insuficiência renal aguda e 

consequentemente levar à morte desses animais. Este estudo foi realizado no Paquistão entre 

os anos de 2000 e 2003, tendo sido avaliada a mortalidade da população de abutres da região, 

atingindo uma faixa de 5 a 85%, em adultos e filhotes, respectivamente. Essa mortalidade 

decorreu do consumo de carne de gado que havia sido tratado previamente com diclofenaco 

(OAKS; GILBERT, 2004). 

 Um outro caso citado de contaminação ambiental por produtos farmacêuticos ocorreu 

em Patencheru, na Índia, um dos mais importantes centros mundiais de produção de 

medicamentos a granel (NAM, 2016). Larsson (2007) determinou que as concentrações de 

diferentes tipos de fármacos no efluente de uma ETE responsável pelo tratamento de águas 

residuais de 90 unidades de produção nesta região chegaram a ser superiores às encontradas, 

normalmente, no sangue de pacientes medicados. O fármaco mais abundantemente detectado 

na água foi a ciprofloxacina (antibiótico), que atingiu concentrações da ordem de 31 mg‧L-1, 

valor cerca de 1 milhão de vezes mais elevado do que o normalmente encontrado em efluentes 

tratados, o que é grave tendo em vista o potencial tóxico para uma série de organismos. A 

quantidade deste fármaco liberada para o meio ambiente atingiu 44 kg‧dia-1, o suficiente para 

tratar uma população de até 44 mil pessoas. Mais recentemente, em 2016, na mesma região, 

Lubbert et al. (2017) identificaram a presença do fármaco fluconazol (antifúngico), em água, 

em concentrações da ordem de 0,23695 mg‧L-1, valor 20 vezes maior do que o desejado no 

sangue. Além disso, nesta pesquisa, 95% de todas as amostras de água, de rios e lagos, 

coletadas na região apresentaram graus elevados de bactérias resistentes à antibióticos. 
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 A presença de contaminantes farmacêuticos no meio ambiente não é um problema 

exclusivo da Índia ou do Paquistão. Um estudo da Agência Federal Alemã de Meio Ambiente, 

Umweltbundesamt (UBA), de título “Global occurence of pharmaceuticals in the 

environment”, identificou a presença de contaminantes farmacêuticos humanos e veterinários 

em 71 países, abrangendo todos os cinco continentes. Foram analisadas a presença de 713 

tipos diferentes de contaminantes farmacêuticos no meio ambiente, dos quais 631 foram 

detectados, e 38 deles estavam presentes em cada uma das regiões estudadas. O número de 

fármacos detectados no meio ambiente, por país, está representado na Figura 4 (IWW; UBA, 

2016). 

 

Figura 4 – Distribuição do número de fármacos detectados no meio ambiente por país. 

 
Fonte: Adaptado de IWW; UBA (2016). 

  

Ao analisar os dados da Figura 4, assim como outros monitoramentos da presença de 

contaminantes farmacêuticos no meio ambiente, deve-se lembrar que os métodos de detecção 

analítica existentes só estão comprovados internacionalmente para pouco mais de 200 dos 

quase 3000 princípios farmacêuticos ativos existentes no mercado e fabricados todos os dias. 

Isso se deve ao fato de que muitos desses métodos ainda não estão completamente 

padronizados internacionalmente (EC, 2016; MACKULAK et al.  2019). Soma-se a isso, o 

fato de que a maioria dos países ainda não possui programas de monitoramento rotineiros 

quanto a presença desses poluentes, o que pode ser exemplificado pelo fato de que somente 

em 2015 a União Europeia publicou uma legislação específica. Nela, estão listados os 

contaminantes farmacêuticos que deveriam ter suas concentrações monitoradas em corpos 

d’água (EU, 2015; WORSFOLD et al.  2019). Percebe-se então que a quantidade real de 

contaminantes farmacêuticos presentes na natureza pode ser muito maior do que a descrita em 

relatórios como o da UBA. 
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 Neste cenário, e sabendo que as previsões destacam que até 2026 uma média de 54 a 

63 novos princípios ativos farmacêuticos serão lançados no mercado, todos os anos, faz-se 

necessário estudar, avaliar e propor tratamentos que sejam eficazes na degradação destes 

compostos (MICHAEL; FRONTISTIS; FATTA-KASSINOS, 2013; SZYMONIK; LACH; 

MALINSKA, 2017; EC, 2018; IQVIA, 2021).  

Dentre os tratamentos alternativos existentes, estão os processos oxidativos avançados 

(POA), que vêm sendo empregados como uma tecnologia capaz de degradar os contaminantes 

farmacêuticos presentes no solo e na água. Estes processos apresentam como vantagens 

principais a alta aplicabilidade, eficiência e a capacidade de degradar os contaminantes 

orgânicos complexos a partir de reações químicas, oxidando-os e transformando-os em 

moléculas mineralizadas (MIRZAEI et al.  2017; AHUJA, 2019; RODRÍGUEZ-CHUECA et 

al.  2019). 

 

2.4 PROCESSOS OXIDATIVOS AVANÇADOS 

 

 Os processos oxidativos avançados (POA) envolvem a formação e aplicação de 

radicais hidroxila (●OH,) que se caracterizam por serem altamente reativos. Estes radicais 

apresentam um elétron desemparelhado no orbital mais externo, que reage de forma não 

seletiva e rapidamente com a maioria dos compostos orgânicos (BRANDT et al.  2017; 

COHA et al. 2021). Essas reações podem ser por abstração de hidrogênio dos grupos C-H, N-

H ou OH (Equação 1), interações radical-radical, com adição de O2 levando a formação do 

radical peroxil (Equação 2) ou através da transferência direta de elétrons (Equação 3) 

(KANAKARAJU; GLASS; OELGEMOLLER, 2018). 

 

𝐻𝑂• + 𝑅𝐻 → 𝑅• + 𝐻2𝑂                                                                                     (1) 

𝑅• + 𝑂2 → 𝑅𝑂2
•                                                                                                   (2) 

𝐻𝑂• + 𝑅𝑋 → 𝑅𝑋•+ + 𝐻𝑂−                                                                                (3) 

 

Os POA têm a capacidade de gerar o radical ●OH à pressão e temperatura ambientes, 

além de serem capazes de converter os poluentes orgânicos em CO2, H2O e sais minerais. São 

uma alternativa viável para o tratamento de contaminantes orgânicos sintéticos e naturais, 

tóxicos, uma vez que esses radicais possuem uma taxa de produção mais rápida do que a 

oxidação de outras moléculas orgânicas (CRITTENDEN et al.  2012). 
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 A aplicação dos processos oxidativos avançados torna possível degradar 

completamente os contaminantes presentes nos efluentes (LUO et al.  2014). Os POA mais 

comumente aplicados no tratamento de contaminantes farmacêuticos podem ser classificados 

quanto ao uso de luz em 3 tipos de processos, os fotoquímicos (fotólise direta, ação UV/H2O2, 

foto-Fenton e fotocatálise heterogênea), os não-fotoquímicos (Fenton, ozonização, 

sonoquímicos, sonólise, oxidação eletroquímica) e os híbridos ou combinados (sono-fotólise, 

ozonização fotocatalítica, sono-biocatálise, foto-eletro-catálise e sono-Fenton) (SERPONE et 

al.  2017; KANAKARAJU; GLASS; OELGEMOLLER, 2018). Já quanto ao número de fases 

presentes no processo, os POA podem ser classificados como homogêneos e heterogêneos 

(GIL; GALEANO; VICENTE, 2019). 

 Dentre os processos oxidativos avançados utilizados para tratar água e efluentes, 

merecem destaque quanto a sua investigação, capacidade e aplicabilidade na degradação de 

contaminantes farmacêuticos, os processos de fotoperoxidação e foto-Fenton (homogêneos) e 

a fotocatálise heterogênea (LOFRANO et al.  2017; KOWALSKA et al.  2020; 

SARAVANAN et al. 2022). 

 

2.4.1  Processo de fotoperoxidação 

 

 As radiações solar e ultravioleta (UV) sozinhas ou combinadas com o peróxido de 

hidrogênio (H2O2) são utilizadas em processos de tratamento eficientes para degradar uma 

série de poluentes (CARLSON et al.  2015). Quando utilizadas sozinhas o processo é descrito 

como fotólise direta. Nele, a radiação (fótons) é absorvida pelos compostos e a energia 

liberada impulsiona a ocorrência de reações de oxidação ou redução, ou seja, um elétron no 

orbital mais externo absorve um fóton e gera um composto instável que se separará ou reagirá 

(reação fotolítica) (CRITTENDEN et al. 2012).  Já quando combinadas com o H2O2 têm-se o 

POA de fotoperoxidação. Essa combinação gera a formação de radicais hidroxila que oxidam 

os compostos orgânicos complexos. Um outro fator importante no uso do processo UV/H2O2 

é que a radiação UV também atua como desinfetante, inativando fisicamente os 

microrganismos presentes na matriz em estudo (AMETA; AMETA, 2018). 

A fotólise do H2O2 em água segue o mecanismo de Haber-Weiss, cuja reação de 

iniciação que forma os radicais hidroxila, envolve a quebra das ligações de oxigênio, sendo 

formados dois radicais para cada molécula de H2O2. A reação é dependente da absorção de 

energia ultravioleta pelo H2O2 e pela eficiência da reação fotoquímica. A reação para a 

fotólise do H2O2 e sua propagação seguindo um mecanismo de reação em cadeia que envolve 
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a conversão de radicais hidroxila em hidroperóxido HO2
●, estão descritas nas Equações 4 e 5, 

respectivamente (LUNAK; SEDLAK, 1992). 

 

𝐻2𝑂2 + ℎ𝑣 → 2𝐻𝑂
•                                                                                           (4)                                                                                               

𝐻2𝑂2 + 𝐻𝑂
•  →  𝐻2𝑂 + 𝐻𝑂2

•                                                                             (5) 

 

 A etapa de propagação termina após uma série de reações, incluindo a recombinação 

de radicais hidroxila com peróxido de hidrogênio, assim como com um radical hidroperóxido 

formando água e oxigênio (Equação 6). 

 

𝐻𝑂2
• + 𝐻2𝑂2 → 𝐻2𝑂 + 𝑂2 + 𝐻𝑂

•                                                                   (6) 

 

A quantidade de H2O2 no sistema deve ser levado em conta no processo, visto que um 

valor excessivo leva o mesmo a reagir com o radical hidroxila de forma a torná-lo um agente 

inibidor, diminuindo assim sua eficiência (JUNG et al.  2012). Os parâmetros que influenciam 

neste processo são a intensidade e comprimento de onda da luz utilizada, os contaminantes 

presentes e sua estrutura química, o pH da solução e a concentração do H2O2 utilizada 

(KANAKARAJU; GLASS; OELGEMOLLER, 2018). 

 Porém, como qualquer outro processo, apresenta desvantagens; a principal delas está 

relacionada com a não seletividade dos radicais hidroxila como oxidante, o que os leva a 

reagir paralelamente com outros compostos químicos presentes na água ou nos efluentes 

(AMETA; AMETA, 2018). Estes compostos envolvidos nas reações paralelas são conhecidos 

como sequestrantes e, por vezes, estão presentes no meio em concentrações bem maiores do 

que as dos contaminantes alvos da degradação. Com isso, eles limitam a ação e capacidade 

dos radicais hidroxila de agir nestes contaminantes. Alguns dos principais sequestrantes são 

os íons cloreto (Cl-), carbonato (CO3
2-) e bicarbonato (HCO3

-) (GULTEKIN; INCE, 2004). 

Kim, Yamashita e Tanaka (2009), avaliaram a aplicação da fotoperoxidação para 

degradação de 41 contaminantes farmacêuticos presentes em uma ETE no Japão, atingindo 

uma degradação mínima de 90% para 39 dos 41 fármacos presentes no efluente. Assim como 

esses pesquisadores, outros vêm conseguindo, ao longo dos anos, bons resultados ao 

empregar este tipo de POA na degradação de contaminantes farmacêuticos, conforme 

destacado na Tabela 1. 

Tabela 1  - Trabalhos utilizando fotoperoxidação para degradação de contaminantes farmacêuticos em meio 

aquoso. 
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Fármaco  

Concentração 

de H2O2 

(mg‧L-1) 

𝑪𝟎 

(mg‧L-1) 

t 

(min) 
Degradação  Referências 

Ibuprofeno 0,03 e 0,024 22 60 100% 
Scheers et al. 

(2012) 

Amoxicilina 588 25 67 90% 
Dogan; Kidak 

(2015) 

Norfloxacino 71,4 15 100 100% 
Santos; Meireles; 

Lange (2015) 

Sulfapiridina 700 20 60 93% 
Garcia-Galán et 

al. (2016a) 

Velafaxina e 

Desvenlafaxina 
700 20 30 99,9% 

Garcia-Galán et 

al. (2016b) 

Diclofenaco, 

Sulfametoxazol, 

Carbamazepina e 

Trimetoprina 

200 5 60 

100%; 

 100%; 

99,7% ; 

91,2% 

Alharbi et al. 

(2017) 

Sulfaquinolaxina 

e Ofloxacina 
30 0,5 60 99% 

Urbano et al. 

(2017) 

Acetaprimida 51 0,09 60 60% 
Chen et al.  

(2018)  

Oxcarbazepina 17 0,01 10 90% Liu et al.  (2018) 

Enrofloxacina, 

Pefloxacina e 

Sulfaquinoxalina  

680 

1000; 

1000;  

4 

180 

100%; 

 79%;  

100% 

Qiu et al.  (2019) 

Norfloxacino 
1,2; 1,8; 2,4 e 

3,0 
20 20 98,8% 

Yang et al. 

(2020) 

Metoprolol 20 0,02 15 94,8% Gao et al. (2020) 

Paracetamol 0,5 0,1 25 75,6% 
Ghanbari et al. 

(2021) 

Sertralina 15 10 60 95% 
Drossou et al.  

(2022) 

C0 - Concentração inicial do fármaco; t - Tempo de exposição. 

Fonte: o autor (2022). 

 

Observando a Tabela 1, percebe-se a eficiência da fotoperoxidação para degradação de 

diferentes tipos de contaminantes farmacêuticos, nas mais variadas concentrações iniciais 

estudadas. É possível perceber ainda o baixo tempo de tratamento necessário para se atingir 

altas eficiências de degradação, em especial ao se comparar com a baixa eficiência dos 

tratamentos convencionais presentes em ETE para a remoção destes tipos de contaminantes. 

Por outro lado, percebe-se ainda que a quantidade de H2O2 requerida para tratamento dos 
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fármacos varia bastante entre os trabalhos; mostrando a importância de se avaliar este 

parâmetro. 

Além da fotoperoxidação, outros tipos de POA são aplicados para degradação de 

contaminantes farmacêuticos; é o caso dos processos Fenton e foto-Fenton. 

 

2.4.2  Processos Fenton e foto-Fenton 

 O processo Fenton convencional foi descrito pela primeira vez por H. J. Fenton em 

1894, para a oxidação do ácido tartárico. É descrito como o aumento do potencial oxidativo 

do H2O2 quando o ferro (Fe2+) é utilizado sob condições ácidas, conduzindo a formação de 

radicais hidroxila (FENTON, 1894; LAN et al.  2020). Estes radicais ●OH são capazes de 

reagir, rapidamente, com substratos orgânicos (RH) os oxidando. As reações envolvidas no 

processo Fenton, segundo Haber e Willstätter (1931), estão descritas nas Equações de 7 a 12. 

 

𝐹𝑒2+ + 𝐻2𝑂2 → 𝐹𝑒
3+ + 𝐻𝑂• + 𝑂𝐻−                                                                (7) 

𝐻𝑂• + 𝐻2𝑂2  → 𝐻𝑂2
• + 𝐻2𝑂                                                                             (8) 

𝐹𝑒2+ + 𝐻𝑂• → 𝐹𝑒3+ + 𝑂𝐻−                                                                             (9) 

𝐹𝑒3+ +  𝐻𝑂2
• → 𝐹𝑒2+ + 𝑂2 + 𝐻

+                                                                    (10) 

𝐻𝑂• + 𝐻𝑂• → 𝐻2𝑂2                                                                                         (11) 

𝑅𝐻 + 𝐻𝑂• → 𝑅• + 𝐻2𝑂                                                                                   (12) 

 

A decomposição inicial dos contaminantes orgânicos ocorre rapidamente, devido ao 

fato de que na presença de íons de Fe2+ a produção de radicais hidroxila é acelerada. À 

medida em que o Fe2+ é consumido ocorre a formação de Fe3+, que faz com que a produção 

dos radicais diminua, tornando a degradação dos poluentes orgânicos mais lenta (GIL; 

GALEANO; VICENTE, 2019). Dessa forma, o processo pode ser definido, por sua reação 

principal, em que se pode observar a dissociação do H2O2 na presença de ferro como 

catalisador, conforme Equação 13 (LINDEN; MOHSENI, 2014). 

 

𝐹𝑒2+ + 𝐻2𝑂2 + 2𝐻
+ → 𝐹𝑒3+ + 2𝐻2𝑂                                                            (13) 

 

A combinação de peróxido de hidrogênio e irradiação com um íon ferro II (Fe2+/H2O2) 

ou ferro III (Fe3+/H2O2), processo foto-Fenton, acelera e favorece a formação de radicais 

hidroxila, aumentando a taxa de degradação de poluentes orgânicos e a extensão da 
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mineralização. Neste processo ocorre a regeneração fotoquímica dos íons ferrosos (Fe2+) por 

fotorredução de íons férricos (Fe3+), Equações 14 e 15. Esses íons ferrosos recém-gerados 

reagem novamente com o H2O2 gerando radicais hidroxila e o íon férrico, e o ciclo continua 

(AMETA; AMETA, 2018). 

 

𝐹𝑒3+ + 𝐻2𝑂 + ℎ𝑣 → 𝐹𝑒
2+ + 𝐻𝑂• + 𝐻+                                                         (14) 

𝐹𝑒3+ + 𝐻2𝑂2 + ℎ𝑣 → 𝐹𝑒
2+ + 𝐻𝑂2

• + 𝐻+                                                       (15) 

 

O ferro em estado natural não sofre fotólise. Para que esse seja afetado pelo processo 

se faz necessário que ocorra anteriormente a formação de complexos deste metal a partir do 

contato dele com água, conforme Equações 16 e 17 (CHEN; BROWNE, 2018). 

 

𝐹𝑒3+ + 𝐻2𝑂 → 𝐹𝑒(𝑂𝐻)
2+ + 𝐻+                                                                     (16) 

𝐹𝑒3+ + 2𝐻2𝑂 → 𝐹𝑒(𝑂𝐻)2
+ + 2𝐻+                                                                 (17) 

 

A fotólise desses complexos ocasiona a formação de Fe2+ e a liberação de radical 

hidroxila, conforme demonstrado nas Equações 18 e 19 (LINDEN; MOHSENI, 2014). 

 

𝐹𝑒(𝑂𝐻)2+ + ℎ𝑣 → 𝐹𝑒2+ + 𝐻𝑂•                                                                      (18) 

𝐹𝑒(𝑂𝐻)2
+ + ℎ𝑣 → 𝐹𝑒(𝑂𝐻)+ + 𝐻𝑂•                                                                (19) 

 

O processo foto-Fenton é mais eficiente na degradação de poluentes orgânicos do que 

o processo Fenton tradicional, devido à produção adicional de radicais hidroxila. Além disso, 

apresenta uma sensibilidade para faixas de comprimento de onda da luz da ordem de até 600 

nm, valor correspondente a 35% da irradiação solar (MALATO et al.  2002; ARAUJO et al.  

2016). Isso torna possível realizar a degradação sob luz solar, o que reduz consideravelmente 

o custo de operação (AMETA; AMETA, 2018; KUMAR; DUTTA, 2022). 

O desempenho, a eficiência e a aplicação dos processos Fenton e foto-Fenton para 

degradação de contaminantes farmacêuticos presentes em água e efluentes é uma área de 

pesquisa que vem em constante crescimento ao longo dos anos. Badawy et al.  (2009), 

avaliaram a aplicação do processo Fenton como pré-tratamento de efluentes contendo 

diclofenaco e paracetamol, provenientes de uma indústria farmacêutica no Egito. Após 90 min 

de tratamento, foram observadas degradações de 97,5% de paracetamol e 99,6% de 

diclofenaco. Outros autores também conseguiram bons resultados quando aplicaram esses 
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processos para degradação de outros contaminantes farmacêuticos, conforme exposto na 

Tabela 2. 
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Tabela 2 - Trabalhos utilizando os processos Fenton e foto-Fenton para degradação de contaminantes farmacêuticos. 

Fármaco  Método Radiação 
𝑪𝟎 

(mg‧L-1) 

[Fe] 

(mg‧L-1) 

[H2O2] 

(mg‧L-1) 

t 

(min) 
Degradação  Referências 

Amoxicilina Fenton - 1000 20 20 70 80% 
Guo; Xie; Chen 

(2015) 

Promazina, 

Prometazina, 

Clorpromazina e 

Tioridazina 

Fenton - 20 a 80 2,0 12,5 120 
33% a  

100% 

Wilde; Schneider; 

Kummerer (2017) 

Amoxicilina Fenton - 10 30 375 25 100% 
Verma; Haritash, 

(2019) 

Dipirona 
Foto-

Fenton 
UV-C 50 2,25 22,5 45 96,4% Giri; Golder (2015) 

Amoxicilina, 

Ampicilina, 

Diclofenaco e 

Paracetamol 

Foto-

Fenton 
Solar 100 500 1500 120 100% 

Alalm; Twafik; 

Ookawara (2015) 

Venlafaxina 
Foto-

Fenton 

UV-B/ 

UV-A 
100 9,0 28 180 95% 

Giannakis et al. 

(2017a) 

Valproato de Sódio 
Foto-

Fenton 

UV-C/ 

UV-A e Solar 
50 10 150 120 100% Funai et al. (2017) 

Genfibrozila, 

Naproxeno e 

Hidroclorotia-zida 

Foto-

Fenton 
UV-C 

0,45; 

 1,00; 

 0,85 

1,0 2,0 

20; 

 40; 

60 

100% Paiva et al.  (2018) 

Carbamazepina 
Foto-

Fenton 
Solar 15 2,5 150 5 100% 

Expósito et al.  

(2018) 

Ampicilina 
Foto-

Fenton 
Solar 0,1  5 100 20 100% 

Ioannou-Ttofa et 

al. (2019) 

Alprazolam e 

Diazepam 

Foto-

Fenton 
UV-C 10, 10 4 60 180 100% 

Mitsika et al. 

(2021) 
    C0- Concentração inicial do fármaco; t - tempo de exposição.                    Fonte: o autor (2022). 
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Na Tabela 2 destaca-se a eficiência dos processos Fenton e foto-Fenton quando 

utilizados para promover a degradação de diferentes fármacos, com muitos dos trabalhos 

citados tendo atingido degradações completas desses contaminantes. Verifica-se ainda que as 

variáveis envolvidas no processo (tempo de exposição, uso e tipo de radiação e classe do 

fármaco) desempenham aspecto fundamental para se atingir maiores percentuais de 

degradação, sendo estes analisados e obtidos através da aplicação de diferentes tipos de 

métodos analíticos. Além dos POA homogêneos, também merece destaque como opção de 

tratamento para contaminantes farmacêuticos a fotocatálise heterogênea. 

 

2.4.3  Fotocatálise heterogênea 

 

O processo de promoção ou aceleração de uma reação química sob a ação de uma 

fonte luminosa na presença de fotocatalisadores que a absorvem é chamado de fotocatálise. 

Quando estes fotocatalisadores estão presentes em uma fase diferente daquela do meio 

reacional, o processo é conhecido como fotocatálise heterogênea (GIL; GALEANO; 

VICENTE, 2019).  

Fujishima e Honda (1972) foram os primeiros a relatar a divisão fotoquímica da água 

em hidrogênio e oxigênio na presença de TiO2.  A fotocatálise heterogênea tem sido 

extensamente investigada com relação a sua aplicabilidade e eficiência na degradação de 

contaminantes orgânicos na água, ar e solo (BASILE; MOZIA; MOLINARI, 2018; KARIM; 

KRISHNAN; SHRIWASTAV, 2022). 

O princípio da fotocatálise heterogênea se baseia na ativação de um material 

semicondutor através da absorção de luz (SERPONE et al.  2017; AL-MAMUN et al.  2019). 

Uma representação esquemática da ativação de um semicondutor para formação de radicais 

hidroxila em um processo de fotocatálise heterogênea é mostrado na Figura 5. 
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Figura 5 – Esquema da ativação de um semicondutor para formação de radicais hidroxila. 

 

Fonte: Adaptado de Akerdi; Bahrami (2019). 

 

A absorção de fótons pelo semicondutor, conforme apresentado na Figura 5, provoca a 

condução de um elétron (e-) de sua banda de valência (BV) para a banda de condução (BC), 

uma transição energética chamada band gap. Esta ativação deixa lacunas na banda de 

valência (h+), formando pares elétron/lacuna (e-/h+) (Equação 20), que vão atuar como sítios 

redox, catalisando as reações de degradação dos compostos orgânicos.  Os elétrons excitados 

podem reagir com receptores de elétrons, como o O2. Esses por sua vez estão presentes na 

superfície do catalisador ou encontram-se dissolvidos em água para formar o radical 

superóxido (Equação 21). As lacunas reagem com moléculas de H2O e íons HO- na superfície 

das nanopartículas e gerar radicais hidroxila (Equações 22 e 23). Esses por serem um dos 

agentes oxidantes mais poderosos, com potencial de oxidação de 2,80 eV, são excitados e 

podem mineralizar efetivamente compostos orgânicos adsorvidos na superfície da partícula 

para formar água e dióxido de carbono (Equação 24) (WETCHAKUN; WETCHAKUN; 

SAKULSERMSUK, 2018; AKERDI; BAHRAMI, 2019). 

 

𝑆𝑒𝑚𝑖𝑐𝑜𝑛𝑑𝑢𝑡𝑜𝑟 + ℎ𝑣 →  𝑒𝐶𝐵
− + ℎ𝑉𝐵

+                                                                 (20) 

𝑒𝐶𝐵
− + 𝑂2 → 𝑂2

•−                                                                                               (21) 

ℎ𝑉𝐵
+ + 𝐻2𝑂 → 𝐻

+ + 𝐻𝑂•                                                                                  (22) 

ℎ𝑉𝐵
+ + 𝐻𝑂− → 𝐻𝑂•                                                                                           (23) 

𝑅 − 𝐻 + 𝐻𝑂•  → 𝑅𝐶𝑂𝑂• → 𝐶𝑂2 + 𝐻2𝑂 + Í𝑜𝑛𝑠 𝑖𝑛𝑜𝑟𝑔â𝑛𝑖𝑐𝑜𝑠                      (24) 

 

Uma grande variedade de semicondutores pode ser utilizada no processo de 

fotocatálise heterogênea, tais como TiO2, ZnO, CdS, SnO2, WO3, SiO2, ZrO2, Nb2O3, Fe2O3, 
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SrTiO3, CeO2, Sb2O4, V2O5 (NG et al.  2019; SARANAVAM et al. 2022). Estes materiais se 

destacam como fotocatalisadores por apresentarem propriedades tais como: foto-atividade 

(reatividade à luz); estabilidade em termos de foto-corrosão; serem biologicamente e 

quimicamente inertes; apresentarem aplicabilidade na região de ultravioleta/visível (UV-Vis); 

possuírem baixo custo; não apresentarem toxicidade e não oferecerem risco ao meio-ambiente 

(BONINGARI et al.  2018).  

Dentre os semicondutores citados, o dióxido de titânio (TiO2) é o mais extensamente 

aplicado para fotocatálise heterogênea (BASILE; MOZIA; MOLINARI, 2018; HORIKOSHI; 

SERPONE, 2020). Isto ocorre devido a seu amplo band gap, que varia em função da estrutura 

cristalina de banda em qual o TiO2 se encontra, sendo elas e suas respectivas energias de band 

gap: rutilo (3,03 eV), anatase (3,23 eV) e brookita (3,14 eV) (DI PAOLA et al.  2014; 

UNIVERSITY OF COLORADO, 2020). Essas três estruturas cristalinas do TiO2 estão 

apresentadas na Figura 6. 

 

Figura 6 – Estruturas cristalinas do TiO2: a) rutilo, b) anatase e c) brookita 

 

 

Fonte: Adaptado de University of Colorado (2020). 

 

Dentre as estruturas cristalinas apresentadas na Figura 6, o rutilo e a anatase são as 

formas mais comuns de TiO2, enquanto a brookita é uma forma incomum e instável. Por ter 

uma estrutura mais aberta do que o rutilo, a anatase é mais eficiente quando utilizada em 

processos fotocatalíticos. Uma das formas disponível e mais utilizadas comercialmente de 

TiO2 é a P25 da Evonik, antiga Degussa, que possui as duas estruturas em proporções de 25% 

de rutilo e 75% de anatase (IBHADON; FITZPATRICK, 2013; JAFARINEJAD, 2017; GIL; 

GALEANO; VICENTE, 2019). 

Além do TiO2, outro semicondutor comumente utilizado na fotocatálise heterogênea é 

o óxido de zinco (ZnO) (STRBAC et al.  2017; ELHALIL et al.  2018; WETCHAKUN; 
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WETCHAKUN; SAKULSERMSUK, 2018). Esse, semelhantemente ao TiO2, apresenta um 

amplo band gap (~ 3,37 eV). Devido a estes valores, ambos absorvem apenas uma pequena 

fração da radiação solar (~5%), referente a faixa de UV, atuando em comprimento de onda (λ) 

≤ 425 nm (AKERDI; BAHRAMI, 2019; MAJUMDER et. al. 2020; MANIKANIKA; 

CHOPRA, 2022). 

O ZnO é amplamente aplicado em diferentes campos, tais como eletrônicos, sensores, 

biossensores de gás, detectores de UV, diodos emissores de luz (LED), células solares e 

fotocatalisadores, em especial devido a suas propriedades elétricas, piezoelétricas, 

piroelétricas, ópticas e mecânicas (RAIZADA; SUDHAIK; SINGH, 2019). Além disso, 

também é biocompatível, biodegradável e biosseguro para aplicações medicinais e ambientais 

(NG et al.  2019). Existem duas formas de estrutura cristalina para o ZnO, a blenda de zinco 

(cúbica) e a wurtzita (hexagonal), Figura 7, sendo essa última mais estável e, portanto, a 

estrutura que o ZnO se apresenta em condições ambientes (KLINGSHIRN, 2007).  

 

Figura 7 – Estruturas cristalinas do ZnO: a) Wurtzita e b) Blenda de zinco 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Adaptado de Klingshirn (2007). 

 

O mecanismo de fotocatálise heterogênea tanto para o TiO2 quanto para o ZnO é 

semelhante, seguindo as Equações de 20 a 24, descritas no início deste item. O uso de ZnO 

apresenta, ainda, a vantagem de que, em geral, suas nanopartículas possuem uma grande 

relação volume/superfície (área superficial específica), consequentemente um número maior 

de locais ativos na superfície, facilitando a degradação de poluentes, além de alta absorção de 

ultravioleta e uma longa vida útil (LEE et al.  2016; STRBAC et al.  2017; ELHALIL et al.  

2018; BOURAS et al.  2019; RAIZADA; SUDHAIK; SINGH, 2019). 
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 Devido às suas características e versatilidade, o ZnO tem sido empregado como 

fotocatalisador para degradação de inúmeros tipos de contaminantes orgânicos, como 

pesticidas, corantes e compostos farmacêuticos (WANG et al.  2016; DIAZ-ÂNGULO et al.  

2019; NG et al.  2019). Neste contexto, verifica-se que alguns autores conseguiram bons 

resultados aplicando o processo de fotocatálise heterogênea para degradação de 

contaminantes farmacêuticos, conforme pode ser observado na Tabela 3. 
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Tabela 3 - Trabalhos utilizando o processo de fotocatálise heterogênea, com ZnO ou TiO2 como fotocatalisador, para degradação de contaminantes farmacêuticos. 

Fármaco 
𝑪𝟎 

(mg‧L-1) 
Radiação 

[Fotocatalisador] 

(mg‧L-1) 

t 

(min) 
Degradação Referências 

Carbamazepina 8 UV-C 
TiO2 - 500 

ZnO – 500 
60 100% Martínez et al.  (2011) 

Ibuprofeno e 

tetraciclina 
60 UV-C 

 
ZnO - 10 180 

75% 

85% 
Choina et al.  (2015) 

Ácido gentísico 15 Solar 

 
ZnO - 1330 30 90% 

Antil-Martini et al.  

(2017) 

Alprazolam 9,3 UV-C e UV-A 

 

TiO2 - 2000 

ZnO - 1000 
60 100% Fincur et al.  (2017) 

Ibuprofeno, panadol e 

antipirina 
10 Solar 

 

ZnO - 250 600 

100%; 

85%; 

70% 

Akkari et al.  (2018) 

Carboplatina 10 UV-A 

 
TiO2 - 200 60 100% Kitsou et al. (2018) 

Diclofenaco 20 UV-C 

 
ZnO - 800 270 76% 

Mugunthan; Saidutta; 

Jagadeeshbabu, (2019) 

Metrodinazol 10 UV-C 

 
ZnO - 1000 120 97% Asgari et al.  (2019) 

Carbamazepina e 

diclofenaco 
50 UV-A 

 
TiO2 - 100 240 85% e 100% 

El Mouchtari et al. 

(2020) 

Fonte: o autor (2022). 
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Analisando a Tabela 3 verifica-se a eficiência do processo de fotocatálise heterogênea, 

seja com o óxido de zinco ou com o dióxido de titânio como fotocatalisadores, atingindo 

eficiências maiores que 75% na degradação de contaminantes farmacêuticos. Constata-se 

ainda que os resultados obtidos se deram para diferentes concentrações iniciais de fármacos e 

radiações distintas. Isto mostra a necessidade de avaliar com cuidado estes dois fatores. 

É importante ressaltar que a análise dos mais variados tipos de resíduos farmacêuticos, 

humanos e veterinários, em diferentes matrizes ambientais só é possível em virtude da 

existência e aplicação de diferentes técnicas analíticas.  O uso dessas associado a 

metodologias adequadas que devem ser precisas e eficazes é essencial quando se deseja 

realizar esse tipo de análise. 

 

2.5 MÉTODOS ANALÍTICOS PARA DETERMINAÇÃO DE FÁRMACOS 

 

 Os métodos analíticos devem tornar possível a identificação e quantificação de 

contaminantes farmacêuticos na natureza. Além disso, as metodologias empregadas devem 

ser capazes de auxiliar no processo de avaliação das diferentes rotas de entrada dos mesmos, 

bem como do impacto causado ao meio ambiente (PAÍGA; SANTOS; DELERUE-MATOS, 

2017). 

 Nesse contexto, o desenvolvimento e aperfeiçoamento de diferentes instrumentos e 

metodologias analíticas vêm facilitando cada vez mais a detecção dessa classe de 

contaminantes em diferentes matrizes ambientais, mesmo quando presentes em baixos níveis 

de concentração (BIALK-BIELINSKA et al.  2016; LOCATELLI et al.  2016). Encontra-se 

na literatura vários relatos do uso de diferentes métodos e técnicas analíticos para essa 

finalidade, com destaque para a espectrofotometria de ultravioleta/visível (UV/Vis) e a 

cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE). 

 

2.5.1  Espectrofotometria de ultravioleta/visível 

 A espectrofotometria de ultravioleta/visível (UV/Vis) é uma das técnicas mais 

comumente utilizadas em laboratórios de química analítica, tendo a capacidade de produzir 

resultados precisos e confiáveis. Apresenta baixo custo, dispensa por vezes o preparo das 

amostras e pode ser utilizada para analisar uma grande variedade de compostos 

(HAMMOND, 2014; THOMAS; BURGESS, 2017). 

 É uma técnica de análise cujos sistemas de detecção são cada vez mais avançados, a 

fim de se obter uma melhora na sensibilidade, precisão e exatidão do método, além de 
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minimizar custos e tempo de análise. A maioria dos trabalhos presentes na literatura focam no 

estudo dos princípios básicos do método, no tratamento de dados espectrofotométricos ou em 

sua aplicação em campos específicos, como o meio ambiente. Nesse último caso, destaca-se a 

análise de compostos orgânicos como os contaminantes farmacêuticos, podendo a 

espectrofotometria de UV/Vis ser utilizada para identificar e quantificar a presença desses em 

matrizes ambientais (THOMAS; BURGESS, 2017; PASSOS; SARAIVA, 2019). 

Ahmadi, Madrakian e Afkhami (2016) aplicaram a técnica de espectrofotometria de 

UV/Vis para a identificação da amoxicilina em água em concentrações variando entre 5‧10-6 e 

0,001 mg‧mL-1. Para tal foi utilizado um procedimento baseado na formação de um derivado 

azo do fármaco investigado, com comprimento de onda de máxima absorbância de 332 nm.  

Errayess et al. (2017) utilizaram esta técnica para realizar a identificação de oito 

compostos farmacêuticos do grupo das sulfonamidas em água. Para tal foram preparadas 

soluções estoque de 0,1 mg‧mL-1 dos fármacos em acetona ou ácido clorídrico e então 

diluídas em água, até uma concentração de 0,01 mg‧mL-1, sendo posteriormente medidas as 

suas absorbâncias no comprimento de onda de 536 nm. 

Yilmaz e Kadioglu (2017), também desenvolveram uma metodologia para 

identificação do hormônio estradiol em sua forma natural e sintética via UV/Vis. Para este 

fim, foi preparada uma solução estoque do fármaco, em metanol, em uma concentração de 

0,01 mg‧L-1, em seguida sendo realizada diluições e sua absorbância medida para uma faixa 

de concentração de 0,0005 a 0,012 mg‧mL-1. O comprimento de onda de máxima absorbância 

foi de 281 nm. 

Já Silva et al. (2018) aplicaram uma metodologia envolvendo a mesma técnica 

analítica para a determinação da constante de ionização (pKa) do fármaco nilutamida. Para tal 

foram preparadas soluções de 40 mg‧L-1 do fármaco estudado. O comprimento de onda 

analítico utilizado neste trabalho foi de 339 nm. 

 

2.5.2 Cromatografia líquida de alta eficiência 

 A cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE) é a técnica mais amplamente 

utilizada para análise de misturas químicas e uma das mais utilizadas para avaliar compostos 

farmacêuticos em matrizes ambientais (PEAKE et al.  2016; FANALI et al.  2017). Pode ser 

aplicada para analisar diferentes contaminantes dessa classe, com características e 

propriedades distintas (SUN, 2018). 

 Variados sistemas de detecção são usados na CLAE para analisar, identificar e 

quantificar misturas complexas de múltiplos compostos. Tal como a espectrofotometria de 



55 
 

UV/Vis, a espectrometria de massa (EM), a espectroscopia de ressonância magnética nuclear 

(RMN) e a espectroscopia de transformada de Fourier (FT-IR). Entre os detectores mais 

comumente utilizados estão o de UV/Vis, principalmente em virtude a sua conveniência e o 

de EM, em virtude de sua capacidade de detecção (alta sensibilidade analítica) e o seu amplo 

campo de aplicação (SCHRENK; CARTUS, 2017; FANALI et al.  2017; SUN, 2018). 

 Patrolecco et al. (2013) avaliaram a aplicação da CLAE com detector de ultravioleta 

como metodologia para identificação de nove fármacos (diclofenaco, cetoprofeno, naproxeno, 

ibuprofeno, fenoprofeno, fenofibrato, ácido clofíbrico, genfibrozila e carbamazepina) em 

água. Os autores usaram uma mistura de acetonitrila e água acidificada a pH 3,6 com ácido 

acético glacial como fase móvel. Os fármacos foram identificados nos comprimentos de onda 

(λ) de excitação de 230 nm e de emissão de 302 nm. 

Gurke et al. (2015) desenvolveram uma metodologia via CLAE para identificação de 

41 diferentes contaminantes farmacêuticos, em água, sendo esses descritos no trabalho como 

os mais prescritos e utilizados na cidade de Dresden na Alemanha. Dentre as classes de 

fármacos avaliadas destaca-se a presença de antifúngicos, anticonvulsivos, antibióticos, 

antipsicóticos, remédios cardiovasculares e antidepressivos. Para identificar esses 

contaminantes foi utilizado um equipamento de CLAE-Dionex com um espectrômetro de 

massa API 4000 acoplado. Duas fases móveis (FM), A e B, foram utilizadas sendo elas 

compostas por uma mistura de acetato de amônio e acetonitrila nas seguintes proporções, FM 

A (97:3) e FM B (5:95). Os autores utilizaram ainda ácido fórmico 0,05 mol‧L-1 para facilitar 

a eluição e separação dos compostos. 

Ashfaq et al. (2017) aplicaram duas metodologias via CLAE para identificação de dois 

grupos de contaminantes farmacêuticos. O primeiro grupo consistiu nos fármacos ibuprofeno, 

diclofenaco, naproxeno, paracetamol, amlodipina e rosuvastatina. O segundo grupo consistiu 

dos fármacos gemifloxacino, moxifloxacina, sparfloxacin e ciprofloxacina. Para análise foi 

utilizado um equipamento de CLAE (Shimadzu 20) com detector de ultravioleta. As fases 

móveis consistiram em uma mistura de acetonitrila e 0,1 mol‧L-1 e acetato de amônio a pH 5, 

em uma razão 50/50 para o grupo 1 e metanol e solução tampão de fosfato a pH 9 (0,02 

mol‧L-1), em uma razão de 40/60 para o grupo 2. As detecções ocorreram nos comprimentos 

de onda de 254 nm para o grupo 1 e 279 nm para o grupo 2.  

Afonso-Olivares; Sosa-Ferreta; Santana-Rodríguez (2017) desenvolveram uma 

metodologia via CLAE para identificar a presença de 23 contaminantes farmacêuticos em 

matrizes aquáticas. Para tal, foi utilizado um equipamento de CLAE Prostar 410 com detector 

de espectrometria de massa. A fase móvel foi constituída de água, contendo 0,015% de ácido 



56 
 

fórmico e metanol, em uma proporção de 90/10 por 1 min, sendo modificada para uma 

proporção de 60/40 por 20 min, 10/90 por 19 min e, por fim, voltando à proporção inicial por 

3 min. 

Thai et al. (2018) utilizaram uma metodologia via CLAE para identificação de 15 

diferentes contaminantes farmacêuticos nos efluentes de quatro indústrias de fabricação de 

produtos farmacêuticos no Vietnã. Os fármacos avaliados foram: ampicilina, amoxicilina, 

cefaclor, cefixima, cefuroxima, cefotaxima, cefalexina, azitromicina, claritromicina, 

ofloxacina, norfloxacina, ciprofloxacina, sulfametoxazol e trimetoprima. Para análise foi 

utilizado um sistema CLAE acoplado a um espectrômetro de massa, AB Sciex. A fase móvel 

utilizada consistiu em uma mistura de acetonitrila contendo 0,1% de ácido fórmico e água 

ultrapura, uma razão de 5:95 por 1 min, 100:0 por 7 min e voltando a composição inicial por 2 

min.  

Além das metodologias de identificação utilizadas, outro aspecto fundamental na 

análise da degradação dos contaminantes farmacêuticos diz respeito ao acompanhamento 

cinético do tratamento utilizado. 

 

2.6 ESTUDO CINÉTICO 

 

 Segundo Stefan (2018), ao longo dos anos, vários estudos têm sido publicados no que 

se refere a teoria e aplicação dos processos oxidativos avançados. Como qualquer outro 

processo que envolva a presença de reações químicas, os POA apresentam uma cinética 

reacional controladora do processo e que pode ser modelada. 

Todos os POA compreendem duas etapas, a formação in situ dos radicais e a reação 

destes com os contaminantes alvo. Os mecanismos de formação dos radicais dependem de 

parâmetros específicos do processo, e podem ser afetados pelo projeto do sistema de 

tratamento e pela qualidade da água ou efluente a ser tratado. De uma maneira geral, a 

cinética de degradação de contaminantes orgânicos via POA (homogêneo ou heterogêneo) 

pode ser descrita fenomenologicamente por expressões de taxa de pseudo-primeira ordem 

(relação 𝐶 𝐶0 𝑣𝑒𝑟𝑠𝑢𝑠 ⁄ tempo), levando em consideração somente a concentração dos 

contaminantes em tratamento, como pode ser observado na Equação 25 (KHUZMAYO; 

CHIRWA, 2017; MIKLOS et al.  2018; XU et al. 2020; DEEPTHI et al. 2021; MUESES et 

al. 2021). 
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−𝑙𝑛
𝐶

𝐶0
= 𝑘1𝑡                                                                                                     (25) 

 

Em que: C é a concentração (mg‧L-1) em um dado tempo; C0 é a concentração inicial 

(mg‧L-1); k1 é a constante de velocidade (min-1) e t é o tempo (min). 

Dentre os modelos de pseudo-primeira ordem empregados na literatura, os modelos 

propostos por Chan e Chu (2003) e He et al. (2016) merecem destaque. O modelo de Chan e 

Chu é descrito pela Equação 26. 

 

𝐶 = 𝐶0‧ (1 − 
𝑡

𝜌+𝜎𝑡
)                                                                                          (26) 

 

No qual, C é a concentração do fármaco (mg‧L-1) após o tratamento por processos 

oxidativos avançados em um tempo t (min); 𝐶0 é a concentração inicial do fármaco (mg‧L-1), 

e os parâmetros 
1

𝜎
 e 

1

𝜌
 representam, respectivamente a capacidade oxidativa do sistema 

(adimensional) e a constante de velocidade do sistema (min-1). Os valores para os parâmetros 

σ e ρ são calculados com base na linearização da Equação 26, conforme expresso na Equação 

27. 

 

𝑡

(1−
𝐶

𝐶0
)
= 𝜌 + 𝜎𝑡                                                                                                 (27) 

 

A partir da Equação 27, pôde-se construir um gráfico de 𝑡
(1 −

𝐶

𝐶0
)⁄ 𝑣𝑒𝑟𝑠𝑢𝑠 𝑡, 

obtendo-se uma reta, em que os coeficientes linear e angular correspondem, respectivamente a 

𝜌 e 𝜎. 

O modelo proposto por He et al. (2016), Equação 28, pode ser tido como uma 

simplificação do modelo de Langmuir-Hinshelwood, Equação 29, de forma a adaptá-lo a uma 

equação cinética de pseudo-primeira ordem. 

 

−
𝑑𝐶

𝑑𝑡
=
𝑘𝑟𝐾𝐶

1+𝐾𝐶
                                                                                                       (28) 

−
𝑑𝐶

𝑑𝑡
= 𝑘𝑟𝐾𝐶 = 𝑘𝐶                                                                                           (29) 
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Em que, C é a concentração dos fármacos (mg‧L-1) e k a taxa da reação de pseudo-

primeira ordem (min-1). 

A degradação dos fármacos também segue, em sua maioria, uma cinética de pseudo-

primeira ordem (AHMAD et al.  2015), como pode ser observado no estudo realizado por 

Cizmic et al. (2017). Nesse trabalho, os autores avaliaram a degradação do fármaco 

praziquantel utilizando os POA, fotoperoxidação, UV/TiO2/H2O2, e fotocatálise heterogênea, 

com TiO2 como catalisador, além do processo de fotólise. Foi obtida uma degradação de pelo 

menos 90%, para cada um dos processos, após 180 min de reação. Todos os tratamentos 

seguiram cinéticas de pseudo-primeira ordem, com constantes de velocidade de 0,6302 min-1 

para o processo fotoperoxidação, 0,7090 min-1 para o processo UV/TiO2/H2O2, 0,2212 min-1 

para a fotólise e 0,2390 min-1 para a fotocatálise. 

Giannakis et al. (2017b) estudaram a degradação do fármaco iohexol em água, em 

efluente e em urina utilizando os processos de fotólise, fotoperoxidação e foto-Fenton. O 

processo fotoperoxidação foi o único capaz de degradar completamente o fármaco após 120 

min de tratamento. Além disso, seguiu uma cinética de pseudo-primeira ordem, com 

constantes de velocidade de 0,7401 min-1 (água), 0,3947 min-1 (efluente) e 0,7815 min-1 

(urina).  

Xin et al. (2020) examinaram a degradação do antibacteriano veterinário 

sulfadimetoxina, em uma concentração de aproximadamente 0,12 mg‧L-1 a partir do processo 

de fotoperoxidação. Os autores obtiveram uma eficiência de degradação do fármaco de 90% 

após 120 min de tratamento. A cinética reacional seguiu um comportamento de pseudo-

primeira ordem, com constante de velocidade de 0,029 min-1. 

Deepthi et al. (2021) avaliaram a eficiência do processo de fotocatálise heterogênea 

utilizando uma combinação de TiO2 e óxido de grafeno como catalisador para degradação do 

diclofenaco sob irradiação sunlight. Foram tratadas soluções do fármaco a 25 mg‧L-1, sendo 

verificada uma degradação de 98% após 30 min de tratamento. A cinética do processo 

acompanhou o modelo de pseudo-primeira ordem com a constante de velocidade 

apresentando valor de 0,994 min-1. 

Li et al. (2022) investigaram a degradação do antibiótico sulfamerazina utilizando o 

processo de fotocatálise heterogênea com compósitos de Bi2O3-TiO2 atuando como 

fotocatalisador. Para tal, foram utilizadas soluções do fármaco em uma concentração de 100 

mg‧L-1, tendo sido obtida uma degradação de 97,96% após 120 min de tratamento. O processo 

de degradação seguiu uma cinética de pseudo-primeira ordem, e a constante de velocidade 

obtida para o processo foi de 0,0356 min-1. 
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Os processos oxidativos avançados citados nesses trabalhos são todos do tipo 

fotoquímico. Eles se caracterizam por um melhor desempenho na produção de radicais 

(aumento da quantidade produzida) a partir da utilização de diferentes tipos de radiação 

luminosa, em especial a ultravioleta. Para a sua aplicação se faz necessário o uso de reatores 

fotolíticos (SERPONE et al.  2017; KANAKARAJU; GLASS; OELGEMOLLER, 2018; 

MUESES et al. 2021). 

 

2.7 REATORES FOTOLÍTICOS 

 

Os reatores fotolíticos são vasos reacionais onde produtos de reação são gerados a 

partir do contato entre fotocatalisadores, reagentes e fótons. Esses reatores podem fazer uso de 

múltiplas lâmpadas, equipadas em série ou em paralelo, podendo envolver diferentes tipos de 

radiação luminosa com o objetivo de ocasionar uma reação fotoquímica (NGUYEN; WU, 

2018; RUSSO et al.  2018b; KHAN; TAHIR, 2019; WANG et al. 2021).  

Esses equipamentos oferecem como vantagens a possibilidade de se controlar a 

potência das fontes luminosas, o tempo de reação desejado, a atmosfera e a aplicação ou não 

de agitação. Além disso, a grande maioria dos reatores fotolíticos opera em sistemas fechados, 

de modo a garantir que as espécies reacionais presentes no reator absorvam completamente as 

irradiações luminosas utilizadas durante o processo (KATIC et al.  2018). 

Quanto às suas características, os reatores fotolíticos podem ser projetados em 

diferentes geometrias (horizontais ou verticais) e modos operacionais que podem ser em 

batelada, de forma semicontínua ou contínua. É importante ressaltar que independentemente 

do tipo de reator é necessário garantir que a estrutura utilizada seja reflexiva. As fontes de 

irradiação podem ser internas ou externas, com presença de uma ou várias lâmpadas, 

aplicando exclusivamente um tipo de radiação luminosa ou a combinação de vários tipos 

(KOWALSKA; RAU, 2010; NOEL, 2017; ESPÍNDOLA et al.  2019; ENESCA, 2021). 

Esses equipamentos apresentam como principais desvantagens os custos de projeto, 

construção e especialmente a eficiência com relação a energia necessária para operação 

(exceto os solares). É importante frisar que até mesmo as versões de bancada podem vir a ser 

custosas para os laboratórios de pesquisa (KATIC et al.  2018; SORIANO-MOLINA et al.  

2019). 

Segundo Crittenden et al. (2012), os reatores fotolíticos devem ser projetados de forma 

a garantir que toda fonte luminosa utilizada nos processos permaneça dentro do reator, de 

modo a ser absorvida pelas espécies em estudo. Os autores afirmam que para isso deve-se 
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fazer uso de superfícies refletivas, de forma que o caminho efetivo percorrido pela luz dentro 

de um reator fotolítico seja muito maior do que as dimensões físicas do próprio reator. Isso 

ocorre, uma vez que a luz será refletida uma série de vezes dentro do reator até que seja 

completamente absorvida pelas espécies em estudo. A partir desta afirmação é possível 

modelar matematicamente a ação da luz (taxa de fotólise) dentro de um reator fotolítico 

desconsiderando a distância da fonte luminosa para as amostras em estudo, utilizando as 

Equações 30 (um componente) e 31 (multicomponente). 

 

ravg = −Φ(λ)PU−V                                                                                            (30) 

ravg,j = −Φ(λ)𝑗𝑓𝑗PU−V                                                                                                 (31) 

 

Em que, ravg é a taxa média do processo de fotólise, ravg,j é a taxa média global do 

processo de fotólise do composto j no reator, PU−V é a energia fotônica por unidade de volume 

(einstein‧cm-3‧s-1), 𝑓𝑗 é a fração de luz absorvida por um componente j dentro do reator 

(adimensional) e Φ(λ) é o rendimento quântico, ou seja, a razão entre a taxa de reação de 

fotólise pela taxa de fótons absorvidos do sistema. 

Como mencionado existem vários tipos de reatores fotolíticos. Dentre eles, destaca-se 

como mais comumente utilizado aqueles equipados com lâmpadas artificiais, devido à sua 

simplicidade de construção e operação experimental. Esses reatores vêm sendo utilizados no 

estudo da degradação de compostos e contaminantes orgânicos, inclusive os farmacêuticos, 

em misturas líquidas (WOLS et al.  2015; RUSSO et al.  2018b). 

Romero et al. (2016) compararam a aplicação de diferentes reatores fotolíticos de 

bancada para degradação do fármaco metoprolol através do processo foto-Fenton. Para 

realizar a degradação foram utilizadas soluções de 50 mg‧L-1 do fármaco e concentrações de 

Ferro (Fe2+) e de H2O2 de respectivamente, 10 mg‧L-1 e 150 mg‧L-1.Os reatores utilizados 

foram de quatro tipos: 

• Equipado com radiação artificial UV-C, consistindo em um vaso Pirex com 

capacidade para 2 L. Trata-se de um reator cilíndrico, montado verticalmente, 

com diâmetro interno de 11 cm e altura de 23 cm equipado com três lâmpadas 

de mercúrio de baixa pressão (Phillips TUV) de 8 W localizadas no centro do 

reator e emitindo radiação monocromática de 254 nm; 

• Operando com radiação artificial UV-A, consistindo em um vaso Pyrex nas 

mesmas configurações do UV-C, porém equipado com 3 lâmpadas UV-A 
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(Phillips TL FAM) de 8 W cada, posicionadas no centro do reator, com um 

máximo de emissão em 365 nm; 

• Utilizando por radiação solar artificial (SB), consistindo em um vaso tubular 

de 24 cm de comprimento e 2,11 cm de diâmetro com uma lâmpada de 

xenônio de 1 kW equipada na parte de cima do equipamento e emitindo 

radiação entre 300 e 500 nm; 

• Consistindo em um reator solar parabólico (CPC) equipado com espelhos 

feitos de alumínio polido numa área equivalente a 0,228 m2.  

 

Os autores verificaram que o reator empregando radiação UV-A atingiu 100% de 

degradação em 7 min de processo, o SB 97,3% de degradação também em 7 min de processo, 

o UV-C obteve 100% de degradação em 20 min de processo e o CPC conseguiu uma 

degradação completa em 3 min de processo. 

Lhotský et al. (2017) avaliaram a aplicação do processo de fotoperoxidação para tratar 

água contaminada por psicofármacos (cloridrato de amitriptilina, dosulepina, cloroprotixeno e 

butamirato)  em uma área próxima a uma planta de produção de produtos farmacêuticos em 

operação a 80 anos na República Tcheca. Para tal, foram utilizados dois reatores fotolíticos de 

bancada, montados em série, equipados com 24 lâmpadas UV-C de 36 W (T8 G13 Philips) 

cada e operados em batelada. Os reatores eram cilíndricos, com 120 cm de altura, sendo as 

lâmpadas instaladas uniformemente ao redor. O volume operacional foi de 1500 L‧h-1 de água 

contaminada, com dosagem de H2O2 de 1 L‧h-1. Após 60 min de tratamento, cerca de 50% dos 

psicofármacos foram degradados, valor que subiu para aproximadamente 90% ao aumentar o 

tempo de tratamento da água contaminada para 150 min. 

 Somathilake et al. (2018) estudaram a degradação da carbamazepina em água 

utilizando fotólise direta (radiação UV-C) e os processos UV/H2O2 e UV/TiO2. Para tal, foi 

utilizado um reator fotolítico de bancada, consistindo em um recipiente retangular equipado 

com 10 lâmpadas germicidas de baixa pressão (8 W), e emitindo radiação UV-C, com picos 

em 254 nm. Três diferentes intensidades de radiação UV-C foram testadas no tratamento, 0,6; 

2,2 e 3,4 kW‧m-3, empregando 1, 3 e 5 lâmpadas, respectivamente, as quais foram dispostas 

em cada lado do reator. Foram utilizadas no processo, soluções de 5 mg‧L-1 de 

carbamazepina, concentrações de H2O2 variando entre 10 e 100 mg‧L-1 e dosagens de TiO2 de 

0,5; 1 e 1,5 g‧L-1. Dentre os processos e combinação de parâmetros citados, o mais eficiente 

foi a fotoperoxidação, com concentração de H2O2 de 50 mg‧L-1 e radiação UV de 3,4 kW‧m-3, 

tendo atingido a completa degradação do fármaco em 2 min de processo. Outras combinações 
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não degradaram completamente a carbamazepina ou o fizeram em um tempo 

consideravelmente maior. 

De posse de diferentes arranjos e confecções dos reatores e dos tipos de lâmpada, 

torna-se cada vez mais comum conseguir obter êxito na degradação de diferentes poluentes. 

Contudo, sabe-se que não basta degradar o composto de interesse, é também necessário 

verificar a toxicidade das soluções antes e após o tratamento, uma vez que pode existir 

formação de compostos intermediários com características indesejáveis (MUESES et al. 

2021; SARANAVAM et al. 2022). 

 

2.8 TOXICIDADE 

 

 Ao trabalhar com processos oxidativos avançados para o tratamento de poluentes 

orgânicos, um fator importante a ser levado em consideração é que os intermediários 

formados durante os processos de degradação podem ser biologicamente mais ativos e 

consequentemente mais tóxicos do que os compostos originais. Por essa razão, avaliar a 

toxicidade é uma etapa crucial após a aplicação dos POA como tratamento (SHARMA; 

ARHMAD; FLORA, 2018; XIN et al. 2020). 

 Os testes de toxicidade baseiam-se nas respostas dos organismos quando em contato 

com contaminantes. São caracterizados em função de seus efeitos finais (alteração no 

crescimento, na germinação e na reprodução, além da letalidade), da duração (subcrônico, 

crônico, subagudo e agudo) e do modo de exposição (concentração ou dose), sendo uma etapa 

essencial na identificação de efeitos adversos causados por diferentes compostos químicos, 

incluindo os fármacos (VACCHI et al.  2016; SPARLING et al.  2016; GUPTA et al. 2022). 

 Para a realização dos testes ecotoxicológicos é necessário o uso de organismos com 

representação ecológica significativa, sensibilidade e disponibilidade. Além disso, a escolha 

das espécies-teste é frequentemente feita com base em razões logísticas (organismos fáceis de 

manter e reproduzir em laboratório) e muitas vezes aplicada em mais de um representante por 

biota, a fim de averiguar os efeitos em diferentes organismos (BEIRAS, 2018). Sendo assim, 

para se avaliar os efeitos toxicológicos nos ecossistemas em diferentes níveis taxonômicos, 

uma grande variedade de espécies pode ser utilizada nestes testes, tais como algas, bactérias, 

peixes e invertebrados (BALLS; COMBES; WORTH, 2019). 

 Em conjunto com os ensaios envolvendo animais, testes de toxicidade empregando 

vegetais, avaliando a germinação de sementes, têm se tornado cada vez mais comuns, 

destacando-se seu uso principalmente devido a simplicidade, sensibilidade, baixo custo e 
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utilização de quantidades relativamente pequenas de amostra no processo (PRIAC; BADOT; 

CRINI, 2017). São análises que tem por princípio a avaliação dos efeitos fitotóxicos que 

podem ser ocasionados nas plantas, seja durante a germinação ou no desenvolvimento das 

raízes (taxa de crescimento da radícula), observando qualquer alteração que gere um 

comprometimento à maturação e sobrevivência da planta (DUARTE et al. 2018; YANG et al. 

2021). 

Algumas das espécies mais comumente utilizadas nestes testes são: o trigo (Triticum 

aestivum), o rabanete (Raphanus spp), o trevo vermelho (Trifolium pratense), o pepino 

(Cucumis sativus) e a alface (Lactuca sativa) (PRIAC; BADOT; CRINI, 2017). Dentre elas, a 

alface (Lactuta sativa) tem uso bastante destacado, já que possui características de 

sensibilidade que a tornam propícia para avaliação de germinação e crescimento. Além disso, 

seus processos e reações durante os ciclos de germinação e desenvolvimento são semelhantes 

com uma grande variedade de espécies de sementes e plantas, podendo as representar de uma 

maneira geral. Por causa disso, a Lactuta sativa é considerada por algumas agências como a 

International Organization for Standardization (ISO), a United States Environmental 

Protection Agency (USEPA) e a Organização para a Cooperação e Desenvolvimento 

Econômico (OECD), como semente/planta modelo para realização de testes de toxicidade 

(LYU et al. 2018). 

Liu et al.  (2016) investigaram a toxicidade de uma solução do fungicida clibazol após 

tratamento por fotólise, em água, utilizando a lentilha-de-água (Lemna minor). Os autores 

observaram uma queda de 63% na toxicidade após o tratamento, verificando assim que os 

compostos formados durante a degradação são menos tóxicos que o fármaco estudado. 

Napoleão et al. (2018) avaliaram a toxicidade dos fármacos diclofenaco, dipirona, 

paracetamol e ácido acetilsalicílico, presentes em efluentes de ETE, pós-tratamento por foto-

Fenton. Para tal foram utilizadas sementes de beijo-de-frade (Impatiens balsamina) e crista-

de-galo (Celosia cristata), além do grão de trigo (Americano Hard). Os testes de toxicidade 

demonstraram que o processo foto-Fenton não ocasionou a geração de intermediários tóxicos, 

uma vez que todas as sementes que foram analisadas germinaram. 

Loveira et al. (2019) investigaram a toxicidade do fármaco imazalil após o tratamento 

pelo processo foto-Fenton solar em uma planta piloto instalada em Buenos Aires na 

Argentina. Os autores utilizaram sementes de alface (Lactuca sativa) e verificaram uma 

inibição da germinação em todas as amostras não tratadas de imazalil, enquanto após a 

aplicação do processo foto-Fenton solar, a germinação e crescimento das sementes atingiu 
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valores próximos a 80% daqueles verificados no controle negativo, indicando uma redução na 

toxicidade das soluções de imazalil após a aplicação do tratamento. 

Nippes et al. (2021) estudaram a toxicidade dos fármacos paracetamol, diazepam e 

nicotina utilizando sementes de Lactuca sativa, após o tratamento pelos processos Fenton, 

foto-Fenton e fotoperoxidação utilizando radiações UV-C, UV-A e solar natural durante 180 

min. Os autores obtiveram uma redução média de 60% na germinação das sementes para os 

ensaios envolvendo o diazepam. 

Rodrigues-Silva et al. (2022) avaliaram a toxicidade do fármaco antibiótico isoniazida 

utilizando sementes de Lactuca sativa, após o tratamento via processo foto-Fenton utilizando 

radiação solar natural e artificial durante 60 min. Após o tratamento não foram verificadas 

alterações significativas na germinação e crescimento das sementes estudadas. 
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3 METODOLOGIA 

 

Estão descritas nesta seção as etapas da pesquisa desenvolvida para a degradação da 

mistura de fármacos lamivudina e zidovudina utilizando processos oxidativos avançados 

homogêneos e heterogêneo em diferentes matrizes, sendo estas: mistura aquosa, efluente 

sintético e efluente industrial farmacêutico. 

 

3.1 SOLUÇÕES ESTOQUE DA MISTURA DE FÁRMACOS EM MEIO AQUOSO 

 Foi preparada uma solução estoque da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina, 

em meio aquoso, na concentração de 1000 mg‧L-1, em água e metanol (Merck), com razão 

volumétrica de 9:1. As soluções de trabalho foram preparadas a partir da diluição da solução 

estoque exclusivamente em água destilada. Ambos os fármacos foram cedidos pelo 

Laboratório Farmacêutico do Estado de Pernambuco (LAFEPE), o lote de cada um deles, sua 

data de fabricação e de validade estão apresentados na Tabela 4. 

 

Tabela 4 – Lotes, datas de fabricação e validade dos fármacos: lamivudina e zidovudina. 

Fármaco Lote 
Data de 

Fabricação 

Data de 

Validade 

Lamivudina 17933 04/07/2018 04/03/2022 

Zidovudina 17925 04/07/2018 07/11/2021 

Fonte: o autor (2022). 

 

3.2 IDENTIFICAÇÃO DOS FÁRMACOS VIA CROMATOGRAFIA LÍQUIDA DE ALTA 

EFICIÊNCIA 

 

A metodologia utilizada para identificação e quantificação dos fármacos lamivudina e 

zidovudina via cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE) se deu conforme proposto por 

Lucena et al. (2018). Para tal, confirmou-se os tempos de retenção de cada um dos compostos 

e, em seguida, construiu-se uma nova curva analítica, utilizando a mistura dos fármacos nas 

concentrações de 1, 2, 3, 5, 6, 8, 10, 20 e 30 mg‧L-1  (pontos em quadruplicata) de modo a 

verificar a confiabilidade do método empregado. Vale ressaltar que o equipamento utilizado 

foi um CLAE (Shimadzu SS-550), equipado com uma coluna cromatográfica ULTRA C18 (5 

µm; 4,6 x 250 mm), operando em fase reversa e equipado com detector espectrofotométrico 

de ultravioleta/visível (UV/Vis). A fase móvel utilizada consistiu em acetonitrila/água 

ultrapura numa razão 65:35 e o tempo de corrida foi de 8 min. 
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Para fins de confirmação da confiabilidade da metodologia, foram avaliados os 

seguintes parâmetros: linearidade, precisão (através da avaliação da reprodutibilidade), 

exatidão e limites de quantificação (LQ) e limite de detecção (LD). A linearidade foi avaliada 

a partir do coeficiente de correlação (r) da curva analítica construída em conjunto com a 

aplicação do teste de Grubb’s (GRUBB’S; BECK, 1972) conforme descrito pela Agência 

Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA) e Instituto Nacional de Metrologia, Qualidade e 

Tecnologia (INMETRO) (BRASIL, 2003; INMETRO, 2020). A precisão foi determinada 

com base no coeficiente de variância (CV), conforme descrito na Resolução RDC Nª 166 da 

ANVISA (BRASIL, 2017). Por fim, os limites de quantificação e de detecção foram 

calculados com base no documento CGCRE-008 do Instituto Nacional de Metrologia, 

Qualidade e Tecnologia (INMETRO, 2020). 

 

3.2.1 Extração dos fármacos 

A fim de garantir que as amostras da mistura dos fármacos em estudo analisadas por 

CLAE estivessem na mesma matriz da fase móvel (FM) utilizada, um método de recuperação 

por extração sólido-líquido (ESL) foi aplicado. Para tal, foram empregados cartuchos 

poliméricos Strata-X (500 mg/6 mL – Phenomenex) operando em fase reversa e uma bomba 

peristáltica (Wilson), com vazão de 10 mL‧min-1, conforme descrito por Napoleão et al. 

(2018). 

Condicionou-se a fase estacionária ao empregar 10 mL da mistura acetonitrila/água 

ultrapura (65:35), seguidos de 10 mL de água ultrapura. Após o condicionamento do cartucho, 

a amostra contendo a mistura dos fármacos foi percolada e, em seguida, foi realizada a eluição 

com a FM. As amostras foram coletadas em balões volumétricos de 10 mL e então filtradas 

em membrana microporosa de 0,22 µm, sendo por fim transferidas para os vials. 

Em conjunto com a metodologia via CLAE aplicando ESL, foi desenvolvida uma 

metodologia via espectrofotometria de ultravioleta/visível (UV/Vis) para identificação e 

quantificação da mistura lamivudina/zidovudina, de modo a minimizar os custos associados. 

Desse modo, a metodologia de espectrofotometria UV/Vis foi utilizada para avaliação e 

otimização das condições de trabalho dos processos de degradação, enquanto o método via 

CLAE foi aplicado no acompanhamento cinético e para quantificar a degradação nas 

melhores condições de trabalho encontradas. 
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3.3 IDENTIFICAÇÃO DOS FÁRMACOS VIA ESPECTROFOTOMETRIA DE 

ULTRAVIOLETA /VISÍVEL 

 

Inicialmente foi feita uma varredura espectral (scan), no espectrofotômetro de UV/Vis 

(Thermoscientific), de 200 a 500 nm de uma solução de 15 mg‧L-1 diluída a partir da solução 

estoque descrita no item 3.1. Neste caso, os fármacos foram analisados em conjunto a fim de 

identificar o comprimento de onda de máxima absorbância (𝜆𝑚𝑎𝑥) da mistura. Vale ressaltar 

que, em estudos prévios, constatou-se que a variação do pH não conduz a deslocamento do 

comprimento de onda. Em seguida, foi construída uma curva analítica nas mesmas 

concentrações citadas no item 3.2, sendo avaliados os parâmetros de linearidade, coeficiente 

de variância, LD e LQ, de modo análogo ao realizado no item 3.2. 

 

3.4 PROJETO E CONSTRUÇÃO DE REATOR FOTOLÍTICO DE BANCADA COM 

RADIAÇÃO COMBINADA E CUSTOS ASSOCIADOS 

 

Para realização dos experimentos envolvendo a degradação da mistura dos 

contaminantes farmacêuticos em estudo, um reator fotolítico de bancada, equipado com 

lâmpadas emissoras de diferentes tipos de radiação foi construído. Esse reator foi 

desenvolvido com o objetivo de identificar e avaliar a combinação mais eficiente de 

irradiação luminosa para cada tipo de processo oxidativo avançado aplicado. Por fim, uma 

análise dos custos associados ao projeto, construção e operação do reator foi realizada, 

levando em consideração as potências das lâmpadas e o valor médio do kWh no estado de 

Pernambuco em 2021. 

 

3.5 TRATAMENTO DOS FÁRMACOS UTILIZANDO PROCESSOS OXIDATIVOS 

AVANÇADOS HOMOGÊNEOS – SOLUÇÃO AQUOSA 

 

Nesta etapa a mistura aquosa dos fármacos lamivudina e zidovudina foi estudada 

quanto a sua degradação frente aos processos oxidativos avançados foto-Fenton 

(H2O2/Fe2+/hѵ) e fotoperoxidação (hѵ/H2O2). Os ensaios foram realizados no reator fotolítico 

de bancada descrito no item 3.4, sob variadas configurações das radiações. De forma 

adicional, foi ainda analisado o processo de fotólise para cada uma das radiações empregadas. 

Inicialmente, um estudo preliminar para degradação foi realizado empregando os 

processos supracitados. Desse modo, ensaios em triplicada e sob cada uma das radiações 

presentes (UV-C, UV-A e sunlight) foram realizados. Para tal, foram utilizados béqueres, com 

capacidade para 100 mL. Nesses foram adicionados 50 mL da mistura aquosa contendo os 
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dois contaminantes farmacêuticos nas concentrações de 15 mg‧L-1 de cada. A concentração de 

peróxido de hidrogênio (Êxodo científica, 35%) ([H2O2]) utilizada foi de 100 mg‧L-1, a 

concentração de ferro ([Fe]) de 1 mg‧L-1 (na forma de FeSO4.7H2O – F Maia) e o pH inicial 

empregado encontrava-se entre 5 e 6 (natural da solução) nos processos de fotólise e 

fotoperoxidação, enquanto para o processo foto-Fenton foi fixado entre 2 e 3. O ajuste do pH 

das soluções foi realizado com uma solução de H2SO4 (0,1 mol‧L-1) ou NaOH (0,1 mol‧L-1). O 

período de exposição à radiação de cada um dos processos foi de 60 min. 

Todas as amostras foram quantificadas antes e após a realização dos ensaios de 

degradação por espectrofotometria de UV/Vis. Logo, a eficiência dos POA foi obtida em 

função da porcentagem de degradação da mistura dos fármacos frente a cada processo 

estudado. 

 

3.5.1 Influência dos parâmetros operacionais e aplicação de irradiação combinada nos 

processos de degradação 

De posse dos resultados do estudo preliminar para cada um dos POA avaliados foram 

realizados experimentos a fim de determinar a influência dos parâmetros operacionais [H2O2], 

para ambos os processos, e [Fe], quando aplicado. As concentrações de H2O2 de 100, 200, 

300, 400, 500, 600, 700, 800 e 900 mg‧L-1 foram avaliadas. Em seguida, após a definição da 

[H2O2] mais eficiente, esta foi fixada e empregou-se diferentes [Fe] (0,5; 1,0; 2,0; 3,0; 4,0 e 

5,0 mg‧L-1) para degradação de 50 mL da solução de trabalho. Estes ensaios foram realizados 

com período de exposição de 60 min para cada uma das radiações (UV-C, UV-A e sunlight) 

individualmente (ensaios em triplicata). 

Definida a influência das [H2O2] e de [Fe], foram realizados, em seguida, os ensaios 

de degradação com aplicação de radiação combinada nas melhores condições operacionais 

para ambos os processos, utilizando 50 mL da solução de trabalho, sendo todos os 

experimentos realizados em triplicata. Os tipos de combinações utilizados foram:  1) duas a 

duas em paralelo (UV-C e UV-A; UV-C e sunlight; UV-A e sunlight); 2) duas a duas em série 

(UV-C seguida de UV-A; UV-C seguida de sunlight; UV-A seguida de sunlight, bem como as 

demais combinações dessas radiações); 3) as três radiações em paralelo. Todos os testes 

foram realizados expondo a solução de trabalho a 60 min para os experimentos em paralelo e 

a 120 min para os testes em série, sendo 60 min para cada irradiação. 
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3.5.2 Avaliação do efeito da distância da amostra até a fonte luminosa para degradação 

via POA empregando reator fotolíticos de bancada 

 

Uma vez determinada as melhores condições operacionais ([H2O2]; [Fe] e tipo de 

radiação (isolada ou combinada)) para ambos os POA aplicados, o tempo de exposição em 

cada um dos processos foi estendido, com alíquotas sendo retiradas nos tempos de 60, 90, 

120, 150 e 180 min. Tendo em vista que a taxa de reação em processos fotolíticos pode 

depender da distância que um composto se encontra da fonte de luz/irradiação (item 2.7), 

foram estudados a degradação da solução de trabalho (50 mL), nos tempos supracitados, em 

duas diferentes distâncias da amostra até a fonte luminosa: 1) 36 cm (fundo do reator – 

posição BAIXA) e 2) 12 cm (posição ALTA). Nessa última posição, utilizou-se um apoio que 

encaixa completamente dentro do reator e eleva seu fundo até a posição desejada (definida 

com base na distância do reator empregado em estudos anteriores realizados no Laboratório 

de Engenharia Ambiental e da Qualidade). 

 

3.6 TRATAMENTO DOS FÁRMACOS UTILIZANDO FOTOCATÁLISE 

HETEROGÊNEA – MISTURA AQUOSA 

 

Para análise da eficiência do processo de fotocatálise heterogênea na degradação da 

mistura de fármacos lamivudina e zidovudina foram preparados diferentes fotocatalisadores. 

Foram eles: placas de latão calcinadas e placas de latão revestidas com dois tipos de dióxido 

de titânio. 

 

3.6.1. Preparo do fotocatalisador 

 

A eficiência da fotocatálise heterogênea foi avaliada, inicialmente, utilizando placas de 

latão calcinadas para tratar a mistura aquosa dos fármacos lamivudina e zidovudina. Para tal, 

foram utilizadas placas de latão comercial (5 x 5 cm), constituídas por 70% de cobre e 30% de 

zinco (aproximadamente). Estas placas foram perfuradas nas quatro pontas, de modo a 

garantir que ficassem suspensas, por fio de Kanthal, dentro do reator utilizado para 

degradação da solução de trabalho. Em seguida, foram lavadas com água destilada e uma 

solução de detergente neutro (Merck) a 10%. Por fim, foram limpas com álcool p.a. (Neon, 

99,8%), para retirar resíduos de gorduras e graxas presentes em sua superfície e secas de 

forma homogênea utilizando ar comprimido. 

 Para garantir a formação dos óxidos da liga foi utilizada uma metodologia adaptada de 

Chou et al. (2017) e Eisa et al. (2019), onde as placas de latão limpas foram calcinadas em 
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forno mufla (Linn – Elektro Therm) a uma temperatura de 500°C durante 2 h, empregando 

uma rampa de aquecimento de 10°C‧min-1. As massas das placas foram determinadas antes e 

após o processo de calcinação em balança analítica (Bel). 

 Após este tratamento térmico, as placas de latão foram recobertas utilizando 

suspensões de dióxido de titânio (TiO2). Para preparo das suspensões dois tipos diferentes de 

dióxido de titânio foram empregados, o primeiro deles (A) contendo TiO2-P25 (Evonik), e o 

segundo (B) contendo TiO2-2310 (Kronos). 

 

3.6.1.1. Preparo das suspensões fotocatalíticas 

 

 Duas suspensões foram preparadas conforme metodologia adaptada de Ribeiro et al. 

(2020), ambas contendo uma massa total de 220 g de uma mistura contendo o catalisador. 

Essa massa foi dividida em 180 g de água destilada, 5 g de PVA e 35 g do TiO2 selecionado. 

 Inicialmente, a massa de água destilada selecionada foi acidificada a pH 4, utilizando 

ácido nítrico 1 mol‧L-1 de forma a garantir a estabilidade da solução. Em seguida, a solução 

foi aquecida a 80°C e adicionou-se o poliacetato de vinila (P.A.), sendo este dissolvido sob 

agitação com o auxílio de um agitador magnético com aquecimento. Após esta dissolução, a 

solução foi resfriada a temperatura ambiente (28 ± 3ºC) e, em seguida, adicionado lentamente 

o dióxido de titânio selecionado. O procedimento foi realizado com auxílio de banho 

ultrassônico (ELMASONIC EASY 60 H) por períodos intercalados de 15 min. 

  Posteriormente a dissolução completa das duas soluções preparadas, A e B, estas 

foram mantidas sob agitação durante 24 h. Ao final deste período as amostras estavam prontas 

para utilização no recobrimento das placas de latão calcinadas. 

 

3.6.1.2. Imobilização do TiO2 

 

 As placas de latão foram recobertas utilizado a técnica de washcoating, com 

recobrimentos sucessivos. Para tal, foi utilizada uma máquina de washcoating de fabricação 

do grupo de pesquisa, conforme Figura 8.  
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Figura 8 – Máquina de washcoating de fabricação do grupo de pesquisa. 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: O autor (2022). 

 

A máquina ilustrada na Figura 8 consiste em 2 regiões distintas, um painel e um 

suporte de metal. No painel são determinadas as posições iniciais e finais de operação do 

suporte, sua altura e a velocidade de movimentação. Já o suporte de metal foi utilizado para 

manter as placas de latão suspensas sobre as soluções contendo TiO2. 

As placas foram imersas na suspensão fotocatalítica a uma velocidade constante de 4 

cm‧min-1, permanecendo submersas durante 1 min. Após imersão, na velocidade citada, estas 

placas foram conduzidas a centrífuga (Quimis) por 30 s em uma rotação de 450 rpm. Após 

cada recobrimento as placas foram secas em uma estufa (Biopar) a 150°C durante 15 min.  

 Este procedimento de recobrimento foi repetido até atingir as duas razões de 

catalisador (TiO2) estudadas, 0,2 mg‧cm-2 e 0,6 mg‧cm-2, definidas com base na literatura e 

trabalhos anteriores do grupo de pesquisa. Deste modo, as placas foram pesadas antes e após 

cada recobrimento e a massa de dióxido de titânio adicionada para cada uma das razões sendo 

definida com base na Equação 32. 

𝑚 = 𝑞𝐴                                                                                                          (32) 

 

 Em que, m é a massa de TiO2 adicionada, q a razão de TiO2 do sistema e A área das 

placas de latão, 50 cm2. 

 Após atingir a massa de recobrimento desejada as placas foram mais uma vez 

calcinadas em forno mufla por 2 h a 400°C com rampa de aquecimento de 5°C por minuto. 
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3.6.2. Caracterização do fotocatalisador 

 

 Os fotocatalisadores foram, então, caracterizados em duas etapas. A primeira delas 

envolvendo diretamente os dióxidos de titânio A e B e a segunda as placas de latão originais, 

calcinadas e após o processo de revestimento com as suspensões de TiO2. 

 Os dióxidos de titânio foram caracterizados pelas técnicas de espectroscopia o 

infravermelho por transformada de Fourier (FT-IR), difratometria de raios X (DRX) e 

adsorção/dessorção de N2 (Brunauer-Emmett-Teller - BET).  Para as placas de latão foram 

utilizadas as técnicas de DRX e microscopia eletrônica de varredura (MEV), 

 O espectro no infravermelho por transformada de Fourier (FT-IR) foi obtido utilizando 

um espectrômetro Bruker Vertex 70, operando por transmitância. Para tal, as amostras de 

dióxido de titânio foram misturadas e homogeneizadas com brometo de potássio (KBr) numa 

proporção amostra/reagente de 1:20. Em seguida, esta mistura foi seca em estufa durante 10 

min a 140 ± 1°C e posteriormente prensada a 10 ton por 20 s para a formação de pastilhas, 

necessárias para a análise no equipamento. Os dados de medição do espectrômetro foram 

coletados em 32 varreduras com uma resolução de 2 cm-1 e intervalo de medição na faixa do 

infravermelho variando entre 4000 e 400 cm-1. 

Para as análises por DRX foi utilizado um difratômetro de raios-X (BRUKER D2-

PHASER), com radiação do tipo Cu kα, operando com passo angular de 1,0°, comprimento 

de onda de 0,15418 nm e faixa angular entre 5 e 80° (2θ). A velocidade de rotação do 

goniômetro foi de 15 rpm enquanto a velocidade de varredura do equipamento foi 

estabelecida em 1,2°∙min-1. As amostras sólidas, em pó, de ambos os TiO2 foram analisados 

após condicionamento em porta amostra. As placas de latão foram cortadas, imobilizadas no 

porta amostra e analisadas diretamente no equipamento. 

As amostras de TiO2 em pó foram avaliadas para a obtenção de sua área superficial, 

volume e diâmetro médio de poros através da análise por adsorção/dessorção de N2. Neste 

caso, foi utilizado um equipamento Quantachrome (Nova Instrument) operando a 77 K. As 

amostras foram aquecidas por um período de 8 h, sob vácuo, a 353K, com a área superficial 

sendo obtida com base na equação padrão de Brunauer-Emmett-Teller (BET) enquanto o 

volume e diâmetro dos poros foram determinados utilizando o modelo Non-local Density 

Functional Theory (NLDFT). 

 Por fim, a análise por MEV foi utilizada para obter a morfologia de superfície das 

placas de latão. Para tal, foi utilizado um microscópio eletrônico de varredura de modelo 

MEV Tescan Vega3, onde avaliou-se as amostras de placas cortadas. Estas foram metalizadas 
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com ouro e conduzidas as análises. A distância de trabalho para as análises foi de 12 a 15 mm, 

com tensão de aceleração de 30 kV.  

 Após a caracterização dos fotocatalisadores, foi avaliada a eficiência de cada um deles 

a partir dos ensaios de fotocatálise heterogênea. 

 

3.6.3 Ensaios de degradação 

 

 Anterior aos ensaios de fotodegradação foi avaliado se há contributo do processo 

adsortivo por parte dos catalisadores. Para tal, a amostra contendo os fármacos foi exposta ao 

contato com as placas de latão calcinadas por um período de 300 min. 

Para avaliar a eficiência do processo fotocatalítico heterogêneo na degradação dos 

fármacos lamivudina e zidovudina foram utilizadas, inicialmente, as placas de latão 

calcinadas.  Estas foram suspensas em béqueres de vidro circular (reator) com capacidade 

para 250 mL (área superficial de 63,62 cm2) utilizando fio de Kanthal e imersas em 50 mL da 

solução de trabalho. O tratamento foi realizado sob agitação com bastão magnético e testadas 

as diferentes radiações (UV-C, UV-A e sunlight) de forma isolada. Todos os ensaios foram 

realizados em triplicata, com as amostras sendo analisadas por um período de 300 min e as 

realizadas inicialmente de 10 em 10 min durante a primeira hora e posteriormente de 30 em 

30 min. Vale frisar que, de modo a não interferir no resultado do processo, as alíquotas foram 

analisadas no espectrofotômetro de UV-Vis e retornaram para o reator. 

Em virtude do aquecimento gerado nas placas pela irradiação luminosa (com a solução 

atingindo 50ºC), que poderia ocasionar redução do volume da solução de trabalho, os 

béqueres foram colocados em um recipiente Pirex retangular (capacidade para 2 L) contendo 

água e gelo. Para garantir que a temperatura não se elevasse comprometendo o tratamento, 

esta mistura de água e gelo foi renovada a cada 30 min, mantendo-se a temperatura das 

amostras entre 10 e 20°C. Neste estudo e em todos os ensaios de degradação posteriores 

realizados para a fotocatálise heterogênea foi utilizada a posição de trabalho ALTA. 

Em seguida, foi avaliada a eficiência do processo de fotocatálise heterogênea 

aplicando as placas de latão calcinadas e revestidas com os dióxidos de titânio (A) e (B), para 

ambas as razões de TiO2 aplicadas, 0,2 mg‧cm-2 e 0,6 mg‧cm-2. Para esta etapa do estudo 

foram utilizadas as mesmas condições operacionais dos testes com as placas de latão sem 

revestimento. 
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3.7 TRATAMENTO DOS FÁRMACOS UTILIZANDO PROCESSOS OXIDATIVOS 

AVANÇADOS – EFLUENTE SINTÉTICO 

 

Definidas as melhores condições de trabalho e o rendimento dos POA homogêneos e 

heterogêneo para degradação da solução de trabalho, passou-se ao estudo da eficiência destes 

processos para tratar um efluente sintético (ES). A composição do ES se deu com sais 

inorgânicos e outros compostos orgânicos, conforme descrito por Takdastan et al. (2016) e 

Wamba et al. (2019). O objetivo do uso desse ES foi testar a capacidade dos tratamentos via 

POA em degradar a mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina em um meio contendo 

altas concentrações salinas e outros compostos orgânicos, ou seja, aplicando condições 

intermediárias entre uma solução aquosa e um efluente hospitalar ou de indústria 

farmacêutica. Os componentes presentes no ES e suas concentrações estão expostos na Tabela 

5. 

 

Tabela 5 – Componentes e suas concentrações no efluente sintético. 

Componentes 
Concentração  

(mg‧L-1) 

 
Componentes 

Concentração 

(mg‧L-1) 

Lamivudina 15  Sulfato de sódio 25 

Zidovudina 15  Cloreto de sódio 25 

Sacarose 25 
 Carbonato de 

sódio 
25 

Glucose 15  Acetato de sódio 20 

Ureia 20 
 Carbonato de 

magnésio 
25 

Fosfato de amônio 20  Nitrato de potássio 10 
Fonte: o autor (2022). 

  

A eficiência dos tratamentos empregados na degradação do ES foi determinada após 

análise via espectrofotometria de UV-Vis e CLAE. Para esta última técnica, as amostras 

foram analisadas após procedimento de extração sólido-líquido, conforme descrito no item 

3.2.1. 

 

3.7.1 Tratamentos homogêneos  

As soluções de trabalho contendo o efluente sintético preparado foram avaliadas frente 

aos POA homogêneos fotoperoxidação e foto-Fenton.  Para os POA homogêneos foram 

consideradas as melhores condições operacionais encontradas nos ensaios envolvendo a 

mistura aquosa dos fármacos lamivudina e zidovudina, tanto para a [H2O2] e de [Fe] quanto 

para a combinação das radiações aplicadas. Em seguida, as [Fe] foram reavaliadas nas 

mesmas concentrações testadas para a mistura aquosa, ou seja, 0,5; 1; 2; 3; 4 e 5 mg‧L-1. Essa 



75 
 

etapa do estudo foi realizada a fim de verificar se a presença de compostos orgânicos e sais 

inorgânicos na solução de efluente sintético exerce influência na eficiência da reação foto-

Fenton. Os tempos de exposição estudados foram de 60, 90, 120, 150 e 180 min para ambos 

os processos, com o estudo da [Fe] sendo conduzido apenas para 60 min. 

 

3.7.2 Tratamento heterogêneo 

O tratamento do efluente sintético empregando a fotocatálise heterogênea se deu nas 

mesmas condições experimentais do item 3.6.3, empregando as placas de latão sem 

recobrimento, calcinadas e recobertas com as duas razões de TiO2 descritas no item citado. O 

tempo total de tratamento foi de 300 min para os três tipos de radiação até aqui utilizadas 

(UV-C, UV-A e sunlight). 

 

3.8 ESTUDO CINÉTICO 

 

Uma vez avaliados os processos de degradação para a mistura de fármacos lamivudina 

e zidovudina, a cinética reacional para os três processos estudados (fotoperoxidação, foto-

Fenton e fotocatálise heterogênea) foi avaliada com base nas melhores condições 

experimentais obtidas. Tendo sido realizados ensaios tanto em meio aquoso quanto na forma 

de efluente sintético. O acompanhamento cinético foi realizado via espectrofotometria de 

ultravioleta/visível (UV/Vis). 

 

3.8.1 Processos oxidativos avançados homogêneos 

Nesta etapa, soluções aquosas de 50 mL contendo 15 mg‧L-1 dos fármacos em estudo 

foram irradiadas por 180 min, com alíquotas sendo analisadas nos tempos de 5, 10, 15, 20, 30, 

45, 60, 90, 120, 150 e 180 min. De forma a não interferir no resultado da análise, as alíquotas 

analisadas foram retornadas para o recipiente durante todo o processo. 

Sendo determinada a concentração em cada ponto da avaliação cinética, para ambos os 

POA estudados, tanto em meio aquoso como em efluente sintético, a modelagem do processo 

de degradação pôde ser realizada utilizando os modelos de pseudo-primeira ordem 

desenvolvidos por Chan e Chu (2003) e He et al. (2016). Os dados experimentais obtidos 

foram ajustados aos modelos utilizando o software Origin 8.0, com os ajustes sendo avaliados 

através do cálculo dos coeficientes de regressão linear (R2) e da soma quadrática dos resíduos. 
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3.8.2 Processos oxidativos avançados heterogêneos 

Assim como determinado para os POA homogêneos, uma vez determinada as 

melhores condições experimentais para fotocatálise heterogênea, considerando a razão de 

recobrimento de TiO2 e as irradiações testadas, foi realizado um estudo cinético para 

determinar a cinética reacional do processo de degradação. Para tal, foram utilizadas as 

condições estabelecidas no item 3.6.3. 

A cinética do processo de degradação dos fármacos lamivudina e zidovudina via 

fotocatálise heterogênea foi descrita utilizando o modelo simplificado de Langmuir-

Hinshelwood, que é descrito por uma equação de pseudo-primeira ordem. Este modelo foi 

também utilizado por Lin et al. (2009); Martínez et al. (2011); Xu et al. 2020 e Deepthi et al. 

(2021) para determinação do comportamento de degradação de poluentes farmacêuticos e 

derivados. 

 Após o estudo cinético, a mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina submetida 

aos processos de fotoperoxidação, foto-Fenton e fotocatálise heterogênea foi avaliada quanto 

sua degradação e formação de intermediários utilizando CLAE. 

 

3.9 ENSAIOS DE TOXICIDADE 

 

Os ensaios de toxicidade foram realizados utilizando sementes expostas às soluções 

dos fármacos antes e após tratamento com os POA de fotoperoxidação, foto-Fenton e 

fotocatálise heterogênea nos meios aquoso e sintético. Para estes ensaios com sementes foram 

utilizadas as espécies Lactuca sativa (alface), Daucus carota (cenoura) e Solanum 

lycopersicum (tomate). Nestes ensaios 20 sementes foram dispostas em papéis filtro e placas 

de Petri  (suporte), sendo subsequentemente umedecidas com 4 mL de cada solução em 

estudo. Todas as análises foram realizadas em triplicata conforme descrito por Santos et al. 

(2019) e com ajuste de pH para neutralidade. 

 Os controles positivo e negativo utilizados foram, respectivamente, uma solução de 

ácido bórico a 3% e água destilada. As placas de Petri foram mantidas sob ausência de luz e a 

uma temperatura de 25±1°C durante um período de 120 h, sendo ao final avaliada a 

quantidade de sementes germinadas e medido o crescimento radicular em cada uma das 

placas. Destes dados foram calculados o índice de crescimento relativo (ICR) e o índice de 

germinação (IG), conforme Equações 33 e 34 (YOUNG et al.  2012). 

 

𝐼𝐶𝑅 =  
𝐶𝑅𝐴

𝐶𝑅𝐶
                                                                                                         (33) 
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𝐼𝐺 = 𝐼𝐶𝑅‧
(𝑆𝐺𝐴)

(𝑆𝐺𝐶)
                                                                                                  (34) 

 

Em que, CRC é o comprimento da raiz total no controle negativo, CRA é o 

comprimento total da raiz na amostra, SGC é o número de sementes germinadas no controle 

negativo e SGA é o número de sementes germinadas na amostra. 

 

3.10 EFLUENTE FARMACÊUTICO 

 

Por fim, foi analisada a eficiência dos processos oxidativos avançados estudados 

empregando uma matriz constituída por efluente oriundo de uma indústria farmacêutica. 

 

3.10.1 Coleta 

A estação de tratamento de efluentes em que a amostra foi coletada, utiliza tratamentos 

físico-químicos e biológicos que envolvem etapas como gradeamento, neutralização, caixa de 

areia, coagulação, decantação primária e filtro biológico seguido de decantação secundária. O 

efluente farmacêutico inicial (EFI) foi coletado na entrada dos tanques de neutralização, 

enquanto o efluente farmacêutico final (EFF) foi retirado nos tanques de decantação 

secundária. As amostras foram mantidas em recipientes plásticos e estéreis, refrigerados e 

sem luz, sendo conduzidos logo após a coleta para o Laboratório de Engenharia Ambiental e 

da Qualidade (LEAQ-UFPE), onde foram realizados os ensaios de caracterização e 

degradação. 

 

3.10.2 Caracterização do efluente farmacêutico e ensaios de degradação 

As amostras de efluente coletadas foram caracterizadas utilizando parâmetros físico-

químicos estabelecidos a partir de metodologias desenvolvidas pelo Standard Methods for 

Examination of Water and Wastewater (APHA, 2012). Foram realizadas as seguintes 

análises: demanda bioquímica de oxigênio (DBO) (Método 5210B), demanda química de 

oxigênio (DQO) (Método 5220D), pH, turbidez (Método 2130B), condutividade (Método 

2510), série de sólidos (Métodos 2540B, D, E, F), cloretos (Método 4500D) e metais pesados 

(cádmio, níquel, cobalto, cobre, manganês e ferro) (adaptado do método 3111B). 

Em seguida, os processos oxidativos avançados do tipo homogêneo (fotoperoxidação e 

foto-Fenton) e heterogêneo (fotocatálise heterogênea) foram empregados, utilizando as 
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melhores condições operacionais estabelecidas para o efluente sintético. Estes ensaios de 

degradação foram realizados para o EFI e o EFF, assim como para amostras destes efluentes 

dopadas com a mistura de fármacos lamivudina e zidovudina, em concentração de 15 mg‧L-1. 

Estas amostras foram denominadas de efluente inicial dopado (EFID) e efluente final dopado 

(EFFD).  

Por fim, o POA que apresentou a melhor eficiência de degradação foi avaliado em um 

sistema com volume de reação aumentado para 1 L, por um período de tratamento de 480 min 

e ao final dos ensaios de degradação, foram realizados testes de toxicidade utilizando 

sementes, conforme item 3.9.1. 
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

Nesta sessão estão retratados os resultados para o desenvolvimento de metodologia de 

identificação da mistura de fármacos lamivudina e zidovudina em solução aquosa, efluente 

sintético e efluente farmacêutico. E sua posterior degradação utilizando POA homogêneos 

(fotoperoxidação e foto-Fenton) e heterogêneo (fotocatálise heterogênea), em um reator 

fotolítico de bancada. 

 

4.1 IDENTIFICAÇÃO DOS CONTAMINANTES FARMACÊUTICOS VIA    

CROMATOGRAFIA LÍQUIDA DE ALTA EFICIÊNCIA 

 

Os fármacos lamivudina e zidovudina foram analisados e detectados nos 

comprimentos de onda de 277 nm e 254 nm, respectivamente. Estes resultados estão em 

concordância com o observado por Lavra et al. (2008). Esses compostos foram identificados 

nas faixas de tempos de retenção característicos de 3,8 a 4,5 min para lamivudina e de 4,8 a 

5,8 min para zidovudina, estando de acordo com Karishma et al.  (2013), que afirmam que a 

lamivudina foi detectada entre 3,0 e 4,5 min e a zidovudina entre 5,0 e 6,0 min.  

Contudo, sabe-se que o tempo de retenção dos analitos pode variar com o uso da 

coluna cromatográfica, deste modo este parâmetro foi avaliado durante a pesquisa. O 

cromatograma dos fármacos, nas novas condições está disposto na Figura 9. 

 

Figura 9 – Cromatograma para a mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina, para uma concentração de 15 

mg‧L-1 cada (Coluna Ultra C18, fase reversa, T = 40 °C; Vazão = 0,7 mL‧min-1). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: o autor (2022). 

 

De posse dos cromatogramas obtidos, conforme apresentado na Figura 9,  verifica-se 

novas faixas de tempo de retenção características, sendo elas: de 5,0 a 5,7 min para 

lamivudina e de 5,8 a 6,5 min para zidovudina. Essa alteração pode ser explicada pela perda 

de eficiência da coluna cromatográfica devido a um ao processo natural de saturação, levando 
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a um aumento dos tempos de retenção característicos na metodologia aplicada. De posse 

destes dados, passou-se a etapa de reavaliação da metodologia empregada. 

 

4.1.1 Reavaliação da metodologia 

 

A metodologia utilizada por Lucena (2018) para identificação e quantificação dos 

fármacos via cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE) foi reavaliada. Para tal, foram 

preparadas quatro replicatas das curvas analíticas nas concentrações descritas no item 3.2. A 

partir desses resultados foram calculadas as médias das áreas para cada concentração presente 

nas curvas, o desvio padrão entre elas e avaliada a dispersão dos dados utilizando o teste de 

Grubbs, para 95% de confiança. Os resultados dessas análises estão apresentados na Tabela 6. 

 
Tabela 6 – Reavaliação das curvas analíticas: média das áreas, desvio padrão e teste de Grubbs para a lamivudina 

e zidovudina. 

Concentração 

(mg‧L-1) 

Média das 

Áreas 
Desvio Padrão 

Teste de Grubbs 

𝑮< 𝑮> 

Lamivudina 

1 23758 2873,46 0,822 1,213 

2 45594 5186,42 0,947 1,064 

3 70884 7811,09 1,090 0,949 

5 116915 12916,37 1,212 0,873 

6 143899 13942,25 1,408 0,759 

8 183923 19645,38 1,072 1,060 

10 232635 29080,47 0,914 0,975 

20 533272 35312,75 0,826 1,267 

30 775107 57556,79 1,110 1,254 

Zidovudina 

1 33000 4941,45 0,961 1,211 

2 65911 7015,61 0,903 1,014 

3 101231 12850,90 0,986 0,989 

5 165864 19535,06 0,886 0,977 

6 210295 17980,39 1,408 0,815 

8 268876 29261,26 1,195 1,011 

10 340197 43425,93 1,029 0,977 

20 778639 43773,75 1,156 0,972 

30 1173412 64008,08 1,458 0,786 

Fonte: o autor (2022). 

 

Analisando os resultados dispostos na Tabela 6 é possível verificar que a dispersão dos 

dados das curvas, para ambos os fármacos, está de acordo com o valor exigido para quatro 

medições a um nível de confiança de 95%. Esse fato é constatado a partir dos valores obtidos 

para 𝐺< e 𝐺>, ambos inferiores a 1,463; valor esse tabelado para um número de repetições 

igual a 4, conforme Grubbs e Beck (1972). 
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Uma vez avaliada a dispersão/coerência entre as concentrações estudadas para ambos 

os fármacos, foi verificada a linearidade do método. Para tal, o coeficiente de correlação (r) 

para ambas as curvas construídas foi determinado, apresentando valores iguais a 0,99 para os 

dois fármacos em estudo. Desse modo, verifica-se que os valores de r atendem às exigências 

de linearidade tanto da Agência Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA) (BRASIL, 2003) 

quanto do Instituto Nacional de Metrologia, Qualidade e Tecnologia (INMETRO, 2020). A 

primeira determina que é necessário obter valores iguais ou superiores a 0,99, enquanto o 

INMETRO exige valores maiores que 0,90. 

 Tendo sido verificada a linearidade do método, foi determinada em seguida sua 

precisão com base na análise do coeficiente de variância (CV). Os cálculos para o CV 

indicaram que seus valores variaram de 6,72 a 12,09 para a lamivudina e de 5,45 a 12,97 para 

a zidovudina. Logo, pôde-se constatar que para as concentrações analisadas todos os CV(%) 

estão abaixo de 20%, valor mínimo exigido para as amostras de compostos farmacêuticos, 

como descrito por Gad (2007). Desse modo, pode-se afirmar que o método empregado 

continua preciso. 

Por último, foram determinados os limites de detecção (LD) e de quantificação (LQ), 

com base na inclinação das curvas analíticas dos fármacos e os respectivos desvios padrões do 

menor ponto da curva (1 mg‧L-1). Logo, os valores de LD e LQ para a lamivudina são, 

respectivamente, 0,36 mg‧L-1 e 1,10 mg‧L-1, enquanto para a zidovudina são 0,41 mg‧L-1 e 

1,25 mg‧L-1. 

A avaliação da recuperação (exatidão do método) foi obtida ao utilizar cartuchos 

Strata-X de ESL. Para soluções aquosas com concentrações de 15 mg‧L-1 de cada fármaco 

presente na mistura foram observadas recuperações de 88,25 ± 0,33% para a lamivudina e 

90,49 ± 0,29% para a zidovudina. Esses resultados indicam que para a mistura aquosa desses 

fármacos, o método de ESL é exato, já que apresenta valores de recuperação entre 80 e 115%, 

conforme descrito por Schmidt; Boitz; Mayer (2017), Mohamed et al. (2019) e Ma et al. 

(2020). 

 

4.2 IDENTIFICAÇÃO DOS CONTAMINANTES FARMACÊUTICOS VIA 

ESPECTROFOTOMETRIA DE ULTRAVIOLETA/VISÍVEL 

 

A mistura dos fármacos em estudo, lamivudina e zidovudina, foi analisada 

qualitativamente via espectrofotometria de ultravioleta/visível (UV/Vis), através de um scan, 

para determinação do comprimento de onda de máxima absorbância (𝜆𝑚𝑎𝑥). Na Figura 10 

tem-se o espectro da varredura realizada no espectrofotômetro de UV/Vis. 
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Figura 10 – Espectro de UV/Vis para solução contendo a mistura de lamivudina e zidovudina (15 mg‧L-1 de 

cada) na faixa de 190 a 500 nm. 
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Fonte: o autor (2022). 

 

Analisando a Figura 10, pode-se determinar o comprimento de onda de máxima 

absorbância para a mistura, 269 nm. Nesse λ foi construída uma curva analítica nas mesmas 

concentrações utilizadas na análise cromatográfica, de 1 a 30 mg‧L-1, sendo avaliadas sua 

linearidade, precisão, LD e LQ. Os coeficientes de correlação, em conjunto com o teste de 

Grubbs e a variância indicaram que a curva é linear e precisa, com valores respectivos de 0,99 

e 1,43%, com o teste de Grubb’s mais uma vez apresentando valores menores que 1,463 

conforme estabelecido para análises em quatro replicadas, cumprindo assim as exigências do 

INMETRO (2020) e da ANVISA (BRASIL, 2003). Já o LD e LQ foram, respectivamente, 

0,77 mg‧L-1 e 2,34 mg‧L-1. 

 

4.3 PROJETO E CONSTRUÇÃO DE REATOR FOTOLÍTICO DE BANCADA COM 

RADIAÇÃO COMBINADA E CUSTOS ASSOCIADOS 

 

De modo a verificar a influência de várias fontes de radiação luminosa no tratamento 

via processos oxidativos avançados de fármacos, foi construído um reator fotolítico de 

bancada utilizando radiações UV-A, UV-C e sunlight. 

 

4.3.1 Reator fotolítico de bancada 

 

As especificações utilizadas para a construção do reator e a disposição das lâmpadas 

instaladas nele estão expostas no desenho esquemático do reator presente na Figura 11. 
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Figura 11 – Reator fotolítico de bancada com radiação combinada, vistas gerais e perspectiva isométrica. 

Medidas em centímetros. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: o autor (2022). 

 

Conforme pode ser observado na Figura 11, na tampa do reator foram instaladas 3 

lâmpadas fluorescentes tubulares germicidas UV-C (OSRAM) de 30 W e 90 cm de 

comprimento cada e 3 lâmpadas tubulares UV-A (TOVALIGHT) de 20 W e 60 cm de 

comprimento cada. Essas lâmpadas foram dispostas de forma intercalada (em paralelo) e com 

ligação individual para cada uma delas. Nas paredes laterais menores foi instalada uma 

lâmpada sunlight de 300W (Osram). As emissões obtidas para essas lâmpadas, utilizando 

luxímetro (Emporionet), foram, respectivamente 3,32‧103 W‧cm2, 1,39‧103 W‧cm2 e 1,58‧105 

W‧cm2. Para auxiliar no resfriamento do reator, foram instalados 2 coolers (Darkforce) de 14 

x 14 cm, com velocidade de rotação de 1200 rpm e fluxo de ar de 48 CFM (pés cúbicos por 
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minuto) cada. Os coolers foram dispostos de forma a atuar um como um sistema de 

convecção forçada e o outro como exaustor, a fim de manter uma circulação de ar constante 

dentro do reator e resfriá-lo. Vale frisar ainda que de modo a aumentar a eficiência do 

fotoreator, que foi revestido internamente com papel alumínio, conforme observação realizada 

por Khan; Tahir (2019). Uma vez construído o reator, passou-se a etapa de avaliação dos 

custos associados ao projeto, construção e operação do reator. 

 

4.3.2 Análise de custos 

 

Os custos associados ao reator fotolítico de bancada foram divididos em 3 tipos, custos 

de projeto, custo com material e custos operacionais. Os custos de projeto estão relacionados 

ao desenho técnico com vistas gerais e perspectivas, à construção da estrutura do reator e da 

instalação das lâmpadas e da parte elétrica. Os custos com material envolvem os gastos para 

se adquirir as lâmpadas, reatores elétricos, utilidades e todo os itens instalados no reator 

(como fios e interruptores, por exemplo). Os valores associados a estes custos estão expostos 

na Tabela 7. 

 

Tabela 7 – Custos de projeto e com material para o reator fotolítico de bancada com radiação combinada com 

valores referentes ao mês de janeiro de 2019. 

Custo de Projeto Valor (R$) 

Desenho técnico 150,00 

Construção da estrutura do reator 200,00 

Instalação parte elétrica 75,00 

Total de projeto 425,00 

Custo com Material 
Valor Unitário 

(R$) 
Unidades 

Valor Total  

(R$) 

Lâmpada tubular ultravioleta 

Germicida (UV-C) – Osram 

Puritec – 30W 

86,88 3 260,64 

Lâmpada fluorescente luz negra 

(UV-A) – Starlux – 20W 
49,88 3 149,64 

Lâmpada (Sunlight) – Osram – 

300W 
309,00 1 309,00 

Reator elétrico para lâmpada 

fluorescente de 20W 
32,90 3 98,70 

Reator elétrico para lâmpada 

fluorescente de 32W 
47,88 3 143,64 

Material elétrico 95,90 1 95,90 

Madeira para construir o reator - 

compensado 
150,00 1 150,00 

Cooler Fan – Dark Force 29,53 2 59,06 

Utilidades 45,00 1 45,00 

Total de material R$1.311,58 
Fonte: o autor (2022). 
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Analisando a Tabela 7, observa-se que os custos associados ao projeto, compra de 

materiais e construção do reator, somados totalizaram R$ 1.736,58. Desse modo, pôde-se 

então determinar o custo operacional. Para tal, foi levado em consideração o tempo de uso do 

reator (em horas), as potências das lâmpadas e um valor de R$ 0,86 pelo kWh, uma média dos 

valores para consumo ativo de energia (depende do horário de uso) em unidades B3 da 

classificação da Companhia Energética de Pernambuco (Celpe), em que se enquadra a 

Universidade Federal de Pernambuco (CELPE, 2021). Os valores associados a estes custos 

estão expostos nas Tabela 8. 

 
Tabela 8 – Custos operacionais para o reator fotolítico de bancada com radiação combinada, considerando 1 hora 

de uso, para o período de abril de 2021 a abril de 2022. 

Custo Operacionais 

Potência 

individual 

(Wh) 

Unidades 
Potência 

(kWh) 

Custo 

por hora (R$) 

Lâmpada tubular UV-C – 

Osram Puritec – 30W 
30 3 0,09 0,0773 

Lâmpada fluorescente 

UV-A – Starlux – 20W 
20 3 0,060 0,0515 

Lâmpada (Sunlight) – 

Osram – 300W 
300 1 0,3 0,2577 

Cooler Fan – Dark Force 1,44 2 0,00288 0,0025 

TOTAL 0,389 
Fonte: o autor (2022). 

 

Analisando a Tabela 8, percebe-se um custo aproximado de R$ 0,39 por hora de 

operação do reator com todas as lâmpadas em funcionamento, ou seja, sua condição de gasto 

máximo. Levando em consideração este valor de custo por hora, e uma operação média de 6 h 

por dia para o reator, de segunda a sexta, têm-se que o custo mensal máximo para operação do 

mesmo igual a R$ 46,68. 

Diante das informações referentes aos custos e construção do reator, passou-se a etapa 

do tratamento propriamente dito. 

 

4.4 TRATAMENTO DOS FÁRMACOS UTILIZANDO PROCESSOS OXIDATIVOS 

AVANÇADOS HOMOGÊNEOS – SOLUÇÃO AQUOSA 

 

De posse de métodos capazes de quantificar as concentrações dos fármacos antes e 

após tratamentos via processos oxidativos avançados e uma vez construído o reator fotolítico 

de bancada com radiação combinada, foram então iniciados os ensaios de degradação. Os 

estudos preliminares, seguindo as condições descritas no item 3.5, envolveram a avaliação da 
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capacidade de degradação dos POA homogêneos fotoperoxidação e foto-Fenton, bem como 

do processo de fotólise, frente a uma mistura aquosa dos fármacos lamivudina e zidovudina. 

Foi verificado que para os três processos estudados não ocorreu degradação ao se 

empregar as radiações UV-A e sunlight, assim como para o processo de fotólise sob radiação 

UV-C. Dessa forma, dentre os processos e irradiações analisados, somente a fotoperoxidação 

e o foto-Fenton, ambos sob irradiação UV-C, apresentaram resultados positivos, com 

degradações médias para a mistura de fármacos respectivamente de 17,76 ± 0,21% e 8,27 ± 

0,05%. Desse modo, pôde-se então passar a etapa de avaliação da influência dos parâmetros 

operacionais para os dois processos (fotoperoxidação e foto-Fenton). 

 

4.4.1 Influência dos parâmetros operacionais e aplicação de irradiação combinada nos 

processos de degradação 

 

Uma vez determinada a eficiência dos processos de fotoperoxidação e foto-Fenton 

para degradação da mistura aquosa dos fármacos lamivudina e zidovudina, foram avaliadas 

diferentes faixas dos parâmetros [H2O2] e [Fe], conforme descrito no item 3.5.1. Desse modo, 

pôde-se determinar as condições operacionais que otimizassem essa capacidade de 

degradação. Os resultados obtidos para a variação da [H2O2] utilizando irradiação UV-C estão 

expostos na Figura 12. 

 
Figura 12 – Influência da [H2O2] na degradação da mistura aquosa dos fármacos lamivudina e zidovudina pelos 

processos de fotoperoxidação e foto-Fenton ([Fe] de 0,5 mg‧L-1), com 60 min de tratamento e irradiação UV-C. 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: o autor (2022). 
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Analisando a Figura 12 percebe-se que para as [H2O2] acima de 600 mg‧L-1 há uma 

diminuição da eficiência do processo. Por mais que a presença de H2O2 nos processos de 

fotoperoxidação e foto-Fenton seja essencial para a formação de radicais hidroxila e 

consequentemente para promover uma alta eficiência de degradação, quantidades excessivas 

desse reagente são contra produtivas. Isso ocorre porque o H2O2 pode reagir paralelamente 

com os radicais hidroxila formados e gerar o radical hidroperóxido, um oxidante muito mais 

fraco que a hidroxila, conforme demonstrado nas Equações 4 e 5 (item 2.4.1) (SAIEN et al.  

2011; IBRAHIM; SOLPAN, 2019; LÓPEZ-VINENT et al.  2019). Desse modo, pode-se 

afirmar ainda que dentre as concentrações de H2O2 analisadas a de 600 mg‧L-1 é tida como a 

concentração limitante para os processos analisados, ou seja, a mais eficiente.  

Definida a concentração ótima de peróxido de hidrogênio para ambos os processos, 

estudou-se o efeito da concentração de ferro no processo foto-Fenton. Os resultados obtidos 

estão expostos na Tabela 9. 

 

Tabela 9 – Efeito da [Fe] na eficiência do processo foto-Fenton para degradação da mistura aquosa dos fármacos 

lamivudina e zidovudina (15 mg‧L-1), durante 60 min de tratamento, utilizando irradiação UV-C e pH 3. 

 

[Fe] (mg‧L-1) Degradação (%) 

0,5 66,69 

1 64,06 

2 63,60 

3 62,93 

4 62,91 

5 62,24 

Fonte: o autor (2022). 

  

Analisando a Tabela 9, percebe-se que o aumento da concentração de ferro interfere 

negativamente na eficiência do processo foto-Fenton para degradar a mistura de fármacos 

estudada. Verificou-se ainda que a concentração de 0,5 mg‧L-1 ocorreu a maior degradação. 

Este comportamento pode ser explicado pela ação dos íons de ferro (Fe2+) no processo foto-

Fenton, que reagem com o H2O2 para a formação de Fe3+ e seus complexos, gerando radicais 

hidroxila. Porém um acréscimo não controlado de Fe2+ pode deslocar as reações de forma a 

favorecer a formação de Fe3+ e dos complexos de ferro III, diminuindo a produção de 

hidroxila e consequentemente a eficiência do tratamento (KHAN et al.  2017; LUMBAQUE 

et al.  2019; LAN et al.  2020).  
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Tendo sido definidas as melhores condições de [H2O2] e [Fe] nos processos de 

fotoperoxidação e foto-Fenton para degradação da mistura aquosa dos fármacos lamivudina e 

zidovudina para radiação UV-C, a aplicação de irradiação combinada foi avaliada.  

Constatou-se que a degradação, para ambos os processos, nas combinações em paralelo e em 

série duas a duas (dois tipos de irradiação) atingiu a faixa de 55 a 60%, porém sempre 

relacionada a aplicação de irradiação UV-C. Já para a combinação das três radiações em 

paralelo não foi verificado degradação para ambos os POA estudados.  

Este comportamento pode ser explicado levando em consideração a maior emissão de 

luz que a lâmpada sunlight possui e ao fato de que a taxa que um composto sofre reações 

fotolíticas depende da sua taxa de absorção de fótons e da fração de fótons com alta energia 

absorvidos que resultam numa reação (CRITTENDEN et al., 2012). 

Segundo Crittenden et al. (2012), a taxa em que os fótons são absorvidos por um 

composto é diretamente dependente da intensidade da luz emitida por um sistema e da 

distância que esta percorre, conforme Equações 35, 36 e 37. 

 

𝑙𝑛 (
𝐼

𝐼0
) =  −𝜀′(𝜆) ∙ 𝐶𝑎 ∙ 𝑥                                                                                  (35) 

𝐼 =  𝐼0𝑒
−𝜀′(𝜆)∙𝐶∙𝑥                                                                                                (36) 

𝐼𝑎 = − 
𝑑𝐼

𝑑𝑥
= −𝜀′(𝜆) ∙ 𝐶𝑎 ∙ 𝐼0𝑒

−𝜀′(𝜆)∙𝐶∙𝑥                                                            (37) 

 

Em que I é a intensidade da luz ao passar numa solução contendo compostos num 

comprimento de onda λ (einstein‧cm-2‧s-1), I0 é a intensidade inicial medida para um ensaio 

branco (água destilada), após passar por uma solução percorrendo uma distância conhecida 

(einstein‧cm-2‧s-1), 𝜀′(𝜆) é a absortividade molar de um soluto num comprimento de onda λ = 

2,303𝜀(𝜆) (L‧mol-1‧cm-1), Ca a concentração de um soluto que absorve luz (mol‧L-1), x a 

distância percorrida pela luz (cm) e Ia é o número de fótons absorvidos por volume de uma 

solução para cada ponto específico (einstein‧cm-2‧s-1). 

O número de fótons absorvido pode ser utilizado para se determinar a fração de fótons 

de um sistema que resultam numa reação fotolítica, o rendimento quântico 𝛷(𝜆), conforme 

Equação 38. 

 

𝛷(𝜆) =  
−𝑟𝑅

𝐼𝑎
=
𝑇𝑎𝑥𝑎 𝑑𝑒 𝑜𝑐𝑜𝑟𝑟ê𝑛𝑐𝑖𝑎 𝑑𝑒 𝑟𝑒𝑎çã𝑜 𝑓𝑜𝑡𝑜𝑙í𝑡𝑖𝑐𝑎

𝑇𝑎𝑥𝑎 𝑑𝑒 𝑎𝑏𝑠𝑜𝑟çã𝑜 𝑑𝑒 𝑓ó𝑡𝑜𝑛𝑠
                                           (38) 
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Analisando a Equação 38, tem-se que o valor de Φ é inversamente proporcional ao 

comprimento de onda da luz emitida num sistema. De forma que à medida que o 

comprimento de onda da luz disponível diminui, mais fótons são absorvidos pelo sistema para 

ocorrência de uma reação.  

Desta forma, ao combinar as três luzes presentes no reator num único ensaio em 

paralelo e sabendo que a quantidade de luz emitida pela lâmpada sunlight é maior que àquela 

emitida pelas lâmpadas UV-C e UV-A, o sistema reacional tem a sua disposição uma 

quantidade muito maior de energia em um comprimento de onda fora daquele que 

proporciona a degradação dos fármacos lamivudina e zidovudina, fazendo com que a reação 

se comporte conforme ocorreu anteriormente ao se avaliar exclusivamente a presença da luz 

sunlight. 

De posse desses resultados, a aplicação da irradiação UV-C de forma individual, foi 

estabelecida como padrão a ser aplicado no restante do trabalho. 

 

4.4.2. Avaliação da distância do reator para a fonte luminosa frente a degradação dos 

fármacos 

 

Com as melhores concentrações de H2O2 e ferro definidas e com a determinação de 

que a aplicação de irradiação UV-C individualmente apresenta o melhor rendimento para os 

processos de fotoperoxidação e foto-Fenton, os parâmetros tempo e distância das amostras 

para a fonte luminosa foram avaliados. Os resultados obtidos estão expostos na Tabela 10. 

 

Tabela 10 – Efeitos do tempo e da distância para a luz na degradação da mistura aquosa dos fármacos 

lamivudina e zidovudina (15 mg‧L-1). Condições: [H2O2 = 600 mg‧L-1; [Fe] = 0,5 mg‧L-1 (quando aplicável), 

irradiação UV-C. 

Tempo (min) 

Fotoperoxidação Foto-Fenton 

Degradação (%) Degradação (%) 

BAIXA ALTA BAIXA ALTA 

60 62,73 78,40 66,69 83,43 

90 78,46 84,82 78,88 85,59 

120 86,70 88,63 86,71 86,55 

150 88,56 89,66 86,97 88,18 

180 90,13 90,53 87,58 89,32 

BAIXA – 36 cm de distância para a fonte luminosa; ALTA – 12 cm de distância para a fonte luminosa. 

Fonte: o autor (2022). 

 

A partir da Tabela 10, pode-se afirmar que o rendimento dos processos de degradação 

durante os primeiros 90 min é favorecido na posição ALTA. Porém, ao fim de 180 min de 
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tratamento, não há diferença significativa entre os resultados das posições BAIXA e ALTA 

para ambos os processos estudados, com a degradação estabilizando na faixa entre 87 e 90%.  

Este comportamento pode ser explicado a partir do design de reatores fotolíticos, onde 

o efeito da distância da fonte de irradiação (lâmpada) pode ser ignorado se toda a luz emitida 

durante o processo permanecer dentro do reator. Esse fato é garantido desde que sejam 

utilizadas superfícies reflexivas, uma vez que a distância percorrida pela luz dentro do foto-

reator se torna muito maior do que as dimensões físicas do mesmo. Ao revestir o reator com 

folha de alumínio, por exemplo, tem-se que toda a luz irradiada é absorvida pelo substrato 

orgânico em tratamento conforme descrito por Crittenden et al. (2012). Deste modo, 

independentemente da posição em que o sistema se encontra dentro do reator, não há 

diferença entre as duas situações estudadas (ALTA e BAIXA) após estabilização do processo, 

permitindo assim a utilização da posição ALTA como padrão para as etapas subsequentes, 

uma vez que esta facilita a operação do reator. Além disso, poder-se-á utilizar a posição 

BAIXA para tratamento de volumes superiores a 1 L, sem perda da eficiência do tratamento. 

 

4.5 TRATAMENTO DOS FÁRMACOS UTILIZANDO FOTOCATÁLISE 

HETEROGÊNEA – MISTURA AQUOSA 

 

Uma vez estudada a eficiência dos POA homogêneos fotoperoxidação e foto-Fenton 

para degradação da mistura aquosa dos fármacos lamivudina e zidovudina sob irradiação 

ultravioleta, passou-se a avaliar a aplicabilidade da fotocatálise heterogênea. Porém, antes de 

se estudar a eficiência do tratamento, foram realizados ensaios de caracterização para os 

fotocatalisadores utilizados no processo. 

 

4.5.1 Caracterização dos fotocatalisadores 

 

Ambos os fotocatalisadores, TiO2-P25 (Evonik) (A) e TiO2-2310 (Kronos) (B), além 

das placas de latão com e sem revestimento foram submetidos a uma série de técnicas de 

caracterização. A seguir estão apresentados os resultados obtidos para cada uma das análises 

realizadas. 

 

4.5.1.1 Dióxido de titânio em pó 

 

Inicialmente, foram avaliados os grupos funcionais presentes nos TiO2 (A) e TiO2 (B) 

a partir da análise por espectroscopia no infravermelho por transformada de Fourier (FT-IR). 

Na Figura 13 estão apresentados os espectros obtidos para as amostras mencionadas. 
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Figura 13 – Espectros de FT-IR para a) TiO2 (A) e b) TiO2 (B). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Fonte: o autor (2022). 

 

A partir da Figura 13 foram constatadas as presenças de regiões com bandas 

características, sendo estas estabelecidas na faixa de 750 a 1000 cm-1 para ambos os dióxidos 

de titânio estudados. Esta banda corresponde a vibração de flexão das ligações Ti-O-Ti para 

as fases cristalinas anatase e rutilo de TiO2, estando de acordo com López et. al. (2021). As 

diferenças observadas entre os TiO2 na faixa citada, estão relacionadas ao fato do TiO2 (A) 

apresentar ambas as fases cristalinas, enquanto o TiO2 (B) somente possui a fase rutilo. 

Além disso, também foram verificados picos em 1684 cm-1
 (A) e 1646 cm-1 (B) que 

correspondem a água adsorvida molecularmente, conforme descrito por Czekaj; Wambach; 

Krocher (2009) e Litke et. al. (2019). Especificamente para o TiO2 (A) foram encontrados 

picos correspondentes a hidroxilas de superfície das fases rutilo (3413 cm-1) e anatase (3619 

cm-1), estando de acordo com sua especificação comercial P25 (Evonik). O material utilizado 

neste estudo possui proporções das duas estruturas cristalinas, sendo 75% anatase e 25% 

rutilo (LI et al. 2016; GIL; GALEANO; VICENTE, 2019; LITKE et. al. (2019); WADHAI; 

JADHAV; THAKUR; 2021). 

Já para o TiO2 (B), o pico em 3313 cm-1 corresponde a hidroxilas de superfície da fase 

rutilo, com a faixa de 2600 a 3800 cm-1, também abrangendo ligações Si-OH. Este resultado 

também é coerente uma vez que o TiO2 (B) possui estrutura do tipo rutilo com pureza igual a 

92,5% e tratamento de superfície com compostos de sílica (TAYADE et al. 2007; BARBER, 

2013; KRONOS INTERNATIONAL, 2014; LITKE et. al. (2019). Em seguida, foram 

avaliadas as estruturas cristalográficas dos fotocatalisadores, conforme difratogramas 

presentes na Figura 14. 
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Figura 14 – Difratogramas de raios-X para: a) TiO2 (A), b) TiO2 (B), c) padrão para a anatase e d) 

padrão para o rutilo. 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: o autor (2022). 

 

A partir da Figura 14, foram verificados uma série de picos para ambos os dióxidos de 

titânio. Para o TiO2 (A) foram observados picos tanto para anatase quanto para rutilo, 

confirmando as especificações do P25. Sendo os picos para anatase respectivamente 25,42°; 

37,23°; 37,95°; 38,67°; 48,18°; 54,05°; 55,08°; 62,74°; 68,68°; 70,38° e 75,29°, 

correspondentes, respectivamente, aos seguintes planos cristalinos  (101), (103), (004), (112), 

(200), (105), (211), (204), (116), (220) e (215). Já para o rutilo foram identificados picos em 

36,14°; 41,36° e 57,05°, com os planos cristalinos de (101), (111) e (220). Perfis semelhantes 

de difratogramas para o TiO2-P25 foram observados em investigações conduzidas por 

Carneiro et. al. (2014) e Shaban; Poostforooshan; Weber (2017). 

 Já para o TiO2 (B) foram identificados os picos característicos para o rutilo puro em 

27,60°; 36,25°; 39,35°; 41,40°; 44,22°; 54,49°; 56,79°, 62,91°; 64,20°; 69,15° e 69,97°, com 

os correspondentes planos cristalinos de (110), (101), (200), (111), (210), (211), (220), (002), 

(310), (301) e (112). Comportamento semelhante ao observado para o TiO2-2310 (Kronos) 

por Du; Sun (2014); Saravi; Safari e Darban (2014); Haider; Jameel; Taha (2015) e Bushell 

et. al. (2020). Os picos cristalográficos também estão de acordo com os padrões de TiO2 
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apresentados nas cartas ICSD (Inorganic Crystal Structure Database) de números 9853 e 

168140, respectivamente para a anatase (Figura 14 c)) e rutilo (Figura 14 d)). 

Por fim, os dióxidos de titânio em pó foram analisados via adsorção/dessorção de N2, 

sendo observados áreas superficiais de 55,6 m2·g-1 e 17,24 m2·g-1, diâmetro médio de poros de 

25,1 nm e 3,142 nm e volume de 0,116 cm3·g-1 e 0,0271 cm3·g-1 respectivamente para os TiO2 

(A) e (B), estando de acordo com o encontrado por Fernández-Catalá; Cazorla-Amorós; 

Berenguer-Murcia (2018) e Ko et al. (2021) para o TiO2 (A) e o estabelecido pelo fabricante 

para o TiO2 (B) (KRONOS, 2020). Estes resultados indicam que o TiO2 (A) apresenta uma 

maior disponibilidade de sítios ativos para interação ao ser empregado como fotocatalisador 

quando comparado ao TiO2 (B). Após a caracterização dos dióxidos de titânio em pó, foram 

avaliadas as placas de latão originais, calcinadas e posteriormente revestidas com os TiO2 (A) 

e (B). 

 

4.5.1.2 Placas de latão 

 

Inicialmente as placas foram analisadas via difratometria de raios-X, sendo avaliadas 

nas seguintes condições: placas de latão sem tratamento térmico (PL), placas de latão 

calcinadas a 500 °C (PC) e as placas recobertas com TiO2 (A) e TiO2 (B) (PRA e PRB, 

respectivamente). Os espectros obtidos para cada uma destas condições estão expostos na 

Figura 15. 
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Figura 15 – Difratogramas de raios X para a) placa de latão (PL), b) placa de latão calcinada a 500 °C (PC), c) 

placa de latão calcinada e recoberta com TiO2 (A) (PRA),  d) placa de latão calcinada e recoberta com TiO2 (B) 

(PRB) e e) padrão para o Latão. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: o autor (2022). 
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Analisando a Figura 15 de a) a d), foram verificadas as presenças de picos 

característicos do latão, uma liga de Zn/Cu, nos ângulos de difração de 42,5°; 49,5° e 72,4°, 

referentes respectivamente aos planos cristalinos (120), (020) e (002). A placa calcinada, 

Figura 15 b) apresenta ainda a formação de picos característicos de óxido de zinco (ZnO) em 

31,7°; 34,4° e 36,2°, correspondendo aos planos cristalinos (010), (002) e (011), 

respectivamente. 

A presença destes picos referentes ao ZnO permite constatar a formação deste óxido 

após o tratamento térmico a 500°C, apresentando comportamento semelhante ao obtido por 

Chou et al. (2017) e Eisa et al. (2019). De posse dos resultados obtidos e sabendo que este 

óxido é um semicondutor já utilizado em processos de fotocatálise heterogênea, a sua 

formação a partir do processo de calcinação permite avaliar o uso das placas de latão 

calcinadas como um catalisador no tratamento da mistura de fármacos lamivudina e 

zidovudina avaliada neste trabalho (STRBAC et al.  2017; ELHALIL et al.  2018; 

WETCHAKUN; WETCHAKUN; SAKULSERMSUK, 2018). 

As placas calcinadas e recobertas apresentaram, além dos picos citados para o latão e 

ZnO, um pico característico para o TiO2 na fase anatase (Figura 15 c) em 25,2° referentes ao 

plano cristalino (011). Também foi verificada a presença de picos característicos para o TiO2 

na fase rutilo, Figura 15 d), em 27,60° e 64,20°, correspondestes aos planos cristalinos (110) e 

(310).  Confirmando, assim, o revestimento das placas com o fotocatalisador para utilização 

nos processos de fotocatálise heterogênea. A Figura 15 e) também confirma que os picos 

cristalográficos obtidos para as placas analisadas (PL, PC, PRA e PRB) estão de acordo com 

o padrão para o latão da carta ICSD de número 240665. 

Por fim, a morfologia de superfície das placas foi avaliada a partir de uma análise de 

microscopia eletrônica de varredura (MEV). As imagens obtidas para as placas de latão antes 

e após a calcinação a 500°C estão expostas na Figura 16. 
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Figura 16 – Microscopia eletrônica de varredura para: a) placas de latão (ampliação de 2000x e 5000x) e b) 

placas de latão calcinadas (ampliação de 2000x e 5000x). 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Fonte: o autor (2022). 

 

As imagens apresentadas na Figura 16 a) exibem uma superfície lisa com a presença 

de sulcos que seguem na mesma direção, podendo estar relacionados a etapa inicial de 

preparo das placas de latão. Nesta etapa foi feita uma lavagem com água destilada e 

detergente neutro utilizando uma esponja. Já a imagem apresentada na Figura 16 b) mostra 

uma superfície rugosa e com presença de pequenos “fios” nas placas calcinadas. Estes “fios” 

são provenientes da formação de óxidos de zinco (ZnO) e cobre (CuO) durante o tratamento 

térmico a 500°C. Além disso, a rugosidade apresentada na superfície é uma característica 

primordial para eficiência da imobilização dos fotocatalisadores sobre a superfície das placas 
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calcinadas. Esse tipo de estrutura apresentado nas Figuras 16 a) e 16 b) estão condizentes com 

aqueles apresentados na literatura por Sanchez et al. (2020), com a formação de ZnO e Silva 

et. al. (2022). As imagens obtidas para as placas de latão revestidas com os TiO2 (A) e TiO2 

(B) estão expostas na Figura 17. 

 

Figura 17 – Microscopia eletrônica de varredura para: a) placas de latão revestidas com o TiO2 (A) (ampliação 

de 5000x e 15000x) e b) placas de latão revestidas com o TiO2 (B) (ampliação de 5000x e 15000x). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: o autor (2022). 
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A Figura 17 a) mostra partículas aglomeradas com morfologia e tamanho irregulares e 

dispersas de forma homogênea sobre a superfície da placa, com o eventual acúmulo de 

material formando estruturas semelhantes a “grãos” com contornos bem definidos. 

Comportamento semelhante foi encontrado por Coelho et al. (2019) e Silva et al. (2022) ao 

analisar o TiO2 (A). Já a Figura 17 b) mostra partículas primariamente esféricas, formando 

grandes aglomerados na superfície da placa e distribuídas de forma homogênea, semelhante 

ao encontrado por Venkatesan e Dharmalinhan (2015) e Lof et al. (2020) ao avaliar o TiO2 

(B). 

Assim, após a caracterização de ambos os materiais, as placas de latão calcinadas sem 

recobrimento e recobertas com os TiO2 (A) e (B) foram avaliadas como fotocatalisadores para 

degradação da mistura de fármacos lamivudina e zidovudina utilizando o processo de 

fotocatálise heterogênea.  

 

4.5.2 Ensaios de degradação 

 

Inicialmente, o efeito do processo adsortivo no sistema contendo a mistura de 

fármacos lamivudina e zidovudina foi avaliado utilizando as placas de latão calcinadas. Não 

foi verificada remoção mistura de fármacos lamivudina e zidovudina, após 300 min de ensaio, 

ou seja, a concentração dos compostos permaneceu igual a inicial. 

Em seguida, a partir das análises de caracterização dos fotocatalisadores ficou 

constatada a formação de óxido de zinco na superfície das placas calcinadas a 500 °C. 

Sabendo que o ZnO é um dos semicondutores mais comumente aplicados na fotocatálise 

heterogênea para degradação de poluentes orgânicos, como fármacos e corantes, as placas de 

latão calcinadas foram testadas no emprego da fotocatálise heterogênea  para promover a 

degradação da mistura de fármacos lamivudina e zidovudina em meio aquoso, empregando as  

três radiações disponíveis no reator de bancada (ATTA-EYISON; ANUKWAH; ZUGLE, 

2021; MANIKANINA. CHOPRA, 2022; DIHON; AL-SHAIBANI; MOHAMED; GEETHI; 

SHARMA; KHAMIDUN, 2022). 

 

4.5.2.1  Placas calcinadas e eficiência do óxido de zinco 

 

 

Dentre as três irradiações testadas não foi verificada degradação ao fazer uso de 

radiação UV-A. Os comportamentos dos sistemas sob as irradiações UV-C e sunlight, estão 

expostos na Figura 18. 
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Figura 18 – Degradação da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina sob tratamento por fotocatálise 

heterogênea com as placas de latão calcinadas (ZnO) como fotocatalisador utilizando radiações UV-C e sunlight. 

Condições: Concentração dos fármacos = 15 mg‧L-1, tempo = 300 min. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 
Fonte: o autor (2022). 

 

A partir da Figura 18, percebe-se que o processo de fotocatálise heterogênea sob 

irradiação UV-C apresentou maior eficiência, com degradação de 47,70% após 300 min de 

tratamento, enquanto a sunlight degradou apenas 4,48% dos fármacos estudados. Este 

comportamento pode ser explicado pelo fato do ZnO ser um semicondutor com amplo band 

gap, com valor de aproximadamente 3,37 eV.  No entanto, apesar de ter a capacidade de 

absorver uma ampla faixa do espectro de luz, apresenta limitações em seu uso nas faixas de 

comprimento de onda (λ) ≤ 425 nm. 

De forma que o mesmo absorbe somente uma pequena faixa da irradiação solar 

(sunlight), referente ao UV-C (cerca de 5%), afetando diretamente no rendimento do processo 

de fotocatálise heterogênea (STRBAC et al.  2018; MIRZAEI et al. 2016 RAIZADA; 

SUDHAIK; SINGH, 2019; DIAZ-ÂNGULO et al.  2019; AKERDI; BAHRAMI, 2019; 

MAJUMDER et al. 2020). 

Em seguida, o efeito do recobrimento das placas com os TiO2 selecionados foi 

investigado. 

 

4.5.2.2 Ensaios com placas recobertas com os TiO2 (A) e (B) – mistura aquosa 

 

Tendo sido determinada a eficiência do processo de fotocatálise heterogênea 

utilizando as placas calcinadas foram avaliadas as placas calcinadas e revestidas com os TiO2 
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(A) e (B) nas razões de recobrimento descritas no item 3.6.3. Os resultados obtidos para 

degradação da mistura de fármacos estão expostos na Figuras 19 a) e b), respectivamente para 

os TiO2 (A) e (B). 

 

Figura 19 – Degradação da mistura aquosa dos fármacos lamivudina e zidovudina sob tratamento por 

fotocatálise heterogênea com os seguintes fotocatalisadores: a) placa recoberta com TiO2 (A) e b) placa recoberta 

com TiO2 (B). Concentração dos fármacos = 15 mg‧L-1, razão de recobrimento de TiO2 = 0,2 mg‧cm2 e 0,6 

mg‧cm2, tempo = 300 min. 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: o autor (2022). 

 

Observando as Figuras 19 a) e b) percebe-se uma eficiência maior do processo de 

fotocatálise heterogênea realizado sob irradiação UV-C, para a razão de recobrimento de 0,6 

mg‧cm-2, tanto para o TiO2 (A), quanto para o TiO2 (B). Sendo observadas degradações 

respectivas de 70,83% e de 60,40% após 300 min de tratamento, enquanto as placas 

calcinadas conduziram a uma degradação de 47,70% neste mesmo período. 
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Já para a razão mais baixa de recobrimento, 0,2 mg‧cm-2, o TiO2 (A) apresentou uma 

leve melhora na eficiência do processo, atingindo degradação de 54,58%, enquanto não foi 

verificada diferença significativa para o TiO2 (B), sendo observada degradação de 45,91%. 

O comportamento observado para irradiação UV-C não se repete para a UV-A e 

sunlight, não havendo diferença significativa na eficiência do processo de degradação ao 

aumentar a massa do fotocatalisador presente para estas radiações. Tendo sido observadas, 

sob irradiação UV-A, degradações de 18,32% e 18,06% para o TiO2 (A) e 8,66% e 8,54% 

para o TiO2 (B), respectivamente para as razões de recobrimento de 0,2 mg‧cm-2 e 0,6 mg‧cm-

2. Já para a radiação sunlight foram observadas degradações de 13,65% e 12,59% para o TiO2 

(A) e 3,60% e 3,32% para o TiO2 (B). 

A diferença no efeito do aumento da razão de recobrimento na eficiência dos 

processos de degradação pode ser explicada pela influência que a massa de catalisador e a 

intensidade da luz selecionada (UV-C) tem sobre o processo de fotocatálise heterogênea 

(CHEN et al. 2020; MURGOLO et al. 2021). Sabe-se ainda que no processo de fotocatálise 

heterogênea à medida que há a absorção de fótons, há uma condução dos elétrons da banda de 

valência para a banda de condução, gerando uma transição energética chamada de band gap. 

Esta transição ocasiona lacunas na banda de valência, formando pares elétron/lacuna que 

podem atuar diretamente como sítios redox degradando compostos orgânicos ou levando a 

formação de radicais hidroxila (WETCHAKUN; WETCHAKUN; SAKULSERMSUK, 2018; 

AKERDI; BAHRAMI, 2019).  

Além disso, a taxa de elétrons da banda de valência para a banda de condução é 

afetada diretamente pela intensidade da luz presente no sistema reacional, influenciando a 

taxa de reação fotocatalítica do TiO2. Uma maior intensidade de luz geralmente leva a taxas 

mais altas de fotocatálise, no entanto, dosagens excessivas não contribuem para uma maior 

decomposição fotocatalítica devido a quantidade limitada de sítios ativos na superfície do 

TiO2 (NASIRIAN; MEHRVAR, 2016; CHENG et al. 2018).  

A combinação destes fatores explica a maior eficiência dos processos de fotocatálise 

heterogênea sob irradiação UV-C, a maior eficiência do UV-A sobre o sunlight, e a melhora 

na degradação do UV-C ao se aumentar a razão de recobrimento das placas sob ambos os 

TiO2 testados. Além disso, deve-se considerar as emissões para cada uma das luzes presentes 

no reator de bancada, sendo: 3,32‧103 W‧cm2 para a UV-C, 1,39‧103 W‧cm2 para a UV-A e 

1,58‧105 W‧cm2 para a sunlight. 

Já o efeito da massa de fotocatalisador presente explica não haver diferença 

significativa na eficiência dos processos de degradação sob irradiação UV-A e sunlight entre 
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as duas razões de recobrimento testadas. De uma maneira geral, uma maior quantidade de 

fotocatalisador contribui diretamente com uma maior atividade fotocatalítica, devido ao 

aumento na área superficial ativa disponível para absorção dos compostos orgânicos. Porém, 

maiores quantidades do fotocatalisador podem levá-lo a aglomeração, inibindo a penetração 

da irradiação presente no sistema e tornando a quantidade de luz disponível insuficiente para 

ativação/utilização dos sítios ativos presentes. Com isso não há melhora do processo de 

degradação (TEKBAS et al. 2008; CALISKAN et al. 2017; CHEN et al. 2020). 

 Por fim, percebe-se ainda uma diferença de rendimento dos processos de fotocatálise 

heterogênea entre as placas submetidas a recobrimento com os TiO2 (A) e (B). Àquelas 

recobertas com o TiO2 (A) apresentaram eficiências maiores de degradação para as três 

irradiações aplicadas independente da razão de recobrimento selecionada. Este 

comportamento se dá devido a estrutura do TiO2 (A), sendo caracterizado pela presença de 

nanocristais de rutilo (25%) em uma matriz anatase (75%), enquanto o TiO2 (B), consiste 

exclusivamente da forma rutilo (JENSEN et al. 2004; KRONOS, 2014).  

A forma anatase (3,23 eV) tem um maior band gap que a rutilo (3,03 eV), eleva a 

energia da banda de valência, aumentando a quantidade de sítios redox e facilitando a 

transferência de elétrons do TiO2. Com isso, tem-se o aumento da eficiência da degradação 

deste tipo de estrutura. Já a rutilo, com seu menor band gap, absorve fótons de menor energia 

para as reações de degradação, além de apresentar uma menor vida útil dos pares elétron-

lacuna quando comparada a anatase. Uma vez que o TiO2 (A) apresenta composição contendo 

ambas as formas cristalinas, estas sofrem um efeito sinergético durante o processo de 

fotocatálise heterogênea, potencializando sua eficiência. Enquanto o TiO2 (B) é limitado pela 

presença exclusiva da rutila (FAISAL et al. 2007; LUTTRELL et al. 2014; BAGBI et al. 

2017; CHEN et al. 2020). 

 

4.6 TRATAMENTO DOS FÁRMACOS UTILIZANDO PROCESSOS OXIDATIVOS 

AVANÇADOS HOMOGÊNEOS E HETEROGÊNEO – EFLUENTE SINTÉTICO 

 

Uma vez determinada a eficiência dos POA homogêneos e heterogêneo na degradação 

da mistura de fármacos lamivudina e zidovudina em meio aquoso, foram investigadas as 

eficiências destes processos para degradar o efluente sintético. 

 

4.6.1 Tratamentos homogêneos 

 

Determinadas as melhores condições operacionais para aplicação dos POA 

homogêneos de fotoperoxidação (FP) e foto-Fenton (FF) para tratar a mistura dos fármacos 
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em meio aquoso, estas mesmas condições foram utilizadas para o efluente sintético. Desse 

modo, fez-se uso isolado de irradiação UV-C, [H2O2] de 600 mg‧L-1, [Fe] de 0,5 mg‧L-1 e 

reator fixado na posição ALTA. Os resultados obtidos estão expostos na Tabela 11. 

 

Tabela 11 – Degradação do efluente sintético dos fármacos lamivudina e zidovudina (15 mg‧L-1) durante 

180 min de tratamento sob os processos de fotoperoxidação e foto-Fenton. 

Tempo (min) 
Degradação (%) 

Fotoperoxidação Foto-Fenton 

60 64,96 81,49 

90 71,25 83,09 

120 84,57 84,42 

150 86,06 84,99 

180 88,69 85,79 

Fonte: o autor (2022). 

 

A partir da Tabela 11 pode-se observar que a mistura dos fármacos lamivudina e 

zidovudina presentes no efluente sintético é mais sensível ao processo foto-Fenton nos 

primeiros 90 min de tratamento, com uma diferença na degradação entre este e o processo de 

fotoperoxidação de aproximadamente 12%. Porém, ao estender o tratamento até 180 min, este 

comportamento é alterado, não havendo diferença significativa na aplicação entre os POA 

homogêneos avaliados para a matriz em estudo, com a degradação da mistura dos fármacos 

estabilizando entre 85,79 e 88,69%.  

Desse modo, pode-se afirmar que para ambas as matrizes até aqui avaliadas constatou-

se a eficiência dos dois POA homogêneos estudados. Ou seja, pode-se dizer que quando os 

fármacos se encontram em um meio com condições salinas e em presença de componentes 

orgânicos que representam parcialmente um efluente real, tais tratamentos podem ser 

empregados. Diante do exposto, passou-se a avaliar o efeito da [Fe] no processo foto-Fenton 

para o efluente sintético. Os resultados obtidos estão expostos na Tabela 12. 

 

Tabela 12 – Efeito da [Fe] na eficiência do processo foto-Fenton para degradação da mistura dos fármacos 

lamivudina e zidovudina (15 mg‧L-1) em efluente sintético, durante 60 min de tratamento. 

[Fe] (mg‧L-1) Degradação (%) 

0,5 81,49 

1 78,93 

2 75,61 

3 65,80 

4 55,89 

5 52,82 

Fonte: o autor (2022). 
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Analisando a Tabela 12 percebe-se que assim como em meio aquoso a [Fe] de 0,5 

mg‧L-1 conduz a uma melhor eficiência para degradação da mistura dos fármacos lamivudina 

e zidovudina. Constata-se ainda que a queda no rendimento do POA ao aumentar a 

concentração de ferro é mais acentuada para o efluente sintético quando comparado aos 

resultados obtidos para solução aquosa (Tabela 9, item 4.4.1). Esse fato pode ser explicado 

pela soma da presença dos compostos orgânicos e sais inorgânicos no sistema em conjunto 

com a formação dos íons Fe3+ a medida em que se acrescenta ferro ao processo foto-Fenton.  

Sabe-se que os sais inorgânicos e compostos orgânicos atuam causando a precipitação 

do ferro e diminuindo a produção de complexos reativos de ferro, impactando diretamente na 

produção de radicais hidroxila no sistema e diminuindo a eficiência do processo na 

degradação. Já a formação de íons Fe3+ diminui a produção de radicais hidroxila e a eficiência 

do tratamento (GIL; GALEANO; VICENTE, 2019).  

Uma vez realizados os testes de degradação pelos POA homogêneos, deu-se 

continuidade com estudo da fotocatálise heterogênea para a matriz de efluente sintético. 

 

4.6.2 Tratamento heterogêneo 

 

Inicialmente foram avaliadas as eficiências das placas sem recobrimento e o efeito 

exclusivo do óxido de zinco formado durante o tratamento térmico como catalisadores do 

processo fotocatalítico empregando radiação UV-C. Os resultados obtidos a partir desta 

análise estão expostos da Figura 20. 
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Figura 20 – Degradação da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina sob tratamento por fotocatálise 

heterogênea com ZnO como fotocatalisador utilizando radiação UV-C em efluente sintético. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Fonte: o autor (2022). 

  

Analisando a Figura 20, percebe-se uma degradação da mistura de fármacos de 

35,02% após 300 min de tratamento do efluente sintético, 12,68% menos do que o obtido para 

a matriz aquosa. Além disso, não foi observada degradação sob as irradiações UV-A e 

sunlight. Estes resultados contrastam com àqueles obtidos para os POA homogêneos, onde 

não foi verificada diferença significativa na degradação dos fármacos via processos de 

fotoperoxidação e foto-Fenton ao se alterar a matriz a ser tratada. Esta diferença pode ser 

explicada tendo em vista a sensibilidade que o catalisador apresenta na fotocatálise 

heterogênea em relação a intensidade da luz disponível para que o processo ocorra. 

Em meios com maiores concentrações de contaminante, ou com a presença de uma 

quantidade maior de componentes em solução, como no caso do efluente sintético, estes têm a 

capacidade de absorver os fótons disponíveis antes que atinjam a superfície do fotocatalisador 

(blindagem da luz), diminuindo a eficiência do processo. Além disso, a presença de 

componentes inorgânicos na matriz pode levar a uma concorrência pelos sítios de adsorção 

presentes na superfície do catalisador, que em situações mais drásticas levam a formação de 

uma camada inorgânica sobre esta superfície, afetando diretamente na geração de radicais 

hidroxilas pelo processo. Sendo assim, tem-se uma queda na eficiência da degradação dos 

contaminantes farmacêuticos em virtude da quantidade insuficiente do radical no meio 
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(LAERA et. al. 2011; DOORSLAER et al. 2015; MIRZAEI et al. 2016; MURGOLO et al. 

2021). 

Em seguida, foi avaliada a eficiência do processo de fotocatálise heterogênea para as 

placas recobertas com os TiO2 (A) e (B) na matriz de efluente sintético. Os resultados obtidos 

estão expostos na Figura 21, não tendo sido observada degradação sob irradiação sunlight. 

 

Figura 21 – Degradação da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina, em efluente sintético, sob tratamento 

por fotocatálise heterogênea com os seguintes fotocatalisadores: a) placa recoberta com TiO2 (A) e b) placa 

recoberta com TiO2 (B). 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: o autor (2022). 

 

Analisando a Figura 21, tem-se que a menor eficiência no processo de degradação, 

observada para as placas sem recobrimento, também se repetiu para as análises utilizando as 

placas recobertas com os TiO2 (A) e (B). Além disso, não foi observada diferença 
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significativa entre as degradações obtidas para as duas razões de recobrimento utilizadas, nem 

entre os dois tipos de TiO2.  

Ainda com base nos dados da Figura 21 tem-se que ao fazer uso do TiO2 (A) foram 

observadas degradações de 37,81% e 37,29% para a UV-C e 2,08% e 2,23% para o UV-A. 

Por outro lado, ao empregar TiO2 (B) foram atingidas degradações de 37,43% e 38,37% para 

o UV-C e de 2,04% e 1,88% para o UV-A. Estes resultados confirmam, mais uma vez, a 

maior sensibilidade da fotocatálise heterogênea para tratar o efluente sintético, o que indica 

uma maior chance de aplicação prática desses como tecnologia para tratamento de efluentes 

farmacêuticos (YANG et al. 2019; XIAO, et al. 2020; WANG; WANG; 2021; GE et al. 

2021). 

 

4.7 ESTUDO CINÉTICO 

 

Uma vez constatada a possibilidade de tratar a mistura dos fármacos lamivudina e 

zidovudina via POA homogêneos e heterogêneo, para ambas as matrizes estudadas, pôde-se 

então passar a avaliação cinética dos tratamentos via POA homogêneos e heterogêneo. 

 

4.7.1 Processos oxidativos avançados homogêneos 

O estudo cinético do tratamento dos farmacêuticos empregando os processos de 

fotoperoxidação e foto-Fenton tanto em meio aquoso quanto na forma de efluente sintético foi 

realizado sob as seguintes condições experimentais: [H2O2] de 600 mg‧L-1, [Fe] de 0,5 mg‧L-1 

(quando aplicável) e concentração de cada fármaco de 15 mg‧L-1. O acompanhamento foi 

avaliado por um período de 180 min. A partir dos dados obtidos foram construídas as curvas 

de evolução cinética (relação 1 − 𝐶 𝐶0
⁄  𝑣𝑒𝑟𝑠𝑢𝑠 𝑡𝑒𝑚𝑝𝑜) para ambos os POA estudados, 

estando expostas na Figura 22. 
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Figura 22 – Evolução cinética da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina durante 180 min em meio 

aquoso e efluente sintético. Condições: [H2O2] = 600 mg‧L-1, [Fe] = 0,5 mg‧L-1 (quando aplicável), concentração 

dos fármacos = 15 mg‧L-1. 

 

Fonte: o autor (2022). 

 

Observando a Figura 22, pode-se confirmar os comportamentos já apresentados nas 

Tabelas 10 e 11 (itens 4.4.2 e 4.6, respectivamente), em que não há diferença significativa 

entre os dois POA homogêneos avaliados, em ambos os meios aplicados, após 180 min de 

tratamento da mistura dos fármacos em estudo. Sendo assim, utilizando os dados obtidos 

durante os estudos cinético, pôde-se aplicar os modelos cinéticos de pseudo-primeira ordem 

desenvolvidos por Chan e Chu (2003) e He et al. (2016).  

Em seguida, foram construídas as curvas cinéticas para cada um dos processos 

estudados em ambos os meios aplicados e comparados com os dados experimentais com 

aqueles obtidos dos modelos (Figura 23).  
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Figura 23 – Ajuste aos modelos propostos por Chan e Chu (2003) e He et al. (2016) para os processos de a) 

fotoperoxidação e b) foto-Fenton em meio aquoso e c) fotoperoxidação e d) foto-Fenton em efluente sintético.  

Condições: [H2O2] = 600 mg‧L-1, [Fe] = 0,5 mg‧L-1 (quando aplicável), concentração dos fármacos = 15 mg‧L-1, 

T = 30°C e p = 1 atm. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: o autor (2022). 

 

Analisando a Figura 23, observa-se que a degradação dos fármacos ocorre de maneira 

mais acentuada nos 60 min iniciais de processo, se estabilizando após 90 min de tratamento 

para ambos os POA aplicados em meio aquoso. Já para os tratamentos do efluente sintético, 

verifica-se a estabilização após 150 min para a fotoperoxidação e 120 min para o processo 

foto-Fenton. Os dados cinéticos, os coeficientes de regressão linear e os valores de 

degradação para ambos os modelos aplicados, considerando 180 min de tratamento, estão 

expostos na Tabela 13. 
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Tabela 13 – Parâmetros para os modelos cinéticos de Chan e Chu (2003) e de He et al.  (2016), para a degradação 

da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina frente aos processos de fotoperoxidação e foto-Fenton em meios 

aquoso e sintético. 

Processo Meio 
D 

(%) 

Modelo 

Chan e Chu (2003) 

Modelo 

He et al.  (2016) 

𝟏

𝝆
 

(min-1) 

𝟏

𝝈
 R2 SR

2 
k 

(min-1) 
R2 SR

2 

Fotoperoxidação Aquoso 92,5 0,077 1,007 0,95 0,068 0,043 0,93 0,071 

Foto-Fenton Aquoso 89,8 0,088 0,972 0,95 0,071 0,052 0,94 0,052 

Fotoperoxidação Sintético 89,9 0,022 1,090 0,94 0,047 0,016 0,97 0,033 

Foto-Fenton Sintético 88,8 0,050 1,029 0,98 0,039 0,035 0,97 0,055 

D – Degradação após 180 min. 

 

Fonte: o autor (2022). 

 

A partir da Tabela 13 pode-se afirmar que os dados experimentais se ajustaram bem 

aos dois modelos estudados, com os valores dos coeficientes de regressão linear iguais ou 

superiores a 0,93 e valores da soma residual dos quadrados inferiores a 0,071. Comparando os 

modelos em si, percebe-se que os dados se ajustaram melhor ao modelo de Chan e Chu (2003) 

para os processos de fotoperoxidação em meio aquoso e foto-Fenton em meio sintético, 

enquanto os dados referentes aos processos foto-Fenton em meio aquoso e à fotoperoxidação 

em meio sintético se ajustaram melhor ao modelo de He et al. (2016). Observa-se ainda que o 

processo de fotoperoxidação em meio sintético apresentou o melhor ajuste entre as 4 

condições testadas, tendo em vista os valores de R2 e SR
2 obtidos. 

Verifica-se, ainda, valores de taxa de degradação (min-1) para o efluente sintético, bem 

menores do que àqueles observados em meio aquoso, em especial para o processo de 

fotoperoxidação, o que justifica o maior tempo necessário para estabilização de ambos os 

processos de degradação quando comparado àqueles realizados em mistura aquosa. 

Pode-se afirmar, ainda, que a taxa de degradação (min-1) é maior no processo foto-

Fenton, para ambas as matrizes, fator que fica evidenciado pelas maiores degradações obtidas 

quando se aplica este processo durante 60 min. Por outro lado, não há diferença significativa 

na capacidade oxidativa entre os processos estudados, o que explica a estabilização destes em 

% de degradação semelhantes após 180 min de tratamento. 

Por fim, após definidas as melhores condições operacionais e realizado o estudo 

cinético da degradação da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina via 

espectrofotometria de UV/Vis, as concentrações dos fármacos foram quantificadas antes e 
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após aos POA a análise de CLAE. As degradações obtidas individualmente para cada um dos 

fármacos, analisados via cromatografia estão expostas na Tabela 14. 

 

Tabela 14 – Degradação da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina após 180 min de tratamento 

via os POA de fotoperoxidação e foto-Fenton, empregando metodologia via CLAE. Condições: 

Concentração dos fármacos = 15 mg‧L-1, [H2O2] = 600 mg‧L-1 e [Fe] = 0,5 mg‧L-1. 

Processo Meio 
Degradação (%) após 180 min 

Lamivudina Zidovudina 

Fotoperoxidação Aquoso 96,06 98,46 

Foto-Fenton Aquoso 96,71 98,58 

Fotoperoxidação Sintético 96,40 98,41 

Foto-Fenton Sintético 96,56 98,56 

Fonte: o autor (2022). 

 

A partir dos resultados apresentados na Tabela 14, confirma-se a aplicabilidade dos 

processos de FP e FF em degradar a mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina em meio 

aquoso ou sintético, com eficiência superior a 96% para ambos os processos, após 180 min de 

tratamento. Este valor é ligeiramente superior ao encontrado nas análises utilizando 

espectrofotometria de UV/Vis (entre 88,8% e 92,5%), mas a diferença pode ser explicada pela 

maior precisão existente na metodologia via cromatografia líquida de alta eficiência. 

 

4.7.2 Processos oxidativos avançados heterogêneos 

 

Para o estudo cinético do tratamento da mistura de fármacos utilizando fotocatálise 

heterogênea foram selecionadas as condições de trabalho que geraram as maiores eficiências 

na degradação para ambos os TiO2 utilizados: irradiação UV-C e razão de recobrimento de 

0,6 mg‧cm-2, sendo mantida a concentração dos fármacos de 15 mg‧L-1 e o tempo do processo 

em 300 min. As curvas de decaimento e o ajuste ao modelo de pseudo-primeira ordem estão 

expostos na Figura 24. 
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Figura 24 – Ajuste ao modelo de pseudo-primeira ordem para as placas revestidas com o a) solução aquosa e b) 

efluente sintético. Condições: concentração dos fármacos 15 mg‧L-1, razão de recobrimento de 0,6 mg‧cm-2 e 300 

min de tratamento. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Fonte: o autor (2022). 

 

Os resultados expostos na Figura 24 demonstram nitidamente a diferença na eficiência 

da degradação do processo de fotocatálise heterogênea para ambos os TiO2 aplicados ao se 

alterar a matriz de estudo de mistura aquosa para efluente sintético. Na Figura 25 a) percebe-

se que a degradação em meio aquoso ocorre de forma mais aguda nos primeiros 120 min de 

tratamento, estabilizando-se na faixa de 71% para o TiO2 (A) e de 60% para o TiO2 (B). A 

Figura 25 b) mostra que o processo de degradação para o efluente sintético apresenta uma 

baixa eficiência, cerca de 38%, para ambos os TiO2 aplicados, com a maior parte da 

degradação ocorrendo nos primeiros 150 min de tratamento. 

Com relação a cinética do processo, para ambas as matrizes estudadas verificou-se 

uma cinética reacional de pseudo-primeira ordem. Uma melhor visualização do ajuste ao 

modelo cinético e seus parâmetros está apresentado na Tabela 15. 

 
Tabela 15 - Parâmetros para o modelo cinético de peudo-primeira ordem para a degradação da mistura dos 

fármacos lamivudina e zidovudina frente ao processo de fotocatálise heterogênea em meios aquoso e sintético, 

utilizando os TiO2 (A) e (B). 

Matriz TiO2 k (min-1) R2 

Aquosa 
(A) 0,0712 0,99 

(B) 0,0528 0,97 

Efluente Sintético 
(A) 0,0213 0,98 

(B) 0,0218 0,98 

Fonte: o autor (2022). 

 

A partir da Tabela 15 constata-se que o modelo de pseudo-primeira ordem descreve de 

forma satisfatória a degradação da mistura de fármacos lamivudina e zidovudina por 

fotocatálise heterogênea em ambas as matrizes testadas, uma vez que todos os coeficientes de 

regressão linear (R2) ≥ 0,97. Além disso, verifica-se ainda os maiores valores de taxa de 



113 
 

velocidade de reação para a matriz aquosa, comportamento semelhante àquele observado por 

Lin et al. (2009); Martínez et al. (2011); Xu et al. (2020) e Deepthi et al (2021) ao avaliar a 

degradação de contaminantes farmacêuticos utilizando fotocatálise heterogênea. 

Comparando os parâmetros cinéticos obtidos para os processos homogêneos e para a 

fotocatálise heterogênea, verifica-se os menores valores para a taxa de velocidade de reação 

ao se utilizar o processo de fotocatálise heterogênea, com este comportamento sendo 

observado em ambas as matrizes. De forma que fica evidenciada uma menor eficiência da 

fotocatálise heterogênea frente aos processos de fotoperoxidação e foto-Fenton para 

degradação da mistura de fármacos em estudo. 

Por fim, uma vez realizado o estudo cinético para a fotocatálise heterogênea e obtida 

as condições operacionais com maior rendimento, a degradação da mistura dos fármacos 

lamivudina e zidovudina foi quantificada via metodologia por CLAE, conforme  exposto na 

Tabela 16. 

 
Tabela 16 – Degradação da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina após 300 min de tratamento 

por fotocatálise heterogênea, empregando metodologia via CLAE. Condições: Concentração dos 

fármacos = 15 mg‧L-1, taxa de recobrimento de 0,6 mg‧cm-2 e irradiação sunlight. 

Matriz TiO2 
Degradação (%) após 300 min 

Lamivudina Zidovudina 

Aquoso 
(A) 74,89 75,68 

(B) 65,91 66,27 

Efluente 

Sintético 

(A) 41,37 42,72 

(B) 37,50 38,32 

 
Fonte: o autor (2022). 

 

Conforme observado na Tabela 16, os valores de degradação obtidos via CLAE são 

ligeiramente superiores àqueles das análises por espectrofotometria de UV/Vis, semelhante ao 

que foi observado na Tabela 14 para os processos homogêneos. Isto mostra mais uma vez a 

maior precisão da metodologia via cromatografia líquida de alta eficiência. 

Também fica evidente pela Tabela 16 a menor aplicabilidade do processo de 

fotocatálise heterogênea para ambas as matrizes estudadas, quando comparado a 

fotoperoxidação e ao foto-Fenton. O primeiro, atinge valores máximos de degradação na faixa 

de 75% e somente em meio aquoso e para o TiO2 (A), enquanto os processos homogêneos 

apresentam degradação superior a 96% para todas as condições e matrizes estudadas.  

Tendo sido avaliados os comportamentos cinéticos para a degradação da mistura de 

fármacos lamivudina e zidovudina utilizando POA homogêneos e heterogêneo, e sabendo que 
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há geração de intermediários e subprodutos, é possível propor a cinética de degradação para 

esta mistura de fármacos (lamivudina - C8H11N3O3S e zidovudina - C10H13N5O4). Os 

prováveis intermediários baseando-se na literatura estão expostos na reação apresentada na 

Equação 35 (BEDSE; KUMAR; SINGH, 2009; KURMI et al., 2017). 

 

C8H11N3O3S + C10H13N5O4 + H2O2  
𝐹𝑒 𝑒/𝑜𝑢 ℎʋ
→        C5H7N2O2

+ + C6H10NO3
+ + C4H6N3O + C4H8O2S 

𝐻𝑂•

→   CO2 + H2O + HNO3                                                                                  (35) 

 

Uma vez determinada a eficiência dos POA homogêneos e heterogêneo para 

degradação dos fármacos AZT e 3TC em meio aquoso e sintético, foram então avaliadas a 

toxicidade das soluções antes e após os tratamentos a partir de ensaios envolvendo a aplicação 

de sementes. 

 

4.8 ENSAIOS DE TOXICIDADE 

 

Os ensaios de toxicidade envolvendo sementes foram realizados para os três processos 

oxidativos avançados estudados, fotoperoxidação, foto-Fenton e fotocatálise heterogênea, 

com cada processo sendo avaliado individualmente. 

 

4.8.1 Toxicidade – fotoperoxidação e foto-Fenton 

 

Para os ensaios de toxicidade com sementes foram utilizadas as espécies Lactuca 

sativa (alface), Daucus carota (cenoura) e Solanum lycopersicum (tomate), sendo avaliadas 

suas germinações em conjunto com os controles positivo (solução de ácido bórico 3%) e 

negativo (água destilada). Não foram obtidas germinações nos ensaios de controle positivo, 

enquanto os outros resultados para germinação (média e desvio-padrão) das demais amostras 

estão apresentados na Tabela 17. 
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Tabela 17 – Médias do número de sementes germinadas e desvios padrões para Lactuca sativa, Daucus carota e 

Solanum lycopersicum, POA homogêneos. 

Solução 

Sementes germinadas 

Lactuca sativa Daucus carota 
Solanum 

lycopersicum 

Controle negativo 17,33±0,58 17,00±1,00 19,00±1,00 

Inicial aquoso 15,67±0,58 14,67±0,58 17,67±0,58 

Após FPMA 12,33±1,15 8,33±0,58 17,33±1,15 

Após FFMA 11,00±1,00 6,33±0,58 13,67±1,53 

Inicial ES  15,67±1,15 14,33±1,53 17,33±0,58 

Após FPES 14,67±1,15 13,67±1,15 18,33±0,58 

Após FFES 13,67±1,15 9,67±1,15 16,67±0,58 

FPMA = fotoperoxidação em meio aquoso; FFMA = foto-Fenton em meio aquoso; ES= Efluente sintético; FPES 

= fotoperoxidação em efluente sintético; FFES = foto-Fenton em efluente sintético 

Fonte: o autor (2022). 

 

A partir da Tabela 17, verifica-se um pequeno decaimento entre o número de 

germinações nas soluções iniciais em meio aquoso ou efluente sintético, para as três sementes 

avaliadas, quando comparadas com o controle negativo (CN). Observa-se ainda que para 

todas as amostras submetidas aos POA estudados houve uma diminuição no número de 

sementes germinadas. Porém, uma análise exclusiva do número de sementes germinadas não 

é suficiente para se fazer afirmações sobre a toxicidade de um tratamento ou solução, desta 

forma foram avaliados os comprimentos radiculares para todos os casos em estudo, cujos 

resultados estão expostos na Tabela 18.  

 

Tabela 18 – Média do crescimento radicular e desvios padrões para as sementes de Lactuca sativa, Daucus 

carota e Solanum lycopersicum, POA homogêneos. 

Solução 
Comprimento da raiz (cm) 

Lactuca sativa Daucus carota Solanum lycopersicum 

Controle negativo 6,97±0,31 7,83±0,25 10,90±0,70 

Inicial aquoso 6,63±0,38 7,43±0,25 10,50±0,78 

Após FPMA 1,37±0,31 2,07±0,21 2,37±0,40 

Após FFMA 0,67±0,15 1,50±0,30 1,73±0,40 

Inicial ES  7,37±0,38 9,10±0,79 11,23±0,81 

Após FPES 3,40±0,26 3,40±0,26 4,27±0,35 

Após FFES 2,43±0,06 2,53±0,380 2,07±0,42 

FPMA = fotoperoxidação em meio aquoso; FFMA = foto-Fenton em meio aquoso; ES= Efluente sintético; FPES 

= fotoperoxidação em efluente sintético; FFES = foto-Fenton em efluente sintético 

Fonte: o autor (2022). 

 

Analisando a Tabela 18, verifica-se um comportamento semelhante ao do número de 

germinações, exceto para o efluente sintético, cujos comprimentos das raízes foram 

ligeiramente maiores do que no controle negativo, em especial para a Daucus carota 
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(cenoura). Para se obter uma visão mais detalhada dos dados de germinação e crescimento 

radicular, foram determinados os índices de germinação (IG) e de crescimento relativo (ICR), 

estando os resultados obtidos apresentados na Figura 25.  

 

Figura 25 - a) Índices de germinação e b) Índices de crescimento relativo (ICR) para as sementes de Lactuca 

sativa (alface), Daucus carota (cenoura) e Solanum lycopersicum (tomate), POA homogêneos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

FPMA = fotoperoxidação em meio aquoso; FFMA = foto-Fenton em meio aquoso; ES= Efluente sintético; FPES 

= fotoperoxidação em efluente sintético; FFES = foto-Fenton em efluente sintético. 

Fonte: o autor (2022). 

  

A partir das Figuras 25 a) e b) percebe-se que os IG e ICR obtidos em meio aquoso e 

em efluente sintético diferenciam-se, com os valores desse último sendo superiores aos seus 

equivalentes em meio aquoso para todas as amostras avaliadas. Tal comportamento pode ser 

explicado pela presença de nutrientes no meio sintético, em especial o nitrogênio, presente em 

substâncias como ureia, nitrato de potássio e fosfato de amônio. Além disso, sabe-se que este 

é um elemento importante para o crescimento das plantas na maioria dos ecossistemas 

terrestres (CASTILLO, 2004; XIE et al.  2010; SUN et al. 2019).  

Segundo Young et al. (2012), valores de ICR inferiores a 0,8 (menores do que 80% do 

valor referente do controle negativo) indicam uma inibição do crescimento das sementes. Tal 

comportamento foi observado para as soluções submetidas aos processos de FP e FF tanto em 

meio aquoso quanto em efluente sintético para as três sementes estudadas. Porém, a inibição 

não foi observada para as soluções iniciais, indicando que os intermediários formados durante 

os processos de degradação podem ser mais tóxicos do que os componentes iniciais. O efeito 

da concentração de ferro presente no sistema, 0,5 mg‧L-1, no crescimento e germinação das 3 
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sementes utilizadas também foi avaliado, sem que fossem detectadas inibição destes fatores 

exclusivamente relacionados a presença de ferro no sistema. 

Este comportamento não é incomum, trabalhos como o de Hillis et al. (2011) e de 

Papaioannou et al. (2020) também avaliaram a toxicidade de contaminantes farmacêuticos 

frente a sementes, não sendo verificada alterações significativas na germinação e crescimento 

radicular para as soluções sem tratamento.  

  

4.8.2 Toxicidade – fotocatálise heterogênea 

 

A avaliação da toxicidade também foi realizada para o tratamento via fotocatálise 

heterogênea. Os ensaios com controle positivo não apresentaram germinação, já os resultados 

de germinação envolvendo as placas recobertas (média e desvio-padrão) com os TiO2 (A) e 

TiO2 (B), estão expostos na Tabela 19. 

 

Tabela 19 – Médias do número de sementes germinadas e desvios padrões para Lactuca sativa, Daucus carota e 

Solanum lycopersicum, POA heterogêneo. 

Solução 

Sementes germinadas 

Lactuca sativa Daucus carota 
Solanum 

lycopersicum 

Controle negativo 17,67±0,58 18,00±1,00 18,00±0,00 

Inicial aquoso 15,67±0,58 16,67±0,577 16,33±0,577 

Após TiO2 (A) 10,67±1,15 15,17±1,041 13,00±1,00 

Após TiO2 (B) 9,00±1,00 12,33±1,155 10,33±1,528 

Inicial ES  15,33±1,155 16,67±0,577 16,33±0,577 

Após TiO2 (A) 14,67±1,155 16,67±0,577 16,00±0,00 

Após TiO2 (B) 11,67±,577 15,33±0,577 13,33±0,577 

ES = Efluente sintético. 

Fonte: o autor (2022). 

 

A Tabela 19 mostra um comportamento de germinação após o POA heterogêneo 

semelhante àquele observado para os processos homogêneos na Tabela 17. Os ensaios antes 

do tratamento, apresentam uma leve diminuição no número de sementes germinadas quando 

comparados ao CN, em ambas as matrizes. Além disso os ensaios em efluente sintético 

geraram uma maior quantidade de sementes germinadas para as três espécies observadas. Os 

comprimentos radiculares também foram avaliados e os resultados obtidos expostos na Tabela 

20. 
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Tabela 20 – Média do crescimento radicular e desvios padrões para as sementes de Lactuca sativa, 

Daucus carota e Solanum lycopersicum, POA heterogêneo. 

Solução 
Comprimento da raiz (cm) 

Lactuca sativa Daucus carota Solanum lycopersicum 

Controle negativo 7,40±0,10 8,97±0,416 9,40±0,400 

Inicial aquoso 7,07±0,058 8,57±0,577 9,00±0,265 

Após TiO2 (A) 1,73±0,252 1,90±0,200 2,23±0,153 

Após TiO2 (B) 1,10±0,173 1,23±0,115 1,63±0,154 

Inicial ES  8,23±0,473 9,30±0,557 10,20±0,346 

Após TiO2 (A) 3,43±0,252 3,87±0,153 3,90±0,265 

Após TiO2 (B) 2,53±0,208 2,27±0,231 2,33±0,156 

ES = Efluente sintético. 

Fonte: o autor (2022). 

Analisando a Tabela 20, observa-se que a tendência de um maior crescimento das 3 

sementes quando analisadas na matriz de efluente sintético se mantém, conforme verificado 

para os tratamentos homogêneos, com os valores referentes aos ensaios anteriores ao 

tratamento superando o crescimento do controle negativo. Por fim, foram determinados os 

índices de crescimento relativo (ICR) e de germinação (IG), de forma a visualizar mais 

detalhadamente os dados referentes à germinação e crescimento das três sementes avaliadas 

(Figura 26). 

 

Figura 26 - a) Índices de germinação e b) Índice de crescimento relativo (ICR) para as sementes de Lactuca 

sativa (alface), Daucus carota (cenoura) e Solanum lycopersicum (tomate), POA heterogêneo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

ES = Efluente sintético. 

Fonte: o autor (2022). 

 

As Figuras 26 a) e b) mostram comportamentos de IG e ICR semelhantes àqueles 

obtidos para os POA homogêneos, com ambos os índices sendo favorecidos nos ensaios 

realizados em efluente sintético. Efeito explicado pela presença de compostos inorgânicos e 

nutrientes no meio, que favorecem o crescimento das sementes.  
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Ambas as análises por fotocatálise heterogênea com os TiO2 (A) e TiO2 (B), tanto na 

matriz aquosa quanto em efluente sintético apresentaram valores de ICR menores que 0,8 

após o tratamento via POA, indicando uma inibição do crescimento das sementes (YOUNG et 

al. 2012). Tendo em vista que as análises de toxicidade após os processos de degradação via 

POA mostraram um maior impacto no crescimento das sementes avaliadas do que para as 

soluções iniciais, recomenda-se a avaliação de testes de toxicidade frente a outros tipos de 

organismos, como moluscos e microcrustáceos para compreender melhor os efeitos que 

podem ser causados ao meio ambiente. 

Uma vez investigadas as eficiências dos POA homogêneos e heterogêneo para 

degradação da mistura de fármacos lamivudina e zidovudina em solução aquosa e efluente 

sintético seguiu-se com o estudo para tratamento do efluente farmacêutico. Com base nos 

resultados obtidos para as duas matrizes anteriores optou-se por tratar a próxima matriz com 

os processos homogêneos, uma vez que apresentaram os maiores valores para degradação e 

menor tempo de tratamento.  

 

4.9 EFLUENTE FARMACÊUTICO 

 

Inicialmente, foram realizadas análises físico-químicas, a fim de determinar as 

características dos efluentes em estudo, sendo estes divididos em dois tipos, o efluente bruto e 

o efluente tratado na indústria, conforme descrito no item 3.10. Os resultados para estas 

análises estão expostos na Tabela 21. 
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Tabela 21 -  Caracterização físico-química dos fluentes farmacêuticos 

Parâmetro EFI EFF 

DBO (mgO2∙L
-1) 600,69 84,13 

DQO (mgO2∙L
-1) 1917,2 119,2 

pH 6,0 5,5 

Turbidez (NTU) 310 5,0 

Condutividade (mS∙cm-2) 565 227 

Sólidos sedimentáveis (mL∙L-1) 8,00 < 0,4 

Sólidos totais (mg∙L-1) 824,50 132,2 

Sólidos totais voláteis (mg∙L-1) 457,25 38,4 

Sólidos totais fixos (mg∙L-1) 367,25 93,8 

Sólidos suspensos totais (mg∙L-1) 314,20 22,6 

Cloretos (mg∙L-1) 55,00 37,98 

Cádmio (mg∙L-1) < 0,1 < 0,1 

Níquel (mg∙L-1) < 0,1 < 0,1 

Cobalto (mg∙L-1) < 0,1 < 0,1 

Cobre (mg∙L-1) 0,72 0,69 

Manganês (mg∙L-1) < 0,1 < 0,1 

Ferro (mg∙L-1) 25,63 5,83 

                  EFI = efluente farmacêutico inicial, EFF = efluente farmacêutico final 

Fonte: o autor (2022). 

Analisando a Tabela 21, observam-se valores elevados de teor matéria orgânica para o 

EFI, característica comum em efluentes industriais farmacêuticos 

(SARAVANATHAMIZHAN; PERARASU; DHANDAPANI, 2021; SAMAL; 

MAHAPATRA; ALI, 2022). Verifica-se, ainda, uma razão DBO/DQO de 0,31. Tendo em 

vista que este valor é inferior a 0,40, o efluente farmacêutico inicial caracteriza-se como de 

baixa biodegradabilidade, sendo um indicativo da presença de matéria orgânica no efluente 

difícil de degradar biologicamente ou da presença de componentes que inibem a atividade 

microbiológica (MANGKOEDIHARDJO, 2006; BARROS et al. 2020; 

SARAVANATHAMIZHAN; PERARASU; 2021).  

 Já observando a carga orgânica presente no efluente farmacêutico final, foram 

verificadas reduções de 86% e 93,8%, respectivamente para DBO e DQO, o que comprova a 

eficiência do tratamento convencional, presente na ETE da indústria farmacêutica analisada, 

frente a estes dois parâmetros. Além disso, ambos estão de acordo aos padrões estabelecidos 

pela Norma Técnica da Companhia Pernambucana de Controle da Poluição Ambiental e de 

Administração de Recursos Hídricos CPRH N. 2001 (DBO) (PERNAMBUCO, 2000) e pela 

Resolução Nº 430/2011 do CONAMA (DQO) (BRASIL, 2011). 
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Os valores de pH para ambos os efluentes encontram-se na faixa de lançamento 

autorizada pela legislação brasileira, entre 5 e 9, com ambos EFI e EFF apresentando caráter 

levemente ácido (BRASIL, 2011). Já para turbidez observa-se um valor de entrada elevado, 

devido a presença de partículas suspensas no efluente, em especial sais (ânions cloretos) e 

colorantes quando se refere a efluentes farmacêuticos, porém com uma diminuição de 98,4% 

após aplicação dos tratamentos convencionais (GUO; QI; LIU, 2017; ALAZAIZA et al. 

2022). Esta presença de sais, em conjunto com outros sólidos no efluente também explica os 

valores de condutividade encontrados e a redução da mesma entre o EFI e EFF. 

 Com relação aos sólidos sedimentáveis presentes no efluente, a alta quantidade 

observada no EFI ocorreu em virtude de a coleta ter sido realizada antes da caixa de areia, 

sem que qualquer processo de tratamento do efluente tivesse sido aplicado. Desse modo, a 

redução observada para o EFF comprova mais uma vez a eficiência da ETE na indústria em 

estudo. 

 Por fim, foram verificadas a presença de metais dissolvidos no efluente. Sendo 

observado para o EFI valores de lançamento de ferro acima do padrão requerido pela 

Resolução Nº 430/2011 do CONAMA (BRASIL, 2011), com o valor para o efluente tratado 

atendendo os padrões da resolução. Já os outros metais avaliados, Cd, Ni, Co, Cu e Mn, não 

foram detectados em valores superiores àqueles estipulados pela legislação vigente, tanto para 

o EFI quanto para o EFF. 

 Uma vez avaliado quanto as suas propriedades físico-químicas, o efluente 

farmacêutico foi submetido aos processos de degradação utilizando os POA homogêneos, nas 

melhores condições operacionais determinadas para o efluente sintético. Estes ensaios foram 

realizados inicialmente para o EFI e EFF.  

Porém, tendo em vista que os fármacos lamivudina e zidovudina não foram detectados 

no efluente farmacêutico em estudo, que foi dopado com uma concentração de 15 mg‧L-1 de 

ambos os fármacos, conforme item 3.10.2, constituindo os EFID e EFFD. Estas versões 

dopadas do efluente farmacêutico original também foram avaliadas frente os POA 

homogêneos. Esses tratamentos foram realizados por um período de 300 min e utilizando 

irradiação UV-C. 
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4.9.1 Ensaios de degradação – POA homogêneo 

 

Tendo em vista a presença de ferro no efluente, tanto na entrada quanto após os 

tratamentos convencionais empregados pela indústria farmacêutica avaliada. Para o estudo do 

tratamento utilizando POA homogêneos somente o processo foto-Fenton foi investigado, uma 

vez que o efluente em estudo já apresentava em sua constituição, sendo este aplicado com o 

ferro do efluente e com a adição de uma concentração de 0,5 mg‧L-1 conforme estabelecido 

para o efluente sintético. 

Os resultados de degradação obtidos para os dois sistemas em estudo e os 4 tipos de 

efluente testados, considerando uma concentração de peróxido de hidrogênio [H2O2] de 600 

mg‧L-1, estão expostos na Figura 27. 

 

Figura 27 – Degradação para os quatro tipos de efluente farmacêutico, EFI, EFID, EFF e EFFD sob processo 

foto-Fenton em: a) sistema sem adição extra de ferro e b) sistema com adição extra de ferro de 0,5 mg‧L-1.  

Condições: concentração dos fármacos, 15 mg‧L-1, [H2O2] de 600 mg‧L-1, 300 min de tratamento e irradiação 

UV-C. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
EFI = efluente farmacêutico inicial; EFF = efluente farmacêutico final; EFID= efluente farmacêutico inicial 

dopado; EFFD = efluente farmacêutico final dopado. 

 

Fonte: o autor (2022). 
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A partir da Figura 27 percebe-se comportamentos de degradação diferentes para o 

processo foto-Fenton utilizando o ferro natural do sistema (Figura 27 a) e com adição de uma 

concentração extra de ferro (Figura 27 b).  Para o sistema sem adição extra de ferro, todos os 

efluentes apresentaram alguma degradação em 300 min de tratamento, com valores de 4,78% 

para o EFI, 40,39% para o EFF, 3,21% para o EFFID e 50,16% para o EFFD. Por outro lado, 

o sistema com adição extra de ferro não apresentou degradações para os efluentes de entrada e 

saída originais, somente para suas versões dopadas com a mistura de fármacos lamivudina e 

zidovudina, atingindo degradações de 3,64% para o EFFID e 83,44% para o EFFD. 

 A diferença observada entre os dois sistemas, pode ser explicada pela função do ferro 

na degradação via processo foto-Fenton. Os íons de ferro II reagem com o H2O2 para 

formação de íons ferro III e radicais hidroxila, que agem diretamente nos contaminantes 

orgânicos presentes no sistema, gerando a degradação dos mesmos conforme observado na 

Figura 27 a), em especial para os efluentes farmacêuticos final e final dopado (KHAN et al.  

2017; LUMBAQUE et al.  2019; LAN et al.  2020). 

Porém, conforme observado anteriormente nos ensaios utilizando as matrizes de 

solução aquosa e efluente sintético, a eficiência do processo foto-Fenton para degradação da 

mistura de fármacos em estudo é diretamente afetada pelo acréscimo de uma concentração 

extra de ferro no sistema. Neste caso, houve um aumento da degradação para o EFFD de 

34,28%, mas não gerando alterações significativas no EFID, e não apresentando qualquer 

degradação para os efluentes de entrada e saída em suas condições originais. 

Este comportamento obtido avaliando exclusivamente a degradação dos efluentes 

farmacêuticos em estudo mostra indícios claros da eficiência do processo foto-Fenton como 

tratamento terciário para este tipo de contaminante. Além disso, considerando que o EFFD 

simula um efluente farmacêutico pós-tratamentos convencionais e que ainda apresente uma 

elevada concentração da mistura de fármacos lamivudina e zidovudina, é foi possível avaliar 

diferentes condições para as [H2O2] e [Fe] visando aumentar a eficiência do POA na 

degradação do EFFD. Os resultados obtidos estão expostos na Tabela 22, considerando uma 

concentração fixa dos fármacos de 15 mg‧L-1. 
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Tabela 22 – Efeito das [Fe] e [H2O2] na eficiência do processo foto-Fenton para degradação do efluente 

farmacêutico contendo a mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina (15 mg‧L-1), durante 300 min de 

tratamento e utilizando irradiação UV-C. 

Ensaio 
[Fe]  

(mg‧L-1) 

[H2O2]  

(mg‧L-1) 

Degradação em 

300 min  (%) 

Original 0,50 600 83,44 

a) 0,75 600 59,34 

b) 1,00 600 42,68 

c) 0,50 800 84,81 

d) 0,75 800 85,85 

e) 0,50 1000 83,18 

Fonte: o autor (2022). 

  

A partir da Tabela 22 percebe-se que o aumento da concentração de ferro, fixando-se a 

concentração de H2O2 prejudica a eficiência de degradação do sistema, conforme ensaios a) e 

b). Também é possível observar que não se justifica aumentar a concentração de [H2O2] acima 

de 600 mg‧L-1, tendo em vista que o acréscimo na degradação observado para os ensaios c) e 

d) foi de somente 1,4%, para um aumento total de [H2O2] de 200 mg‧L-1. 

 Este comportamento assemelha-se àquele obtido para as matrizes aquosa e sintética, 

onde a concentração de H2O2 de 600 mg‧L-1 foi definida como limitante. Isto porque valores 

superiores a este prejudicaram o rendimento do tratamento, tendo em vista a não seletividade 

reacional do peróxido de hidrogênio, fazendo com que ele reaja paralelamente com os radicais 

hidroxila formados no meio quando presente em excesso (SAIEN et al. 2011; IBRAHIM; 

SOLPAN, 2019; LÓPEZ-VINENT et al. 2019). 

Uma vez investigada a eficiência do processo foto-Fenton na degradação dos 4 tipos 

de efluente farmacêutico em estudo e verificada a maior eficiência para o EFFD, o tratamento 

seguindo o processo foto-Fenton com adição extra de ferro foi estendido de 300 para 480 min, 

e comparada as degradações para volumes de 50 mL e de 1 L. Os resultados para ambos os 

ensaios estão expostos na Figura 28. 
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Figura 28 – Degradação para o EFFD sob processo foto-Fenton com adição extra de ferro, com volumes 

reacionais de 50 mL e 1L. Condições: Concentração dos fármacos, 15 mg‧L-1, [H2O2] de 600 mg‧L-1, [Fe] 

adicionado de 0,5 mg‧L-1, 480 min de tratamento e irradiação UV-C. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Fonte: o autor (2022). 

 

 Analisando a Figura 28, percebe-se que o processo utilizando volume de 1 L apresenta 

uma eficiência de degradação levemente maior, atingindo 94,08% após 480 min, enquanto 

para 50 mL obteve-se uma degradação de 90,83%. Além disso, a diferença principal ao 

aumentar o volume de trabalho é observada nos 180 min iniciais de tratamento, onde o ensaio 

com 1 L apresentou degradação de 74,41% comparado a 51,85% do ensaio a 50 mL. 

Verificou-se ainda uma redução da DQO de 87,18%, demonstrando mais uma vez a eficiência 

do tratamento proposto, atendendo às exigências dos órgãos fiscalizadores. 

Esta diferença pode ser explicada pela maior área superficial disponível para absorver 

a luz ao se utilizar um volume de trabalho maior, consequemente levando a uma maior 

exposição dos contaminantes farmacêuticos presentes no meio e a um melhor aproveitamento 

dos fótons para reação pelo sistema. Porém, considerando que toda a luz emitida durante o 

processo de degradação permanece no reator fotolítico utilizado, as amostras em ambos os 

volumes estudados serão expostas a mesma quantidade de irradiação ao final dos 480 min de 

tratamento, levando a estabilização conforme observado (CRITTENDEN et al. 2012). 

 Após a avaliação do POA com melhor eficiência para degradação EFFD e da melhor 

condição obtida, foi avaliada a toxicidade utilizando ensaios com sementes. 
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4.9.2 Toxicidade – efluente farmacêutico 

 

Para os ensaios de toxicidade foram utilizados, mais uma vez, sementes de alface 

(Lactuca sativa), tomate (Solanum lycopersicum) e cenoura (Daucus carota), sendo 

calculados os índices de germinação (IG) e de crescimento relativo (ICR) conforme expostos 

na Figura 29. 

 

Figura 29 – a) Índices de germinação (IG) e b) Índice de crescimento relativo (ICR) para as sementes de Lactuca 

sativa (alface), Daucus carota (Cenoura) e Solanum lycopersicum (tomate), para o EFFD. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
EFFD = efluente farmacêutico final dopado. 

Fonte: o autor (2022). 

 

A partir da Figura 29, observa-se comportamentos para o IG e ICR que indicam que as 

três sementes avaliadas não têm sua germinação ou crescimento afetadas negativamente pelo 

efluente farmacêutico dopado, com ambos os índices demonstrando um aumento no número 

de sementes germinadas e no crescimento das mesmas quando comparado ao controle 

negativo. 

 Este crescimento das sementes avaliadas, em especial para as amostras iniciais, 

também foi verificado para a matriz por efluente sintético. Assim como naquele, as sementes 

por se encontrarem num meio rico em nutrientes e sais, dois fatores importantes para o 

crescimento das plantas, acabaram por apresentar um favorecimento a sua germinação. 

Porém, observa-se que este favorecimento sofre uma redução para as amostras finais, mas 

sem apresentar valores de ICR inferiores a 0,8, de forma que não é possível afirmar que o 

processo foto-Fenton ocasione uma inibição do crescimento das sementes para este caso 

(YOUNG et al. 2012; SUN et al. 2019; RODRIGUES-SILVA et al. 2022). 
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5. CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

5.1 CONCLUSÃO 

 

Neste trabalho, para degradação da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina em 

solução aquosa, a aplicação da radiação UV-C de forma isolada conduziu aos melhores 

resultados. Constatou-se, portanto, que o uso de radiações combinadas, a partir da construção 

de um reator fotolítico, não se mostrou significativo para o aumento da eficiência de 

degradação. É válido frisar que tais observações foram realizadas ao avaliar os processos de 

fotoperoxidação (FP) e foto-Fenton (FF). 

Para estes processos e a matriz aquosa, constatou-se ainda que os maiores rendimentos 

foram obtidos sob concentrações adequadas de peróxido de hidrogênio (600 mg·L-1) e 

catalisador de ferro (0,5 mg·L-1). O estudo permitiu perceber que tanto o oxidante quanto o 

ferro em quantidades excessivas levam à uma redução da eficiência, desfavorecendo o 

tratamento. A aplicação dessas condições operacionais para degradação dos fármacos em um 

efluente sintético, permitiu alcançar resultados semelhantes, sendo observado apenas um 

decréscimo pouco significativo do rendimento. Desse modo, ficou demonstrado que os 

tratamentos de FP e FF são eficientes para remediação dos contaminantes farmacêuticos em 

matrizes intermediárias à solução aquosa e o efluente farmacêutico. 

A aplicação da fotocatálise heterogênea como opção de tratamento para a mistura de 

fármacos lamivudina e zidovudina, utilizando placas de latão revestidas com 2 tipos diferentes 

de dióxido de titânio, apresentou resultados de eficiência da degradação inferiores àqueles 

encontrados para os POA homogêneos. Contudo, verificou-se um comportamento análogo 

tanto para matriz aquosa como para o efluente sintético. Os melhores rendimentos se deram 

sob uso de irradiação UV-C, para ambas as matrizes estudadas e quando aplicada a maior 

razão de recobrimento 0,6 mg‧cm-2. 

O estudo cinético, realizado através de acompanhamento via espectrofotometria de 

ultravioleta/visível para ambos os POA nas duas matrizes estudadas permitiu verificar que os 

dados experimentais se ajustam adequadamente aos modelos propostos por Chan e Chu e He 

et al. para os POA homogêneos, obtendo-se valores de coeficientes de regressão linear 

superiores a 0,93. Além disso, foi constatado que tanto em meio aquoso quanto em efluente 

sintético o processo FF apresenta uma maior taxa de degradação, com decaimentos mais 

rápidos nos primeiros 60 min de processo. No entanto, após 180 min, a capacidade oxidativa 

de ambos os POA avaliados são semelhantes.  
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Constatou-se ainda que dados experimentais também seguem uma cinética de pseudo 

primeira ordem para a fotocatálise heterogênea, com R2 ≥ 0,97. Para este tratamento, as 

maiores taxas de degradação foram verificadas para a mistura aquosa, não sendo evidenciadas 

diferenças significativas nos resultados degradação para o efluente sintético ao se comparar os 

dois TiO2 aplicados no trabalho. 

A eficiência dos tratamentos para a mistura dos fármacos em meio aquoso e efluente 

sintético, quando determinada através da técnica de cromatografia líquida de alta eficiência 

(CLAE) indicou valores de degradação um pouco superior ao obtido por meio da 

espectrofotometria de UV/Vis. Isso demonstrou mais uma vez a eficiência dos tratamentos 

diante de uma técnica mais sensível. 

Os estudos de ecotoxicidade permitiram verificar que há inibição do crescimento para 

as soluções submetidas ao três POA avaliados tanto em meio aquoso quanto em efluente 

sintético. Foi constatado que as três sementes estudadas (alface, cenoura e tomate) 

apresentaram valores de índice de crescimento relativo (ICR) inferiores a 0,8. Porém, esta 

inibição não foi observada para as soluções antes do tratamento, indicando que os 

intermediários formados durante os processos de degradação podem ser mais tóxicos do que 

as soluções iniciais. 

Os POA homogêneo e heterogêneo foram avaliados, por fim, para degradação de um 

efluente farmacêutico. Sendo obtida as melhores eficiências de degradação ao se simular a 

presença dos fármacos lamivudina e zidovudina no efluente final. Para tal, o processo foto-

Fenton com adição extra de ferro ao sistema e extensão do tempo de reação de 300 para 480 

min obteve uma eficiência superior a 94% de degradação da mistura dos fármacos e 87,18% 

de redução da DQO. A avaliação de ecotoxicidade desta matriz pós-tratamento via foto-

Fenton permitiu verificar um favorecimento do crescimento das sementes estudadas, não 

sendo identificado a inibição do crescimento das sementes mesmo após aplicação do POA. 

 

5.2 SUGESTÃO DE TRABALHOS FUTUROS 

 

Com base nos resultados obtidos no presente trabalho, pode-se ainda sugerir alguns 

pontos para aprimoramento da pesquisa. Sendo assim, tem-se os seguintes pontos: 

• Analisar as matrizes em estudo ao longo da cinética reacional via LC/MS de 

modo a prever a rota de degradação dos fármacos; 

• Fazer um scale-up para tratamento do efluente farmacêutico, empregando uma 

planta piloto; 



129 
 

• Realizar testes de toxicidade frente a outros organismos, a citar 

microcrustáceos e moluscos; 

• Fazer um estudo comparativo entre as eficiências dos sistemas de tratamento 

convencionais e o processo foto-Fenton para um efluente farmacêutico 

contendo os fármacos lamivudina e zidovudina. 
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