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RESUMO 

 

Aliado ao crescimento populacional e consumo de diferentes substâncias químicas, 

tem sido observado o aumento de contaminantes detectados em matrizes aquáticas. No 

entanto, os tratamentos convencionais não são suficientes para remoção destes compostos, 

sendo necessário a adoção de técnicas alternativas, como os processos oxidativos avançados 

(POA). Dessa forma, o presente trabalho teve como objetivo geral promover a degradação da 

mistura dos fármacos lamivudina (3TC) e zidovudina (ZDV) em matrizes aquosa (SA) e 

efluente sintético (ES), utilizando processo foto-Fenton heterogêneo empregando pirita como 

catalisador e lâmpada solar artificial. Foram implementadas e validadas metodologias para 

identificação e quantificação dos fármacos, utilizando cromatografia líquida de alta eficiência 

(CLAE) e espectrofotometria de ultravioleta-visível (UV/Vis) a partir dos parâmetros 

precisão, linearidade, exatidão, reprodutibilidade, limites de detecção e quantificação para 

confirmar que a metodologia é adequada. Verificou-se que o processo foto-Fenton 

heterogêneo proposto é capaz de promover a degradação da mistura dos fármacos 3TC e 

ZDV. Após definir as melhores condições experimentais o processo atingiu 80% de 

degradação após 210 min para SA e 69% após 420 min para o ES após análise de UV/Vis. A 

avaliação via CLAE constatou degradações iguais a 97% e 100% para 3TC e ZDV, 

respectivamente, para SA e 94% e 100% para ES. Isto revela a eficiência do sistema utilizado 

na degradação dos fármacos em estudo. O estudo cinético mostrou que os dados 

experimentais apresentam um bom ajuste ao modelo de Nichela et al., indicando uma maior 

adequação frente ao modelo de Chan e Chu. Por fim, foi feita uma avaliação da toxicidade 

frente a diferentes organismos. Os ensaios de toxicidade utilizando sementes de mostarda, 

rúcula e repolho após tratamento apresentou potencial tóxico que pode ser justificado pela 

formação de intermediários tóxicos. Nos ensaios com moluscos de Biomphalaria glabrata 

observou-se que as matrizes avaliadas tratadas afetaram 100% do desenvolvimento dos 

embriões, além de causar 100% (para SA) e 50% (para o ES) de mortalidade dos indivíduos 

adultos. Na análise dos danos ao DNA foram observados diferentes graus de danos, o ES após 

o tratamento apresentou maior % de grau 3. Os testes com Artemia salina não apresentaram 

toxicidade ambiental para nenhuma das soluções. Desse modo, pode-se afirmar que o uso da 

pirita como catalisador no processo foto-Fenton solar é uma alternativa viável para o 

tratamento de fármacos, que necessita de maiores avaliações no que diz respeito a toxicidade, 

uma vez que apresenta resultados diferentes para organismos distintos. 



Palavras-chave: CLAE; compostos farmacêuticos; efluente sintético; foto-fenton; 

toxicidade.  



ABSTRACT 

 

Coupled with population growth and the consumption of various chemical substances, 

an increase in contaminants detected in aquatic matrices has been observed. However, 

conventional treatments are not enough to remove these compounds, requiring the adoption of 

alternative techniques, such as advanced oxidative processes (AOP). Thus, the present work 

had as general objective to promote the degradation of the mixture of drugs lamivudine (3TC) 

and zidovudine (ZDV) in aqueous matrices (AS) and synthetic effluents (SE), by the 

heterogeneous photo-Fenton process using pyrite as catalyst and lamp artificial sun. 

Methodologies were implemented and validated for the identification and quantification of 

drugs, using high performance liquid chromatography (HPLC) and ultraviolet-visible 

spectrophotometry (UV/Vis) based on the parameters precision, linearity, accuracy, 

reproducibility, limits of detection and quantification for confirm that the methodology is 

adequate. It was verified that the proposed heterogeneous photo-Fenton process is able to 

promote the degradation of the mixture of 3TC and ZDV drugs. After defining the best 

experimental conditions, the process reached 80% degradation after 210 min for AS and 69% 

after 420 min for SE after UV/Vis analysis. Evaluation via HPLC found degradations equal to 

97% and 100% for 3TC and ZDV, respectively, for AS and 94% and 100% for SE. This 

reveals the efficiency of the system used in the degradation of the studied drugs. The kinetic 

study showed that the experimental data present a good fit to the model by Nichela et al., 

indicating a better fit in relation to the model by Chan and Chu. Finally, an assessment of 

toxicity against different organisms was carried out. Toxicity tests using mustard, arugula and 

cabbage seeds after treatment showed toxic potential that can be explained by the formation 

of toxic intermediates. In tests with molluscs of Biomphalaria glabrata, it was observed that 

the evaluated treated matrices affected 100% of the development of the embryos, in addition 

to causing 100% (for AS) and 50% (for SE) of adult mortality. In the analysis of DNA 

damage, different degrees of damage were observed, the SE after treatment showed a higher 

% of grade 3. The tests with Artemia salina did not show environmental toxicity for any of 

the solutions. Thus, it can be stated that the use of pyrite as a catalyst in the photo-Fenton 

solar process is a viable alternative for the treatment of drugs, which requires further 

evaluations regarding toxicity, as it presents different results for distinct organisms. 

 

Keywords: HPLC; pharmaceutical compounds; photo-fenton; synthetic effluent; 

toxicity. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

Somado ao crescimento populacional e ao aumento da demanda por água potável, há 

uma enorme pressão para conseguir adquirir este bem para abastecimento em todo mundo 

(WMO, 2020). Além disso, tem sido observado um crescimento no número de compostos 

químicos presentes em matrizes aquáticas, fato que está associado à má regulamentação de 

águas residuais (AHILE et al. 2020). 

O progresso industrial tem levado ao desenvolvimento e aumento do consumo de 

diferentes substâncias químicas reconhecidas como poluentes orgânicos persistentes (POP) 

(KOBA et al. 2018). Os POP são compostos químicos naturais ou sintéticos, como produtos 

farmacêuticos, de higiene pessoal, químicos, aditivos alimentares, pesticidas e herbicidas 

(JIANG et al. 2016; VIEIRA et al. 2021). Dentre as classes citadas, podem-se destacar os 

fármacos, que estão entre os mais presentes nas matrizes ambientais devido ao seu alto 

consumo (COLLADO et al. 2014). 

É possível encontrar esses compostos no meio ambiente, uma vez que as estações de 

tratamentos de efluentes (ETE) não conseguem promover uma remoção completa. Isto pode 

ocasionar prejuízos não apenas à qualidade do corpo receptor, mas provocar efeitos agudos e 

crônicos em organismos vivos (ARSHAD et al. 2020). 

Nesse contexto, faz-se necessária a adoção de tecnologias alternativas para tratamento 

de POP, como os processos oxidativos avançados (POA). Estes são utilizados com o objetivo 

de degradar poluentes recalcitrantes e produzir a mineralização total ou transformação destes 

contaminantes em produtos inorgânicos menos prejudiciais, idealmente transformando-os em 

substâncias biodegradáveis (AMETA, 2018). 

No entanto, existem algumas limitações em sua operação, como a formação de lodo de 

ferro, o que demanda a recuperação deste metal antes da descarga, portanto, os custos 

operacionais. Por estas razões, tem-se utilizado catalisadores sólidos de ferro, como a pirita, 

para superar as deficiências do processo Fenton homogêneo (MASHAYEKH-SALEHI et al. 

2021; KANTAR; ORAL; OZ, 2019). Com o emprego de catalisadores heterogêneos é 

possível ter a recuperação do catalisador, a redução de lodo de ferro e a ampliação da faixa de 

aplicação (SANG et al. 2022). 

A pirita (FeS2) é um mineral de sulfeto, encontrado em abundância no planeta, como 

depósitos de minério polimetálicos, rochas metamórficas e ígneas (SONG et al. 2022). 

Estudos demonstram que este mineral apresenta um excelente desempenho de catálise na 

degradação de POP, facilitando as reações dos POA (BAE et al. 2013; KANTAR; ORAL; 
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OZ, 2019). A pirita foi utilizada para degradação de lixiviado de aterro sanitário 

(SANGEETHA; GANDHIMATHI; NIDHEESH, 2023), corantes têxteis (SUN et al. 2019; 

FAYAZI; GHANEI-MOTLAGH, 2020; HE et al. 2021; SANTANA et al. 2022), nitrato 

proveniente de ETE (SUN et al. 2022), complexo cromo-orgânico (YE et al. 2018), 

herbicidas (LI et al. 2021), compostos farmacêuticos como a tetraciclina (MASHAYEKH-

SALEHI et al. 2021), diclofenaco (ORAL; KANTAR, 2019), ciprofloxacina (LIU et al. 2022; 

SANG et al. 2022). No entanto, atualmente não há registros na literatura da utilização da 

pirita como catalisador na degradação da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina. 

Diante do exposto, este trabalho tem por objetivo promover a degradação da mistura 

dos fármacos lamivudina e zidovudina em duas matrizes (solução aquosa e efluente sintético), 

empregando processos oxidativos avançados heterogêneos utilizando a pirita como 

catalisador. Sendo assim, foi feito o acompanhamento da degradação destes compostos 

através do uso de diferentes técnicas analíticas, tendo o estudo os seguintes objetivos 

específicos: 

 Implementar e validar metodologias para identificação e quantificação dos 

fármacos empregando cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE) e espectrofotometria 

absorção molecular de ultravioleta-visível (UV/Vis); 

 Avaliar a eficiência do processo foto-Fenton heterogêneo com utilização de 

radiação sunlight na degradação da mistura de lamivudina e zidovudina; 

 Obter a melhor condição de trabalho para tratar a mistura aquosa dos fármacos, 

avaliando as variáveis: massa da pirita (mpirita), concentração de peróxido de hidrogênio 

([H2O2]) e pH;   

 Verificar a possibilidade de reutilizar o catalisador para matriz aquosa; 

 Aplicar o tratamento mais eficiente para o efluente sintético e determinar as 

melhores condições dos parâmetros operacionais para esta matriz; 

 Verificar a adequação dos dados experimentais a modelos cinéticos descritos 

na literatura para solução aquosa e sintética; 

 Analisar os efeitos ecotoxicológicos para as duas matrizes (aquosa e sintética) 

após submissão ao tratamento, avaliando diferentes organismos, como sementes, moluscos e 

microcrustáceos; 

 Investigar possíveis efeitos genotóxicos para as duas matrizes antes e após o 

tratamento via POA por meio do ensaio cometa; 
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 Determinar o ferro dissolvido após o tratamento via POA paras as duas 

matrizes; 

 Caracterizar o catalisador heterogêneo, pirita, pelas técnicas de difração de raio 

X (DRX) e microscopia eletrônica de varredura (MEV) após o tratamento via POA. 
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2 FUNDAMENTAÇÃO TEÓRICA 

 

O aumento da população e o rápido desenvolvimento da indústria global tem 

contribuído para que a poluição da água se torne cada vez mais grave. Aliando esta questão à 

insuficiência de água com qualidade, a demanda por água adequada ao consumo tem superado 

sua oferta em todo o mundo (PLATIKANOV et al. 2019; LIU et al. 2021; PARLAPIANO et 

al. 2021). 

Desde a década de 1990 a qualidade da água se agravou de forma global (PLESSIS, 

2022) e as projeções nos últimos anos por grandes organizações tem sido preocupante 

(BISWAS; TORTAJADA, 2019). Além do problema relacionado a crise da água, tem sido 

observado um aumento da presença de contaminantes nas diversas matrizes ambientais 

(AHILE et al. 2020). 

2.1 POLUENTES ORGÂNICOS PERSISTENTES 

 

 Poluentes orgânicos persistentes (POP) são um grupo de compostos orgânicos de 

origem sintética ou natural que são persistentes no meio ambiente, resistentes a degradação e 

que devido à sua ampla distribuição e uso são capazes de bioacumular através da cadeia 

alimentar, acarretando prejuízos a saúde dos seres vivos (OMAR et al. 2019; JANG et al. 

2022).  

A Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos da América (USEPA) definiu 

os POP como produtos químicos tóxicos que afetam desfavoravelmente a saúde humana e o 

meio ambiente. Eles podem ser transportados pelo vento e pela água, persistindo por longos 

períodos na natureza (USEPA, 2022). 

Em 2001, na Convenção de Estocolmo foi proposto um tratado que visava proteger os 

seres humanos e o meio ambiente dos impactos advindo dos POP, que passou vigorar apenas 

em 2004. Esse tratado incluí uma lista de produtos, como pesticidas, produtos químicos e/ou 

subprodutos, dos quais se exigia uma avaliação periódica destes (MOY, 2014; JHA; 

DWIVEDI; MODHERA, 2022). Apenas em 2005, um memorando foi assinado pela 

Organização Mundial da Saúde (OMS) e pelo Programa das Nações Unidas para o Meio 

Ambiente (PNUMA) para formalizar o acordo (MOY, 2014). 

 Os POP vêm sendo detectados nas mais diversas matrizes ambientais como por 

exemplo, nos oceanos (WANG et al. 2022), águas residuais (KOBA et al. 2018) águas 

superficiais (CALDERÓN-MORENO et al. 2019; GHERNAOUT; ELBOUGHDIRI, 2020; 
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SHEHAB; JAMIL; ARIS, 2020), águas subterrâneas (GERHARDT, 2019), águas para 

consumo (HUERTA-FONTELA; GALCERAN; VENTURA, 2011; GLASSMEYER et al. 

2017), em ovos de aves (JANG et al. 2022), em peixes e moluscos (OMAR et al. 2019; 

ISMAIL et al. 2021), em estações atmosféricas no Ártico (WONG et al. 2021) e lodo das 

ETE (NIETO et al. 2009). 

 Uma série de leis e regulamentos vêm sendo introduzidos em todo o mundo pelas 

autoridades visando controlar e impedir que produtos contaminados por POP cheguem à 

população. A União Europeia, por exemplo, implantou regulamentos para monitorar peixes, 

mexilhões, mariscos e moluscos (COMISSÃO EUROPEIA, 2006). Em 2015, alguns 

medicamentos como diclofenaco, azitromicina, eritromicina, claritromicina foram incluídos 

como substâncias prioritárias na Diretiva-Quadro da Água, dada a preocupação com os efeitos 

causados ao meio ambiente quando esses compostos chegam até ele (COMISSÃO 

EUROPEIA, 2015).  

Dentre os tipos de POP citados, pode-se destacar os produtos farmacêuticos, que 

devido ao aumento do seu uso e sua crescente presença em matrizes ambientais tem emergido 

como um problema ambiental global (ERYILDIZ; GUL; KOYUNCU, 2022). 

2.2 FÁRMACOS 

 
A utilização em demasia e o manejo inadequado de produtos farmacêuticos são os 

principais motivos da contaminação da água (MAJUMDER; GUPTA; GUPTA, 2019). 

Consequentemente, a produção de fármacos tem crescido em todo mundo, em decorrência, 

principalmente, do aumento da população e melhora da qualidade de vida (MORONE; 

MULAY; KAMBLE, 2019; ERYLDIZ; GUL; KOYUNCU, 2022). Sendo, portanto, motivo 

de preocupação por sua persistência no ecossistema aquático, permanecendo ativos mesmo 

em baixas concentrações (LI et al. 2022; OJO; AROTIBA; MABUBA, 2022). 

Os fármacos podem entrar de diversas maneiras no meio ambiente, atingindo fontes de 

água para abastecimento humano. Na Figura 1 são apresentadas as principais rotas. 
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Figura 1 – Rotas de entrada dos fármacos nos ambientes aquáticos. 

 
Fonte: A Autora (2023). 

 

Conforme pode ser observado na Figura 1, os medicamentos não utilizados constituem 

uma das rotas de entrada desses contaminantes no meio ambiente, quando são descartados 

indevidamente nos lixos, esgotos e ralos. Os resíduos sólidos podem ter um descarte 

inadequado e seguir para os lixões. Dados do Sistema Nacional de Informações sobre 

Saneamento (SNIS, 2022), mostram que atualmente no Brasil, cerca de 43% dos resíduos 

urbanos gerados são enviados para lixões e aterros controlados. O SNIS (2022) informa ainda 

que o lixiviado gerado por essas unidades de processamentos adentram nos lençóis freáticos, 

que são utilizados tanto para abastecimento humano quanto para recarga de corpos hídricos. 

Outra parte dos resíduos são destinados para aterros sanitários, em que os efluentes gerados 

são encaminhados para estações de tratamento de efluentes. 

Esses medicamentos também são comuns em águas residuais provenientes da indústria 

farmacêutica, bem como de resíduos hospitalares e no efluente doméstico, visto que, em geral, 

os medicamentos são excretados pela urina e/ou fezes em grande parte na forma bioativa 

original (REDDY et al. 2021; ERYILDIZ; GUL; KOYUNCU, 2022). Nestas amostras é 

possível encontrar até 60% da dose de antivirais inicial ministradas nos pacientes (YAO et al. 

2021).  

Estudo realizado por Carolyn (2019) aponta que, em especial na Ásia e África, quase 

80% de todas as águas residuais eram lançadas diretamente em rios e lagos sem tratamento. 
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Neste estudo verificou-se que cerca de 430 rios em 72 países foram poluídos por antibióticos. 

No Brasil, segundo informações da Agência Nacional das Águas (ANA) 14,3% dos 

municípios brasileiros não possui coleta de esgotos e 49,7% do volume dos efluentes não é 

efetivamente tratado (ANA, 2022). 

Outro acesso advém das estações de tratamento de efluentes (ETE) tanto de indústrias 

farmacêuticas como de efluentes domésticos. Os afluentes chegam as ETE, no entanto, as 

etapas de tratamento convencionais são insuficientes para remoção destes poluentes 

(MURIUKI et al. 2020), que assim, são lançadas nos corpos hídricos. Os despejos contínuo 

nas águas superficiais torna esses contaminantes presentes ininterruptamente no meio 

ambiente (NANNOU et al. 2020).  

As consequências dessa exposição sucessiva a esses poluentes têm provocado 

desequilíbrio na saúde humana (XU et al. 2017) incluindo problemas como câncer, 

desregulação endócrina, reações alérgicas e distúrbios no desenvolvimento do feto em 

humanos (OJO; AROTIBA; MABUBA, 2022; WE et al. 2022), e em organismos aquáticos, 

sobretudo peixes e algas. Além disso, a presença desses contaminantes podem acarretar 

efeitos ecotoxicológicos, afetando funções fisiológicas, metabólicas e reprodutivas 

(MORONE; MULAY; KAMBLE, 2019).  

Além disso, quando o vírus e o medicamento utilizado para tratá-lo coexistem no 

mesmo corpo d’água, organismos suscetíveis podem desenvolver resistência (SINGER et al. 

2014; YAO et al. 2021). Assim, uma exposição prolongada pode gerar mudança no genoma 

do patógeno (NANNOU et al. 2019). Por isso, é necessário conhecer as características dos 

compostos a serem estudados. Os fármacos, por exemplo, são classificados de acordo com 

suas características e aplicações (LI et al. 2022), dentre eles pode-se destacar os 

medicamentos antirretrovirais. 

 2.2.1 Antirretrovirais 

 

O vírus da imunodeficiência humana tipo 1 (HIV) é classificado como lentivírus, é 

pertencente à família Retroviridae e é caracterizado por uma fase inicial assintomática que 

pode se prolongar por anos. Eventualmente, evolui para sua fase crônica que se manifesta na 

forma da síndrome da imunodeficiência adquirida (AIDS) (SHEKATKAR et al. 2021).  

Os fármacos antivirais são projetados com a finalidade de tratar infecções virais, 

limitando o crescimento de patógenos. Dentre os antivirais produzidos, metade são os 

medicamentos antirretrovirais (ARV) (NANNOU et al. 2020). Em 2021, segundo a OMS 
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28,2 milhões de pessoas estavam utilizando os ARV e requerendo tratamento ao longo da vida 

(SERAG et al. 2022) 

Os ARV são medicamentos que tratam de infecções retrovirais, em especial o HIV 

(ERYILDIZ; GUL; KOYUNCU, 2022). Dentre os ARV mais utilizados estão a zidovudina e 

a lamivudina, que em geral, são administrados de maneira combinada visando aumentar a 

eficácia do tratamento por meio da inibição da replicação do vírus (RUSSO et al. 2018; 

ERYILDIZ; GUL; KOYUNCU, 2022). 

No entanto, os ARV não são absorvidos completamente no organismo, segundo Reddy 

et al. (2021), ocorre também a formação de metabólitos, sendo estes detectados na urina. 

Dada à complexidade, estes compostos não são removidos por processos tradicionais de 

tratamento de efluentes, por isso, desde sua introdução no mercado, por volta da década de 

1990, a presença de ARV em matrizes aquáticas tem sido crescente (RUSSO et al. 2018). 

Dados mostram que o continente africano apresenta a maior concentração de ARV, 

podendo destacar a África do Sul, onde há cerca de 25,4 milhões de infectados pelo HIV 

(REDDY et al. 2021) e mais de 1.085 toneladas de ARV ingeridas por ano no continente 

africano (NANNOU et al. 2020). Como consequência, observa-se a alta concentração desses 

medicamentos em matrizes aquáticas. Estudos realizados por Wood et al. (2015) detectaram 

ARV como lopinavir, nevirapina, ritonavir, zalcitabina e zidovudina na água da torneira na 

África do Sul. Em outros países os ARV foram detectados na França, como apresenta estudos 

de Aminot et al. (2015) detectaram 53 fármacos em águas superficiais em Bordeaux, na 

França, dentre eles, a lamivudina. Funke et al. (2016) relataram a presença de emtricitabina, 

lamivudina em água potável submetida a diferentes tratamentos (ozonização, filtração com 

carvão ativado) na Alemanha. Ngumba et al. (2016) relataram a presença da zidovudina, 

lamivudina e nevirapina em águas residuais de uma ETE na Finlândia. 

Além disso, diversos estudos mostram a presença de ARV nas diferentes matrizes 

aquáticas. Abafe et al. (2018) investigaram a ocorrência em efluente de ETE localizada na 

região e em águas superficiais em decorrência do extenso uso desses medicamentos, sendo 

detectada em concentração de dezenas de μg.L-1. Foi relatado também a presença da 

lamivudina em águas subterrâneas utilizadas para abastecimento, águas superficiais e águas 

residuais tratadas na Alemanha (BOULARD; DIERKES; TERNES, 2018). Os pesquisadores 

identificaram também a zidovudina em nove rios e córregos do país. Yao et al. (2021) 

investigaram a ocorrência de nove medicamentos, dentre eles a lamivudina e a zidovudina, em 

todas as etapas de tratamento e no lodo de sete ETE na China. Os autores constataram a 

presença de zidovudina em todas as amostras de água superficial, indicando um alto risco para 
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os organismos aquáticos. Dentre eles a zidovudina teve a concentração mais alta tanto no 

afluente quanto no efluente após tratamento.  

A partir de 2015, foi introduzida a terapia combinada de dois ou mais medicamentos 

aumentando a eficácia dos resultados (NANNOU et al. 2020). Dados de 2020 mostram que 

mais de 35 medicamentos ARV estão sendo utilizados para o tratamento do HIV, sendo as 

mais utilizadas a abacavir, nevirapina, estavudina, zidovudina e lamivudina (FELICIANO et 

al. 2020), em que se pode destacar a zidovudina (ZDV) e lamivudina (3TC). 

2.2.1.1 Zidovudina 

 

A ZDV (C10H13N5O4 – Figura 2) foi o primeiro agente com eficácia comprovada a ser 

aprovado para o tratamento do HIV, sendo ainda um dos mais utilizados (RUSSO et al. 

2018). Em 1985, foi realizada uma demonstração da atividade in vitro do medicamento e 

verificou-se a diminuição da mortalidade e da incidência de infecções oportunistas. Ele foi 

licenciado pela Food and Drug Administration (FDA) dos Estados Unidos da América (EUA) 

em 1987, sendo ainda um dos medicamentos mais prescritos para o tratamento do HIV 

(MCLEOD; HAMMER, 1992; WATERS et al. 2021). 

 

Figura 2 – Fórmula estrutural da zidovudina. 

 

Fonte: National Center for Biotechnology Information (2022). 

 

A ZDV reduz notavelmente a replicação do HIV e restaura o sistema imunológico, 

além de prevenir a transmissão do HIV da mãe para o filho durante o parto ou em casos de 

lesão (NGLIRABANGA; AUCAMP; SAMSODIEN, 2021). Segundo diretrizes da OMS, a 

ZDV é considerada como uma terapia inicial alternativa, no entanto, em diretrizes dos EUA 
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ela não é mais recomendada devido a sua toxicidade (ECKHARDT; GULICK, 2017). Esse 

medicamento pode apresentar efeitos adversos como: dor de cabeça, mal-estar, anorexia, 

náusea e vômito (BENNET et al. 2020).  

Foi relatado que a ZDV não é completamente degradada durante os tratamentos 

convencionais (FUNKE et al. 2021). Como já mencionado, sua presença é detectada em 

estações de tratamento de efluentes (AMINOT et al. 2015; NGUMBA et al. 2016; PRASSE 

et al. 2010), em estações de tratamento de água, águas superficiais (FUNKE et al. 2016) e 

águas subterrâneas (K’OREJE et al. 2016). 

2.2.1.2 Lamivudina 
 

A lamivudina, conhecida como 3TC, C8H11N3O3S (Figura 3), análogo a ZDV, inibe a 

replicação do vírus HIV tipo 1 e tipo 2 e impede a atividade da transcriptase reversa do vírus 

da hepatite B (SHAHABADI et al. 2018). Trata-se de um composto hidrofílico, classificado 

como um medicamento com alta permeabilidade (ARIYANTA et al. 2022). Possui alta 

solubilidade em água (70.000 mg.L-1) e polaridade (log Kow ௗ= −2,62) (NANNOU et al. 2020). 

 

Figura 3 – Fórmula estrutural da lamivudina. 

 

Fonte: National Center for Biotechnology Information (2022). 

 

Os efeitos colaterais desse medicamento podem ocorrer no trato gastrointestinal e no 

sistema nervoso central, além de trombocitopenia, parestesia, anorexia, cólicas abdominais, 

transtornos depressivos e erupções cutâneas (SHAHABADI et al. 2018; ARIYANTA et al. 
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2022). Além desses efeitos, em matrizes aquáticas podem ter impactos ecotoxicológicos 

(FUNKE et al. 2016), resistência viral e genotoxicidade (WANG et al. 2019). 

A lamivudina foi listada como um dos 20 medicamentos mais prescritos na África do 

Sul (OMOTOLA et al. 2021). Na China, este fármaco é utilizado principalmente para tratar 

hepatite B, o que facilita sua detecção no meio ambiente, uma vez que no país possui cerca de 

32 milhões de pacientes crônicos (HOU et al. 2020). 

Ngumba et al. (2016) detectaram este fármaco em afluentes do Quênia. Também neste 

país, K’oreje et al. (2016) relataram a presença de 24 medicamentos, destacando a lamivudina 

e zidovudina, em águas residuais, superficiais e subterrâneas. Hou et al. (2020) estimaram a 

concentração da lamivudina em torno de 156,4 ± 107,1 ng‧L-1, em 92 estações de tratamento 

de esgoto em 19 cidades da China, sendo detectada e quantificada em todas as amostras de 

esgoto. Omotola et al. (2021) relataram que a lamivudina sofre rápida absorção oral, no 

entanto, ela não é facilmente metabolizada e pode ser excretada até 70% do teor ingerido pela 

urina.  

Portanto, a presença de ARV nas matrizes aquáticas demonstra a ineficácia dos 

métodos convencionais de tratamento, sendo assim, necessária a adoção de técnicas que são 

favoráveis para o tratamento destes contaminantes, como os processos oxidativos avançados 

(POA). 

2.3 PROCESSOS OXIDATIVOS AVANÇADOS 

 

 Os POA são considerados uma tecnologia capaz de degradar poluentes orgânicos 

persistentes recalcitrantes dada sua capacidade de gerar espécies altamente reativas capazes de 

quebrar poluentes orgânicos (OJO; AROTIBA; MABUBA, 2022). Eles podem ser aplicados 

de forma complementar aos tratamentos de água e esgoto já existentes (BORAH; KUMAR; 

DEVI, 2020). 

Esses processos possuem um elevado potencial de oxidação, com altas taxas de 

reação. Eles se baseiam principalmente no caráter não seletivo, portanto, são capazes de tratar 

inúmeras classes de contaminantes (COHA et al. 2021). 

 Os POA é utilizado para inúmeras aplicações e quando comparados com outras 

tecnologias, por exemplo, filtração por membrana, adsorção, troca iônica, evaporação e 

separação, os compostos orgânicos são degradados ao invés de concentrados ou transferidos 

para diferentes fases (SIEVERS, 2011). O princípio fundamental deste tipo de tratamento é a 
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geração dos radicais •HO, que são capazes de reagir com compostos orgânicos (MAHDI; 

MOHAMMED; AL-NAJAR, 2021; NAPOLEÃO; SANTANA, 2021).  

Inúmeros tipos de POA foram desenvolvidos, incluindo tratamentos à base de ozônio 

(O3) e peróxido de hidrogênio (H2O2), que irão diferir na forma como se dá produção de 

radicais •HO. Os tipos de POA podem ser empregados de modo combinado ou não com 

irradiação (NAGELS et al. 2022). Além do emprego de um oxidante e/ou uma fonte 

luminosa, estes radicais também podem ser gerados por oxidação eletroquímica, radiólise, 

feixe de elétrons, ultrassom e plasma (AMETA, 2018).  

O mecanismo geral de reação para os processos oxidativos avançados é: 

 

Radical hidroxila 𝐻𝑂• + orgânico compostos → (intermediários) → 𝐶𝑂ଶ + 𝐻ଶ𝑂      (1) 

 

O radical hidroxila pode oxidar um composto orgânico através de três mecanismos 

gerais: 1) abstração do átomo de hidrogênio, 2) transferência de elétrons e 3) adição do radical 

a uma ligação insaturada. Estes mecanismos estão representados pelas Equações 2, 3 e 4, 

respectivamente (KANAKARAJU; GLASS; OELGEMOLLER, 2018). 

 

𝐻𝑂• +  𝑅𝐻 →  𝐻ଶ𝑂 +  𝑅•                                                                                           (2) 

𝑅• +  𝑂ଶ  →  𝑅𝑂ଶ
•                                                                                                          (3) 

𝐻𝑂• +  𝑅𝐻 →  𝐻𝑂• +  𝑋𝑅ା                                                                                        (4) 

 

Como apresentado nas Equações (1) a (3), o processo de oxidação avançada possui 

três etapas básicas, a primeira delas envolve a formação de oxidantes fortes como 

𝐻𝑂•, 𝐻𝑂ଶ
• ,  𝑂ଶ

ି. Na segunda etapa, estes oxidantes reagem com os contaminantes orgânicos 

que estão presentes na solução, levando a formação de intermediários, que são tratados 

idealmente na última etapa, conduzindo à mineralização em água, dióxido de carbono e sais 

inorgânicos (AMETA, 2018). 

Os POA se destacam em relação a outros métodos de tratamento devido ao fato de 

apresentar altas taxas de reação e não atuar de forma seletiva, permitindo o tratamento de 

diferentes compostos orgânicos ao mesmo tempo. Além disso, estes processos promovem 

uma melhoria nas qualidades organolépticas da água (AMETA, 2018).  

Todavia, alguns tipos de POA apresentam desvantagens como a formação de 

subprodutos que podem ser tão tóxicos quanto seus precursores, o custo operacional elevado 

se comparado a outros métodos e a necessidade de mão de obra especializada 
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(NASCIMENTO et al. 2017). Com isso, é necessário conhecer melhor sobre os diferentes 

tipos de POA e avaliar suas vantagens e desvantagens. 

2.3.1 Tipos de processos oxidativos avançados 

 

 Os processos oxidativos avançados podem ser classificados quanto ao uso de uma 

fonte luminosa ou não, e de acordo com a fase reativa, homogênea e heterogênea. Na Tabela 1 

estão descritos os sistemas típicos de POA.  

 

Tabela 1 - Sistemas típicos de processos oxidativos avançados 

Sistemas Fotoquímicos Não fotoquímicos 

Homogêneos 

O3/ ℎ𝑣 O3/ H2O2 

H2O2/Fe2+/ ℎ𝑣 (foto-Fenton) O3/HO- 

Ultrassom H2O2/Fe2+(Fenton) 

H2O2/Ultrassom  

ℎ𝑣/ Ultrassom  

Heterogêneos 
TiO2/O2/ ℎ𝑣 O3/Catalisador 

TiO2/ H2O2/ ℎ𝑣  

Fonte: Adaptado de Fioreze; Santos; Schmachtenberg (2014). 

 

Como observa-se na Tabela 1, no método fotoquímico a radiação é utilizada junto com 

H2O2, O3, Fe2+ para gerar radicais •OH (SHARMA; AHMAD; FLORA, 2018). A formação 

destes radicais depende de muitos fatores operacionais que incluem a intensidade da fonte 

luminosa, as concentrações de agentes oxidantes, tempo de reação, bem como o uso (ou não) 

e a concentração de catalisador (ROSA et al. 2020). 

Os POA proporcionam mais versatilidade quando comparado a outros tratamentos por 

oferecer diferentes formas possíveis para produção do radical hidroxila, permitindo assim um 

melhor atendimento aos requisitos específicos da solução a ser tratada (BABUPONNUSAMI; 

MUTHUKUMAR, 2014). Sendo assim, as reações de Fenton e foto-Fenton têm sido 

empregadas para promover a degradação de fármacos (CHEN et al. 2022). 
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2.3.2 Processos Fenton 

 

 O processo Fenton é conhecido há mais de um século (COHA et al. 2021) e foi 

aplicado pela primeira vez para oxidação catalítica do ácido tartárico na presença de sais 

ferrosos e H2O2 pelo Henry John Horstman Fenton em 1894 (FENTON, 1894). Desde então 

tem sido amplamente utilizado para degradar os POP (BORAH; KUMAR. DEVI, 2020). A 

primeira etapa deste tipo de POA consiste na rápida degradação catalítica do H2O2 por íons 

Fe2+, gerando uma quantidade substancial de •HO e convertendo Fe2+ em Fe3+ (Equação 5) 

(RAMOS et al. 2021; BELLO; RAMAN; ASGHAR, 2019).  

 

𝐻ଶ𝑂ଶ+ 𝐹𝑒ଶା   →  𝐹𝑒ଷା + 𝐻𝑂 • + 𝐻𝑂ି                                                                      (5) 

 

À medida que o Fe2+ é consumido e ocorre a formação de Fe3+ a produção dos radicais 

hidroxilas é atenuada, tornando a degradação mais lenta (GIL; GALEANO; VICENTE, 

2019). É importante ressaltar que a oxidação pelo processo Fenton pode sofrer interferência 

de alguns parâmetros operacionais como a concentração e proporção do reagente de Fenton 

(H2O2 e Fe2+), pH da solução, tempo, temperatura e a concentração do poluente (BELLO; 

RAMAN; ASGHAR, 2019). 

O mecanismo da reação de Fenton apresenta inúmeras vantagens como seu alto 

desempenho e facilidade operacional (temperatura ambiente, em torno de 25 ºC, e pressão 

atmosférica) para oxidação de orgânicos. No entanto, há desvantagens, como faixa de pH 

ideal limitada, grande volume de lodo de ferro produzido e dificuldades na reciclagem do 

catalisador homogêneo (Fe2+) (RAMOS et al. 2021; WANG et al. 2016). 

Objetivando uma melhora na eficiência de produção de •HO houve a introdução de luz 

por meio de semicondutores absorvedores de luz no sistema Fenton sendo obtido o processo 

foto-Fenton. A maioria dos sistemas foto-Fenton requerem a adição de H2O2/ℎ𝑣 com a 

presença de espécies de ferro utilizando H2O2 produzido in situ por fotocatálise. Este fator é 

benéfico para melhora do processo e diminuição do custo (NAPOLEÃO; SANTANA, 2021; 

CHEN et al. 2022). 

Como pode ser verificado nas Equações 6 e 7, ao adicionar íons Fe3+ por conta do 

ambiente ácido (sendo o valor ideal pH 3), o complexo FeOH2+ é formado. A exposição do 

complexo a irradiação ℎ𝑣 leva à decomposição e produção de •OH e íons Fe2+ (Equação 8) 

(MODARI et al. 2020). 
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𝐹𝑒ଷା +  𝐻ଶ𝑂 →  𝐹𝑒(𝑂𝐻)ଶା +  𝑂𝐻ା                                                                          (6) 

𝐹𝑒(𝑂𝐻)ଶା  ⇄  𝐹𝑒ଷା + 𝐻𝑂ି                                                                                        (7) 

𝐹𝑒(𝑂𝐻)ଶା + ℎ𝑣 →  𝐹𝑒ଶା + • OH                                                                               (8) 

 

O uso do processo foto-Fenton é relatado com resultados eficazes, para promover a 

degradação de várias classes de contaminantes, como pesticidas, corantes têxteis, inseticidas, 

nitrobenzeno, clorofenóis, bifenilos policlorados e produtos farmacêuticos (CLARIZIA et al. 

2017; MENACHERY; ARAVIND; ARAVINDAKUMAR, 2022). Elmolla e Chaudhuri 

(2009) verificaram que a reação de foto-Fenton degradou completamente uma solução aquosa 

contendo os antibióticos amoxicilina, ampicilina e cloxacilina e ainda obtiveram uma 

mineralização do carbono orgânico total (COT) em 80,8%. Monteagudo et al. (2013) 

obtiveram uma redução de 84% do carbono orgânico total (COT) em 115 min de reação de 

águas residuais proveniente de uma indústria farmacêutica localizada na Espanha. Alalm, 

Tawfik e Ookawara (2015) degradaram completamente os fármacos amoxicilina, ampicilina, 

diclofenaco e paracetamol utilizando o processo foto-Fenton com radiação solar em até 120 

min de reação. 

No processo foto-Fenton, a fonte de luz é um parâmetro importante a ser considerado, 

tendo influência significativa na eficiência de degradação de poluentes. Por isso, avaliar a 

intensidade da fonte luminosa, a faixa espectral que abrange, o posicionamento dentro do 

reator são itens essenciais. Dentre as fontes de radiação empregadas, pode-se destacar a solar 

artificial (sunlight), que apresenta ampla faixa espectral que inclui as radiações UV-A e UV-

C, além do visível, e atua de forma eficaz na degradação de compostos (SIERVERS, 2011; 

ENESCA, 2021).  

Pesquisas têm buscado avaliar o desempenho da radiação sunlight, emitidas por 

lâmpadas específicas. Akkari et al. (2018) utilizaram lâmpadas sunlight para degradar os 

fármacos ibuprofeno, paracetamol e antipirina e obtiveram resultados entre 70 e 100%. 

Bansal; Verma (2018) utilizaram lâmpadas sunlight para degradar a pentoxifilina e 

observaram que após 30 min de reação o fármaco foi degradado em 90%. Abdelraheem; 

Nadagouda; Dionysiou (2020) avaliaram a eficácia desta radiação para degradação dos 

compostos: bisfenol A, ibuprofeno, triclosan, diclofenaco e estrona e foram totalmente 

degradados em 60 min. Gomes et al. (2021) observaram 90% de degradação do fármaco, 

carbamazepina após 60 min utilizando lâmpada sunlight.  
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Os processos do tipo Fenton podem ser classificados quanto a disposição do 

catalisador no meio em heterogêneos e homogêneos. Os POA homogêneos utilizam a 

combinação de íons de ferro/complexos de íon metálico-ligante orgânico e H2O2 (WANG et 

al. 2016). Dentre as várias vantagens do uso dessa classe de POA pode-se destacar o curto 

período de reação, procedimentos operacionais simples e catalisadores de baixo custo, além 

de não necessitar de energia externa para ativar o H2O2 (RAMOS et al. 2021). Por outro lado, 

Ramos et al. (2021) listam algumas desvantagens como a dificuldade de aplicação em larga 

escala, a desativação do catalisador devido à formação de complexos e a geração de lodo de 

ferro. Visando superar estas desvantagens têm sido desenvolvidos catalisadores heterogêneos.  

Os processos heterogêneos do tipo Fenton podem ser estabelecidos substituindo o Fe2+ 

no reagente de Fenton por um catalisador sólido, que deve ter uma maior área de superfície 

das espécies metálicas. Esta maior área superficial diminui a sinterização da fase ativa e 

melhora a estabilidade térmica e química do catalisador (MUNOZ et al. 2015). Além disso, 

sua recuperação e reutilização elevam os benefícios da sua aplicação (WANG et al., 2012). 

Dessa forma, pesquisas têm empregado uma variedade de catalisadores sólidos, sobretudo os 

óxidos de ferro (CHAN et al. 2015; BARHOUMI et al. 2016; ACISLI et al. 2017). 

2.3.3 Catalisadores a base de ferro 

 

Os catalisadores empregados para o uso em POA que envolvem as reações de Fenton 

heterogêneas incluem principalmente os minerais à base de ferro. É possível encontrar na 

literatura o uso desse metal a partir de materiais residuais, ferro na valência zero, materiais à 

base de grafenos, óxidos de ferro e minerais de sulfeto (NIDHEESH, 2015; WANG; ZHUAN, 

2020; ZHANG et al. 2023).  

Dentre esses minerais, pode-se destacar a pirita, comumente encontrada em locais 

próximos de minas de carvão. Trata-se de um minério que contém um alto teor de ferro (CHE; 

BAE; LEE, 2011), possui uma gama ampla de fontes, de baixo custo e reservas abundantes 

(ZHANG et al. 2023).  

Che; Bae; Lee, (2011) demonstraram uma maior eficiência de degradação do 

tricloroetileno e tetracloreto de carbono ao fazer uso da pirita quando comparado com o 

sistema Fenton homogêneo, empregando a pirita como fonte de ferro. Bae et al. (2013) 

também utilizaram a pirita na degradação do diclofenaco e demonstraram que o tratamento foi 

superior para o sistema heterogêneo frente ao homogêneo. Zhang et al. (2014) degradaram o 

nitrobenzeno em um sistema Fenton heterogêneo, usando pirita natural e obtiveram uma 
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degradação de 80%, enquanto para o sistema homogêneo foi de apenas 30% para o mesmo 

tempo de reação. 

Bensalah; Dbira; Bedoui (2019) investigaram a degradação do ftalato de dimetila 

utilizando a pirita como catalisador, removendo 100% do plastificante após 120 min e 

atingindo 95% de mineralização de carbono orgânico total em 360 min. Mashayekh-Salehi et 

al. (2021) degradaram a tetraciclina por meio do processo foto-Fenton utilizando a pirita, em 

60 min. Os autores conseguiram degradar mais de 85% do antibiótico. Sang et al. (2022) 

obtiveram uma degradação de 96,8% do ciprofloxacina utilizando o biocarvão de palha de 

arroz modificado com pirita natural. Zhang et al. (2023) utilizaram a pirita para degradar o 

corante Eosina Y e obtiveram uma eficiência de mais de 90% de degradação em pH neutro, 

empregando processo Fenton-like. 

Como visto, diversos são os parâmetros que podem ser monitorados nos POA. 

Contudo, não menos importante é dispor de técnicas analíticas que permitem a detecção e 

quantificação dos POP com confiabilidade (BORAH; KUMAR; DEVI, 2020). Sendo assim, é 

necessário conhecer um pouco sobre as técnicas mais empregadas para realizar o 

acompanhamento das degradações dos contaminantes em estudo. 

2.4 TÉCNICAS ANÁLITICAS EMPREGADAS PARA O ACOMPANHAMENTO DE 

POLUENTES ORGÂNICOS PERSISTENTES 

 

Devido à necessidade de detecção dos poluentes orgânicos em matrizes ambientais, 

além da complexidade da amostra é necessário dispor de métodos analíticos adequados para 

determinar estes compostos (RENITA et al. 2017; NANNOU et al. 2020).  Desta forma, 

deve-se garantir que estas metodologias sejam confiáveis e possibilitem uma determinação 

rápida, sensível e seletiva destes compostos em amostras ambientais (PANTELAKI; 

VOUTSA, 2019). Dentre as técnicas analíticas empregadas pode-se destacar a 

espectrofotometria de absorção molecular na região ultravioleta-visível (UV/Vis) e a 

cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE). 

2.4.1 Espectrofotometria de absorção molecular na região ultravioleta/visível 

 

 Baixo custo, facilidade operacional e análises rápidas são características que definem a 

espectrofotometria de absorção molecular na região ultravioleta/visível (UV/Vis). Esta técnica 

tem sido largamente aplicada na detecção e quantificação de diferentes contaminantes 
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orgânicos. Através dela é possível realizar análises qualitativas (através de varredura 

espectral) e quantitativas (através do emprego de curvas analíticas em comprimento de onda 

(λ) fixo) (REDASANI et al. 2018). 

Yilmaz; Kadioglu (2017) determinaram o 17 β-estradiol utilizando UV/Vis e 

concluíram que o método proposto foi sensível, preciso e confiável. A técnica de UV/Vis 

também foi empregada por Errayess et al. (2017) para determinar e quantificar oito 

compostos farmacêuticos do grupo das sulfonamidas em água. A determinação foi realizada 

em termos de absorbâncias no λ de 536 nm. Estudo realizado por Ferreira et al. (2020) 

utilizou a técnica de UV/Vis para determinar glutamato no líquido cefalorraquidiano. Esta 

técnica apresentou boa precisão, excelente linearidade, robustez e exatidão. Os autores 

obtiveram, ao comparar os dados com outras técnicas analíticas como CLAE e 

espectrofluorimetria, resultados análogos mostrando que o método é preciso e reprodutível.  

Contudo, esta técnica analítica apresenta limitações que estão associadas ao fato de 

não distinguir compostos que absorvem em um mesmo λ. Ou seja, ela não consegue 

diferenciar analitos que apresentem comportamento espectral semelhante devido à sua 

sobreposição (OJEDA; ROJAS, 2009; SAADATMANDI; SOHRABI; FARD, 2023). 

Em sua revisão bibliográfica, Starrek e Krzek (2009) informam que o tenoxicam e o 

meloxicam são detectados em 354 nm por UV/Vis. Shokouhi; Sohrabi; Mofavvaz (2020) 

relataram que a metformina e sitagliptina, ambos medicamentos para tratar diabetes tipo 2 

foram analisados por UV/Vis, no entanto apresentou uma alta sobreposição espectral, pois 

ambos apresentam seu espectro na faixa entre 234-264 nm. Dessa forma, existe a necessidade 

de trabalhar com outras técnicas mais seletivas como a cromatografia. 

2.4.2 Cromatografia líquida de alta eficiência  

 

A CLAE é uma técnica dominante em análise farmacêutica e pode simultaneamente 

detectar inúmeros analitos, pois emprega um sistema versátil e de alta resolução (CHEW; 

KHOR; LIM, 2021). Esta técnica facilita uma boa caracterização e eficiência de 

quantificação, uma vez que é capaz de realizar a separação de diferentes analitos 

(BOUKHOBZA; CRANS, 2020). 

Batrawi, Wahdan e Al-Rimawi (2017) empregaram a CLAE para determinar a 

combinação de amoxicilina e enrofloxacina. Dongala et al. (2019) utilizaram o cromatógrafo 

para quantificar concomitantemente 14 impurezas em comprimidos de excedrina (combinação 
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de acetaminofeno, aspirina e cafeína). Araújo et al. (2020) utilizaram a CLAE para determinar 

os fármacos enrofloxacina e piroxicam.  

Equipamentos de CLAE são constituídos por diferentes detectores, sendo o detector de 

UV/Vis amplamente utilizado, possuindo capacidade de monitorar vários comprimentos de 

onda simultaneamente. Pesquisas com fármacos utilizando cromatógrafo com sistema de 

detecção de UV/Vis têm gerado resultados confiáveis, de boa repetibilidade e sensibilidade 

(SIDDIQUI; ALOTHMAN; RAHMAN, 2017).  

Villarreal-Morales et al. (2020) empregaram o equipamento semelhante ao estudo 

realizado na China para determinação de plastificantes (Bisfenol A e 4-terc-butilfenol) em 

duas estações de tratamento de efluentes no México. Nogueira et al. (2020) determinaram seis 

fungicidas (azoxistrobina, cresoxim-metil, dimoxistrobina, picoxistrobina, piraclostrobina e 

trifloxistrobina) em amostras de feijão utilizando CLAE-UV. Zhang et al. (2023) utilizaram 

CLAE com detector UV para determinar simultaneamente 20 compostos fenólicos em 

própolis de amostras coletadas na China e no Brasil.  

Estas e outras técnicas analíticas podem ser empregadas a fim de acompanhar o 

processo cinético de degradação cujos modelos ajustados permitem avaliar a cinética 

reacional do tratamento. 

2.5 MODELOS CINÉTICOS  

 

A cinética de degradação de fármacos segue, em linhas gerais, uma cinética de 

primeira ordem (FUNKE et al. 2016). Wang et al. (2021) aplicaram um modelo de pseudo-

primeira ordem para acompanhar a cinética de degradação do antibiótico norfloxacina via 

processos Fenton. Eles observaram que a degradação do composto em estudo pode ser 

dividida em duas fases: na inicial o processo de oxidação é mais rápido e na segunda ocorre 

uma diminuição da degradação. A taxa de pseudo-primeira ordem (relação 𝐶/𝐶0 𝑣𝑒𝑟𝑠𝑢𝑠 

tempo) pode ser descrita conforme apresentado na Equação 9: 

 

− ln
஼

஼బ
= 𝑘ଵ𝑡                                                                                                                (9) 

 

Onde, 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). 
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Além disso, outros compostos podem ter sua cinética de degradação de primeira 

ordem. Estudo realizado por Chan; Chu (2003) descreveu a cinética de degradação do 

pesticida atrazina, sendo aplicado o modelo de pseudo-primeira ordem linearizado, descrito na 

Equação 10, que pode ser reescrita conforme a Equação 11. 

 

𝐶 =  𝐶଴ . ቀ 1 −   
௧

ఘା ఙ௧
 ቁ                                                                                                (10) 

௧

(ଵି 
಴

಴బ
 )

= 𝜌 +  𝜎𝑡                                                                                                         (11) 

 

Em que C é a concentração do corante (mg‧L-1) após o tratamento por POA em um 

tempo t (min); 𝐶0 é a concentração inicial do corante (mg‧L-1); 1/𝜌 e 1/𝜎 são constantes 

características, respectivamente a cinética da reação (min-1) e capacidade oxidativa do sistema 

(adimensional). 

Os autores Chan; Chu (2003) concluíram que o contaminante apresentou uma rápida 

degradação nos primeiros 60 min e que o modelo proposto descreveu satisfatoriamente ao 

tratamento proposto a atrazina. Hadi et al. (2021) aplicaram modelos de pseudo-primeira 

ordem e segunda ordem na cinética de degradação de um efluente sintético contendo o 

corante azul de metileno. Eles observaram que os dados se ajustaram a um modelo cinético de 

pseudo-primeira ordem. 

Nichela et al. (2010) propuseram uma equação empírica utilizando a curva logística do 

OriginLab 7.5 (OriginLab Corporation, Northhampton, MA 01060, EUA), utilizando-a para 

analisar o perfil cinético de degradação de uma série de derivados hidroxi e hidroxinitro do 

ácido benzoico por processos Fenton-like e foto-Fenton. Na Equação 12 tem-se a 

representação do modelo utilizado. 

 

[஼]

[஼బ]
=

ଵି௔.௧ି஽

ଵା(
೟

್
)಴

+ 𝐷                                                                                   (12)          

 

Sendo: a (min-1) a taxa média de oxidação (taxa inicial aparente), b (min) representa o 

tempo necessário para atingir metade da concentração inicial (meia-vida aparente), C a 

inclinação média durante a fase rápida e D o valor residual final, sendo estes dois últimos 

parâmetros são adimensionais. 

O modelo proposto por Nichela et al. (2010) possui um perfil cinético semelhante a 

um “S” invertido, nele observa-se um comportamento cinético do tipo autocatalítico 
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complexo. Neste caso a fase inicial é lenta e seguida por uma fase mais rápida, aumentando 

assim o consumo do substrato e do H2O2.  

Além de acompanhar a cinética de degradação é importante observar que ao final da 

aplicação dos POA pode haver a geração de subprodutos. Estes podem ser mais tóxicos que 

os compostos originais (DELLA-FLORA et al. 2020), por esta razão é crucial avaliar a 

toxicidade antes e após o tratamento. 

2.6 TOXICIDADE 

 

Quando aplicados os processos oxidativos avançados espera-se obter completa 

degradação dos POP. No entanto, a oxidação do composto pode levar a geração de nova 

toxicidade química, a partir da formação de novos produtos (RUSSO et al. 2018; SHARMA; 

AHMAD; FLORA, 2018). Por esta razão, a avaliação da toxicidade é essencial para 

compreender o desempenho do tratamento (SILVA et al. 2021), pois avalia potenciais efeitos 

nocivos nos ecossistemas causados por amostras antes e após a degradação (HAN et al. 

2018). 

Esses testes são fundamentados nos resultados dos organismos quando em contato 

com diferentes contaminantes. Tal avaliação consiste em caracterizar 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) (SPARLING, 2016). 

Os testes de toxicidade podem utilizar variados tipos de seres vivos, como: sementes, 

algas, plantas, microrganismos, protozoários, invertebrados, peixes, moluscos e crustáceos 

(NIPPES et al. 2021; SILVA, 2018). Os que fazem uso de sementes apresentam as seguintes 

vantagens: método simples e reprodutível; aplicável in situ e in vitro; apresenta custos 

mínimos de manutenção; necessita de apenas um pequeno tamanho de amostra; não sofre 

influência da sazonalidade; as sementes são facilmente adquiridas e permanecem viáveis por 

um longo período; além de apresentar uma germinação rápida (PRIAC; BADOT; CRINI, 

2017).  

O uso de sementes permite uma avaliação quanto aos efeitos na germinação e no 

desenvolvimento das plântulas durante os primeiros dias de crescimento (YOUNG et al. 

2012). Para realização destes testes são calculados os valores dos índices de crescimento 

relativo (ICR) e de germinação (IG), apresentados nas Equações 13 e 14, nesta ordem, 

conforme descrito por Young et al. (2012). 
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𝐼𝐶𝑅 =  
(஼ோ஺)

(஼ோ஼)
                                                                                                                (13) 

𝐼𝐺 = 𝐼𝐶𝑅
(ௌீ஺)

(ௌீ஼)
 × 100                                                                                                (14) 

 

Onde, CRA é o comprimento da raiz total na amostra, CRC é o comprimento total da 

raiz no controle negativo, SGA é o número de sementes germinadas na amostra e SGC é o 

número de sementes germinadas no controle negativo. 

Estudos permitem avaliar efeitos fitoxicológicos antes e após o tratamento empregado 

na germinação e crescimento de sementes. Neves et al. (2020) também utilizaram sementes de 

alface (Lactuva sativa) para comparar a toxicidade de dois tratamentos (foto-peroxidação e 

foto-Fenton) de efluentes provenientes de fábricas de celulose e papel. Rodrigues-Silva et al. 

(2022) utilizaram sementes de alface (Lactuva sativa) para monitorar a toxicidade dos 

tratamentos Fenton e foto-Fenton de efluentes contendo atrazina, rifampicina e 17α-

etinilestradiol. Silva et al. (2022) utilizaram sementes de milho (Zea mays) para analisar os 

efeitos da oxidação do glifosato e a possível formação de subprodutos da oxidação que 

poderiam afetar a germinação, obtendo respostas satisfatórias. 

Além de sementes são utilizados outros bioindicadores para estudos de toxicidade. Lu 

et al. (2018) utilizaram peixe-zebra, Danio rerio, para investigar possíveis efeitos de 

desregulação endócrina sobre o receptor do hormônio tireoideano β (TRβ) pelo plastificante 

bisfenol S (BPS). Eles constataram que a presença do hormônio alterou significativamente o 

nível de expressão do mRNA do gene TRβ em embriões de peixe-zebra. Russo et al. (2018) 

realizou ensaios de ecotoxicidade utilizando bácteria (Aliivibrio fischeri), crustáceo 

(Daphnia magna) e microalga (Raphidocelis subcapitata) em solução tratadas e não tratadas 

dos fármacos zidovudina e estavudina, em que observaram uma diminuição na atividade 

ecotoxicológica após a fotoperoxidação utilizando lâmpadas UV. 

Mitsika et al. (2021) degradaram alprazolam e diazepam via foto-Fenton e avaliaram a 

toxicidade aguda por meio da bactéria Vibrio fischeri. Os autores observaram que a toxicidade 

variou com o tempo após o tratamento Nippes et al. (2021) realizaram os testes utilizando 

uma espécie de microcrustáceo, Artemia salina. Os autores verificaram que a toxicidade do 

fármaco paracetamol e da nicotina, foram reduzidas após o tratamento via foto-Fenton, ao 

contrário do herbicida 2,4-D e do fármaco diazepam, em que foi observada uma alta 

mortalidade do microcrustáceo.  

Além destes, determinadas espécies de moluscos são utilizadas para o 

biomonitoramento de ecossistemas aquáticos de água doce, a espécie Biomphalaria glabrata 
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(adultos e embriões) vem sendo utilizada como uma ferramenta para avaliação da qualidade 

de matrizes aquáticas. Siqueira et al. (2021) utilizaram B. glabrata para investigar efeitos 

genotóxicos e citotóxicos em lodos domésticos. Aguiar et al. (2022) realizaram testes 

utilizando organismos distintos, como a Biomphalaria glabrata em diferentes estágios de 

desenvolvimento para estudos de citotoxicidade, genotoxicidade e parâmetros reprodutivos e 

para segurança ambiental a Artemia salina. 
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3 METODOLOGIA 

 

 Neste tópico encontram-se descritos os materiais utilizados para o desenvolvimento da 

pesquisa, assim como os métodos empregados para degradação dos fármacos lamivudina e 

zidovudina por processos oxidativos avançados nas matrizes solução aquosa e efluente 

sintético. Também estão apresentados os procedimentos referentes a avaliação da degradação 

dos compostos em estudo, bem como a avaliação da evolução cinéticas da degradação e de 

toxicidade das soluções. 

Ao longo do trabalho foram utilizadas as soluções estoques da mistura dos fármacos 

lamivudina (Lote: 17933) e zidovudina (Lote: 17925), ambos cedidos pelo Laboratório 

Farmacêutico do Estado de Pernambuco (LAFEPE), em uma concentração de 1000 mg∙L-1. A 

dissolução dos fármacos se deu empregando uma mistura de água ultrapura e metanol 

(Merck) em uma razão volumétrica de (9:1) conforme descrito por Lucena et al. (2020). Esta 

solução foi empregada para posterior diluição com água tanto para as análises de UV/Vis e 

CLAE, quanto para a etapa de degradação via POA. 

3.1 METODOLOGIA ANALÍTICA PARA IDENTIFICAÇÃO E QUANTIFICAÇÃO DOS 

FÁRMACOS  

A metodologia para análises das amostras, detecção e quantificação foi realizada por 

meio de espectrofotometria de absorção molecular na região ultravioleta/visível e 

cromatografia líquida de alta eficiência com detector por UV/Vis.  

 3.1.1 Análise via espectrofotometria de absorção molecular na região ultravioleta/visível 

 

Incialmente, foi realizada uma varredura espectral (scan) no espectrofotômetro de 

absorção molecular na região UV/Vis (Thermo Scientific, modelo Genesys) entre 200 e 300 

nm de uma solução aquosa contendo a mistura dos fármacos a uma concentração de 15 mg∙L-1 

de cada. Esta foi preparada a partir da diluição da solução estoque, para determinação do 

comprimento de onda (𝜆) de máxima absorbância da mistura. De modo a verificar a influência 

do pH no espectro da mistura dos fármacos, foram preparadas diferentes soluções variando o 

pH entre as faixas de 3-4 e 4-5 (pH natural da solução). 

Em seguida, construiu-se uma curva analítica nas concentrações de 1, 2, 3, 5, 7, 9, 12, 

15 e 20 mg∙L-1. Para verificar a eficiência da metodologia, foram determinados os seguintes 
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parâmetros: limites de quantificação (LQ) e detecção (LD), reprodutibilidade, linearidade, 

precisão e exatidão. 

Os limites de quantificação e de detecção foram calculados conforme descrito no 

documento CGCRE-008 do Instituto Nacional de Metrologia, Qualidade e Tecnologia 

(INMETRO, 2020). Conforme a Resolução da diretoria colegiado (RDC) nº166 de 2017, da 

Agência Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA) para avaliação da linearidade o 

coeficiente de correlação (r) da curva analítica deve estar superior a 0,990 e o coeficiente 

angular (a) diferente de zero. Este parâmetro também pode ser avaliado com base no teste de 

Grubb’s (GRUBB’S; BECK, 1972) relatado pelo INMETRO (2020). A precisão foi 

determinada de acordo com a resolução da ANVISA supracitada, sendo expressa por meio da 

reprodutibilidade e calculada pelo coeficiente de variação (CV) (ANVISA, 2017). Ainda 

conforme RDC da ANVISA (2017), foi avaliada a exatidão do método através de três 

concentrações diferentes, com três replicatas para cada nível. 

Sabendo das limitações desta técnica analítica, em determinadas etapas do trabalho 

foram realizadas análises via cromatografia líquida de alta eficiência, uma vez que esta 

apresenta maior sensibilidade, além de ser mais seletiva. 

3.1.2 Identificação por cromatografia líquida de alta eficiência e extração dos fármacos 

 

As análises do monitoramento cinético, detecção e quantificação dos fármacos foram 

realizadas por meio de cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE) com detector de 

UV/Vis, utilizando um cromatógrafo (Shimadzu, modelo SPD 6A), equipado com uma coluna 

ULTRA C18 (5 μm; 4,6 x 250 mm) operando em fase reversa. A fase móvel utilizada foi 

acetonitrila e água ultrapura em uma razão volumétrica de 65:35, com o tempo de corrida de 

11 min e o fluxo de 1,0 mL∙min-1.  

Inicialmente, foram testados dois comprimentos de onda, 254 e 277 nm, conforme 

descritos por Lucena et al. (2022); VAIKOSEN et al. (2020); SHEWIYO et al. (2011). Para 

verificar a confiabilidade do método foi construída uma curva analítica utilizando a mistura 

dos fármacos estudados nas mesmas concentrações descritas para análise de UV/Vis. De 

modo a verificar a eficiência da metodologia proposta, foram avaliados os parâmetros listados 

no item 3.2.1.  

Para a análise cromatográfica das amostras aquosas e do efluente sintético antes e após 

submissão ao POA foi necessária uma etapa de preparação das amostras. Para tal, foi utilizada 

a extração sólido-líquido (ESL), empregando cartuchos poliméricos Strata-X (500 mg/6 mL – 
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Phenomenex) operando em fase reversa, utilizando uma bomba peristáltica, com vazão de 10 

mL∙min-1, conforme descrito por Napoleão et al. (2018). Assim, a fase estacionária foi 

condicionada com 10 mL da fase móvel (acetonitrila/água ultrapura), passando, em seguida, 

10 mL de água ultrapura. Posteriormente, foram percolados 50 mL da amostra e, por fim, 

realizou-se a eluição com 10 mL da fase móvel. Este volume foi então coletado e analisado 

via CLAE. 

 

3.2 TRATAMENTO DOS FÁRMACOS UTILIZANDO PROCESSO FOTO-FENTON 

HETEROGÊNEO – SOLUÇÃO AQUOSA  

 

Nesta seção, a solução aquosa dos fármacos lamivudina e zidovudina foi estudada 

quanto a sua degradação frente ao processo foto-Fenton. Para tal, foram preparadas soluções 

aquosas contendo 15 mg∙L-1 de cada fármaco estudado. O agente oxidante utilizado foi o 

peróxido de hidrogênio (H2O2) 35% v/v (Êxodo), como catalisador utilizou-se pirita 

comercial e para ajuste do pH da solução foi preparada uma solução de ácido sulfúrico 

(H2SO4) 5 mol∙L-1. 

Precedendo aos ensaios preliminares, foi realizado um processo de purificação do 

mineral utilizado, a pirita comercial, conforme descrito por Diao et al. (2017), que utilizaram 

uma solução de ácido nítrico (HNO3) 0,1 mol∙L-1, etanol (Neon, 99,8%) e água destilada. Em 

seguida, o material foi levado a secagem em estufa (SP Labor) a 100 ± 2ºC. 

Inicialmente, visando avaliar se existe contributo adsortivo no catalisador, a solução 

aquosa foi mantida em contato com a pirita, sem adição dos demais reagentes, por um tempo 

de 30 min em ausência de luz. As amostras antes e após este procedimento foram analisadas e 

quantificadas via espectrofotometria de UV/Vis. 

Em seguida, passou-se a avaliação da degradação da solução aquosa, realizando 

ensaios de contributo da fotólise e da fotoperoxidação, assim como do processo foto-Fenton. 

Com base em estudo realizado por Lucena et al. (2022) utilizou-se 600 mg∙L-1 de 

concentração de H2O2 ([H2O2]) e 0,05 g de pirita para 100 mL de solução aquosa disposta em 

béqueres com altura 5,0 cm e diâmetro de 9,0 cm. No processo foto-Fenton o pH foi ajustado 

entre 3 e 4, considerado ideal para este tipo de reação (RUBEENA et al. 2018), o período de 

exposição aos POA foi de 120 min. Os ensaios foram conduzidos em reator de bancada com 

radiação solar artificial (sunlight) composto por uma lâmpada (300 W, Osram), revestido com 

folha de alumínio conforme descrito por Moura et al. (2021) e apresentado na Figura 4.  
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Figura 4 – Desenho esquemático do reator com radiação sunlight, com cotas em cm. 

 
Fonte: adaptado de Moura et al. (2021) 

 

Conforme observa-se na Figura 4, a solução de trabalho foi colocada no centro do 

aparato a uma distância de 31,1 cm da fonte luminosa. Vale ressaltar que a câmara de 

radiação utilizada é composta por dois coolers funcionando distintamente, de modo a garantir 

a entrada de ar frio e saída de ar quente. Todas as amostras foram quantificadas antes e após a 

realização dos ensaios de degradação por meio espectrofotômetro de UV/Vis, sendo a 

eficiência determinada por meio do percentual (%) de degradação da mistura dos fármacos. 

Como esta é uma etapa inicial do estudo, esta técnica analítica foi escolhida dado o baixo 

custo e rapidez operacional. 

3.2.1 Determinação das melhores condições operacionais do processo foto-Fenton 

 

 Para obter um melhor desempenho das condições de degradação da mistura dos 

fármacos presentes na solução, foi realizado um planejamento fatorial (PF) 22 + ponto central 

(triplicata), totalizando 7 experimentos. Desse modo, foram avaliadas as variáveis massa de 

pirita (0,05 e 0,1 g) e [H2O2] (400 e 600 mg∙L-1), fixando o pH entre 3 e 4. Os valores das 

variáveis foram determinados com base nos estudos realizados por Lucena et al. (2022), 

Santana et al. (2021). A matriz do PF está apresentada na Tabela 2. 
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Tabela 2 – Matriz do planejamento fatorial 22 + ponto central (em triplicata) para degradação da mistura dos 
fármacos via foto-Fenton heterogêneo. 

Ensaio 
Variáveis 

Pirita (g) [H2O2] (mg∙L-1) 

1 - (0,05) - (400) 

2 + (0,1) - (400) 

3 - (0,05) + (600) 

4 + (0,1) + (600) 

9 0 (0,075) 0 (500) 

10 0 (0,075) 0 (500) 

11 0 (0,075) 0 (500) 

Fonte: A Autora (2023). 

 

Os ensaios do planejamento fatorial, descritos na Tabela 2, foram realizados utilizando 

100 mL da solução aquosa, por um período de exposição de 120 min ao tratamento 

empregando processo foto-Fenton. Os cálculos dos efeitos e a construção da carta de Pareto 

foram feitos com auxílio do Statistica 10.0. 

Em seguida, de posse da melhor condição de trabalho, foram realizados testes 

adicionais para avaliar a influência da massa do catalisador e a forma de adição do agente 

oxidante (de forma fracionada ou total). Inicialmente fixou-se o valor da massa do catalisador 

e as concentrações iniciais de H2O2 foram variadas em 300, 400, 500, 600 mg∙L-1, sendo estes 

valores adicionados de forma total e em seguida, fracionados na metade e adicionados em 0 e 

30 min, com tempo de exposição de 120 min. Posteriormente, com base para melhor [H2O2] 

observada, avaliou-se a massa da pirita (0,03, 0,04, 0,05, 0,075, 0,1 g). Em todos os casos, 

foram utilizados 100 mL da solução aquosa dos fármacos, sendo a eficiência do tratamento 

avaliada com base no percentual de degradação e na quantificação do H2O2 residual. A 

determinação do agente oxidante foi feita por espectrofotometria de absorção molecular 

UV/Vis, utilizando o íon metavanadato (NH4VO3) como precursor, conforme estudo realizado 

por Santana et al. (2021). De posse dos resultados obtidos, empregando as melhores 

condições operacionais, foi avaliada a eficiência do processo em função da variação do 

volume da solução de fármacos em estudo (100, 200, 500, 1000 mL). 
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3.3 TRATAMENTO DOS FÁRMACOS UTILIZANDO PROCESSO FOTO-FENTON 

HETEROGÊNEO – EFLUENTE SINTÉTICO 

 

Com base nas melhores condições experimentais empregadas no estudo cinético na 

matriz aquosa, foram realizados ensaios com efluente sintético contendo os fármacos 

lamivudina e zidovudina e os compostos estão apresentados na Tabela 3. Os componentes 

deste efluente contêm substâncias que simulam um efluente hospitalar, de acordo com estudo 

realizado por Santos et al. (2020). 

 

Tabela 3 – Composição do efluente sintético. 
Componentes Concentração 

Zidovudina 15 mg∙L-1 

Lamivudina 15 mg∙L-1 

Glicose 15 mg∙L-1 

Ureia 20 mg∙L-1 

Fosfato de amônio 20 mg∙L-1 

Sulfato de sódio 25 mg∙L-1 

Cloreto de sódio 25 mg∙L-1 

Carbonato de sódio 25 mg∙L-1 

Acetato de sódio 20 mg∙L-1 

Carbonato de magnésio 25 mg∙L-1 

Fonte: adaptado de Santos et al. (2020). 

 

Inicialmente, semelhante a mistura de fármacos em solução aquosa foi realizada uma 

varredura espectral no espectrofotômetro de absorção molecular UV/Vis (Thermo Scientific) 

na faixa de 200 a 300 nm do efluente sintético descrito na Tabela 4. Esta avaliação foi 

realizada para verificar se houve mudança do 𝜆 de máxima absorbância. Em seguida, o 

efluente sintético foi submetido, empregando os melhores parâmetros operacionais 

estabelecidos da mistura de fármacos em solução aquosa, ao tratamento via processo foto-

Fenton. As amostras antes e após o tratamento foram analisadas por meio de absorção 

molecular UV/Vis.  
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3.4 ESTUDO CINÉTICO 

 

A avaliação da cinética de degradação das matrizes aquosa e sintética da mistura dos 

fármacos lamivudina e zidovudina se deu a partir dos resultados obtidos das melhores 

condições experimentais. Para a matriz aquosa, utilizou-se 100 mL da solução, sendo retiradas 

alíquotas de 3 mL nos tempos de 0, 5 10, 20, 30, 40, 50, 60, 65, 75, 90, 95, 105, 120, 150, 

180, 210, 240, 300 min. As alíquotas foram imediatamente quantificadas por absorção 

molecular UV/Vis, assim como as concentrações dos H2O2 residuais. A determinação do 

agente oxidante se deu com base na metodologia aplicada por Santana et al. (2021) para os 

tempos de 65, 95, 120, 150, 180, 210, 300 min. Vale ressaltar que de modo a garantir a 

confiabilidade do estudo foram realizados sete ensaios independentes, garantindo que o 

volume retirado de amostra nos tempos supracitados fosse inferior a 10%. 

Análogo ao realizado para a solução aquosa, a partir dos melhores resultados obtidos 

para o efluente sintético foi investigada a cinética de degradação, retirando alíquotas de 3 mL 

nos tempos de 0, 30, 60, 90, 120, 150, 180, 210, 240, 270, 300, 330, 360, 390 e 420 min. Para 

esta etapa do estudo foram realizados 5 ensaios independentes, de modo a não comprometer o 

volume final da solução. Em seguida, as alíquotas foram quantificadas por absorção 

molecular UV/Vis. Também foram quantificadas as concentrações dos H2O2 residuais nos 

tempos 180, 300, 330, 360 e 420 min, empregando a metodologia descrita por Santana et al. 

(2021). 

De modo a garantir uma maior confiabilidade dos resultados, o acompanhamento da 

cinética reacional das duas matrizes em estudo também foi feito através da técnica de CLAE. 

Para solução aquosa foram quantificados nos tempos de 0, 15, 30, 45, 60, 90, 120, 180 e 210 

min, enquanto para a matriz sintética 0, 30, 60, 120, 180, 240, 300, 360 e 420 min.  

Posteriormente, os dados experimentais foram ajustados aos modelos não lineares 

propostos Chan; Chu (2003) (Equação 10) Nichela et al. (2010) (Equação 12), descritos no 

item 2.5. Para os ajustes destes modelos aplicou-se o método de regressão não-linear (método 

dos mínimos quadrados), utilizando o software Origin 8.0. 

3.5 AVALIAÇÃO DA TOXICIDADE 

 

A avaliação da toxicidade das amostras antes e após o tratamento se deu utilizando 

diferentes organismos como sementes, moluscos e microcrustáceos, sendo os dois últimos 

realizados no Laboratório de Radiobiologia do Departamento de Biofísica e Radiobiologia da 
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UFPE, Recife, Pernambuco, Brasil. Os testes de toxicidade aguda com sementes foram 

realizados utilizando mostarda (Brassica juncea), rúcula (Eruca vesicaria ssp. Sativa) e 

repolho (Brassica oleracea var. capitata). A metodologia utilizada foi baseada no artigo de 

Santos et al. (2019). Assim, água destilada (controle negativo) e uma solução de ácido bórico 

3% (controle positivo) foram utilizados, assim como as soluções da mistura de fármacos antes 

e após o tratamento via POA, com pH ajustado para 7,0 ± 0,2. Com o intuito de analisar os 

efeitos dos reagentes empregados (pirita e H2O2) aos organismos, foram preparadas duas 

soluções, sendo a primeira composta por água destilada e a quantidade de catalisador utilizado 

nos ensaios via POA e a segunda contendo a concentração de H2O2 residual encontrada no 

final da avaliação cinética (210 min de tratamento da solução aquosa e 420 min do efluente 

sintético). Os ensaios ocorreram por 120 h, à temperatura de 25 ± 1 °C, com ausência de luz. 

Em cada placa de Petri foram dispostas 20 sementes em papel filtro (meio de suporte), em que 

foram umedecidas com 4 mL de cada solução em estudo, como descrito por Young et al. 

(2012). Ao final foram determinados os valores de ICR e IG utilizando as Equações 13 e 14 

apresentadas no item 2.6.  

Os ensaios de embriotoxicidade foram realizados conforme descrito por Rapado et al. 

(2011), empregando os embriões de Biomphalaria glabrata.. O desenvolvimento embrionário 

dessa espécie foi descrito inicialmente por Kawano; Okazaki; Ré (1992), que a definiram em 

cinco estágios: blástula, gástrula, trocófora, veliger e hipo (Figura 5). Sendo o último, o mais 

desenvolvido, apresentando tentáculo bem formado, olhos, enrolamento e cobertura do corpo 

pela concha quase em sua totalidade (KAWANO; NAKANO; WATANABE, 2008). 

 

Figura 5 – Biomphalaria glabrata diferentes estágios embrionários. (A) Blástula, (B) Gástrula, (C) Trocófora, 
(D) Veliger e (E) Hipo. Todas as imagens com ampliação de 40x. 

 
Fonte: adaptado de Araújo et al. (2018). 
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Os embriões de Biomphalaria glabrata em estágio de blástula foram dispostos em 

placas de cultura celular de 24 poços (Prolab), em cada poço foram dispostos 100 embriões e 

adicionou-se 2 mL de cada solução de controle negativo (água destilada) (C-), solução aquosa 

antes do tratamento (SA-AT), solução aquosa depois do tratamento (SA-DT), efluente 

sintético antes do tratamento (ES-AT), efluente sintético depois do tratamento (ES-DT). Os 

ensaios foram realizados em triplicatas e os animais expostos durante 24 h às soluções listadas 

anteriormente. Em seguida, os embriões foram lavados com água filtrada e desclorada e 

mantidos em placas de Petri por 8 dias. Para verificar efeitos tóxicos foram analisados quanto 

a sua inviabilidade (malformados ou mortos) ou viabilidade (eclodidos) e quantificados no 

estereomicroscópio (Tecnival SQZ-SD4) em 24h, 48h e 8 dias. 

Os testes utilizando moluscos foram baseados na metodologia realizada por Lima et 

al. (2019) com adultos pigmentados de Biomphalaria glabrata (Schistosoma mansoni 

negativo) coletados no município de São Lourenço da Mata (Pernambuco, Brasil), com cerca 

de 2 meses de idade. Para isso foram utilizados cinco grupos experimentais: C-, SA-AT, SA-

DT, ES-AT, ES-DT. Para cada grupo foram separados 10 animais. Os ensaios foram 

realizados em triplicata para cada grupo, avaliando as taxas de mortalidade em 24 e 48 h. Os 

parâmetros relacionados a mortalidade avaliados foram a despigmentação da concha e 

ausência de movimentos corporais. 

Os testes de genotoxicidade foram realizados de acordo com Siqueira et al. (2021), 

utilizando lâminas com 100 µL de hemolinfa coletadas individualmente após a exposição 

aguda (48h) dos caramujos de Biomphalaria glabrata vivos de cada solução (C-, SA-AT, SA-

DT, ES-AT e ES-DT). Em seguida, foram adicionados 100 µL de solução de Ringer (pH 7,1 

± 0,4) em ácido etilenodiaminotetracético (EDTA, CAS 60-00-4, Sigma-Aldrich) na 

concentração de 10 mmol∙L-1. Posterior a esta etapa, as lâminas foram dispostas em câmara 

escura e úmida por 30 min. Ao final do período, os hemócitos foram fixados com adição de 

200 μL de glutaraldeído 1% (CAS 111-30-8, solução grau I, 25% em H2O, Sigma-Aldrich) 

em solução de Ringer 1% (v/v) por 5 min. Por fim, as lâminas foram lavadas com água 

destilada e coradas com giemsa diluído em solução de Ringer 1% (v/v) por 20 min. 

Em seguida, foi realizado o ensaio cometa, descrito por Singh et al. (1988) e adaptado 

por Siqueira et al. (2021). Foram utilizados 50 μL de uma solução corante de SYBR safe 

(Invitrogen) (1:500 em razão volumétrica) para corar as lâminas. Logo após os danos ao 

material genético após exposição aguda foram analisados em microscópio de fluorescência 

com filtro de excitação de 450 a 490 nm (Nikon H550L), filtro de emissão de 500 a 550 nm e 
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filtro de barreira de 495 nm. Conforme Siqueira et al. (2021), a determinação do grau de dano 

ao DNA em hemócitos foi baseada no parâmetro Score DI (índice de danos) (Equação 15). 

 

𝑆𝑐𝑜𝑟𝑒 𝐷𝐼 = 0 (𝑑𝑎𝑛𝑜 0) + 1 (𝑑𝑎𝑛𝑜 1) + 2 (𝑑𝑎𝑛𝑜 2) + 3 (𝑑𝑎𝑛𝑜 3) + 4 (𝑑𝑎𝑛𝑜 4) (15) 

 

Os núcleos observados foram divididos em cinco categorias (de 0 a 4), de acordo com 

o dano genético. Sendo, 0 indicando que não houve danos, e as categorias de 1 a 4 sinalizando 

o dano em níveis crescentes.  

Paralelo aos bioensaios anteriores, também foram realizados testes de avaliação de 

ecotoxicidade utilizando o microcrustáceo da espécie Artemia salina (Brine Shrimp Co., 

Mackay Marine®, Great Salt Lake, UT, EUA) com base na metodologia descrita por Aguiar 

et al. (2022). Incialmente os ovos foram colocados em um béquer com 500 mL de água do 

mar e aeração constante, sendo mantido à temperatura ambiente em 25 °C durante 48 h. Após 

a eclosão, foram coletadas 10 larvas para cada grupo experimental (controle negativo (água 

do mar), controle positivo (1,0 mg∙L-1 de niclosamida), solução aquosa antes do tratamento, 

solução aquosa depois do tratamento, efluente sintético antes do tratamento e efluente 

sintético depois do tratamento), com o auxílio do estereomicroscópio (Wild M3B, Heerbrugg, 

Suíça). Os ensaios foram realizados em quadruplicata. Sendo avaliados após 48 h a 

mortalidade e sobrevida dos indivíduos.  

3.6 PURIFICAÇÃO E CARACTERIZAÇÃO DO CATALISADOR  

 

Inicialmente, a pirita comercial utilizada foi caracterizada por Santana et al. (2022) e 

trata-se de um trabalho realizado pelo grupo de pesquisa a etapa de caracterização da pirita 

antes do emprego nos tratamentos foi realizada apenas uma vez, estando os dados das análises 

de difratometria de raios X (DRX), microscopia eletrônica de varredura (MEV) e análise 

semi-quantitativa de energia dispersiva (EDS) apresentados na Figura 6. 
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Figura 6 – (a) Difratograma de raio X da pirita comercial antes do tratamento, (b) Análise semiquantitativa da 
pirita antes do POA obtida através da técnica de energia dispersiva (EDS) e Microscopia eletrônica de varredura 

da pirita antes do POA (c) ampliação de 600x e (d) 5000x.

 
Fonte: adaptado de Santana et al. (2022). 

 

Conforme pode ser observado na Figura 6 (a), Santana et al. (2022) observaram que os 

picos de difração em 2Ɵ de 28,42°, 33,00°, 37,10°, 41,03°, 47,50°, 56,48°, 59,01°, 61,52° e 

64,52°, indexados respectivamente a (111), (200), (210), (211), (220), (311), (222), (023) e 

(321) ao plano de reflexão correspondem à pirita conforme Joint Committee on Powder 

Diffraction Standards (JCPDS), padrão 00-042-1340.  Perfis semelhantes foram observados 

por Venkateshalu et al. (2018), Kalantary et al. (2019) e Zeng et al. (2019). Na Figura 6 (b) os 

autores constataram que Fe (20,96%) e S (34,83%), são os elementos majoritários, 

característico da pirita. É interessante destacar que a presença do pico em C se deve a 

preparação da amostra realizada com fita condutora de carbono. As análises de MEV revelam 

que a pirita possui uma superfície desigual, com uma configuração irregular e distribuição 

assimétrica das partículas de FeS2. Essa morfologia também foi observada por Lian et al. 

(2019), Zeng et al. (2019). 

(a) (b) 

(c) 
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Por fim, realizou-se a análise de adsorção/dessorção de N2, em que Santana et al. 

(2022) obtiveram uma área superficial igual 3,609 m2·g-1, com poros de diâmetro médio de 

3,315 nm e volume de 0,004 cm3·g-1. Esses valores mostram que a pirita utilizada apresenta 

baixa porosidade, desfavorecendo processos adsortivos, o que é apropriado para o emprego 

como catalisador no tratamento de contaminantes via POA. Após a caracterização, o material 

foi empregado como catalisador na degradação da mistura dos fármacos lamivudina e 

zidovudina via sistema foto-Fenton para duas matrizes: solução aquosa e efluente sintético.  

Após aplicado os tratamentos o material foi caracterizado pelas técnicas de 

difratometria de raios X (DRX), microscopia eletrônica de varredura (MEV) e a análise semi-

quantitativa de energia dispersiva (EDS), e adsorção/dessorção de N2, seguindo os parâmetros 

utilizados por Santana et al. (2022), conforme descrito na Tabela 4. 

 

Tabela 4 – Metodologias aplicadas para caracterização da pirita através das técnicas de difratometria de raios X, 
microscopia eletrônica de varredura e Análise semi-quantitativa de energia dispersiva. 
Equipamentos 

utilizados 
Parâmetros aplicados 

Difratômetro de raios X 

(BRUKER D2-PHASER) 

com radiação Cu kα 

λ = 0,15406 nm 

Passo angular = 0,5° 

Faixa angular = entre 5 e 80° (2θ) 

Velocidade de varredura = 1,2°∙min-1 

Velocidade de rotação do goniômetro = 15 rpm 

Microscópio eletrônico 

de varredura 

(MEV Quanta 200FEG) 

Tensão de aceleração = 30 kV 

Distância de trabalho = 12 a 15 mm 

Microscópio eletrônico 

de varredura 

(MEV Quanta 200FEG) 

spot = 5,5 

Distância de trabalho = 11,3 mm 

Tensão de aceleração = entre 20 e 30 kV  

Fonte: adaptado de Santana et al. (2022) 

 

Na Tabela 4, é importante ressaltar que visando minimizar os efeitos da fluorescência 

do ferro durante a análise de DRX, foi empregado um feixe convergente de 1 mm, air-scatter 

de 3 mm e filtro de Ni de 0,5 mm. Para tal, confeccionou-se uma pastilha de pirita com a 

amostra pura em granulometria ≤ 74 μm. Esta foi condicionada em um porta amostra e 

compactada com a ajuda de uma placa de vidro. No que tange a análise de MEV, a amostra na 

forma de pó foi depositada em uma fita de carbono e depositada em um suporte.  
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3.7 ENSAIOS DE REÚSO DO CATALISADOR 

 

Foi verificada a possibilidade de reutilização do catalisador a longo prazo. Determinou-

se o rendimento após vários ciclos, até perceber uma perda de eficiência do processo de 

tratamento (≥ 5/% entre os ciclos sucessivos).  

Desse modo, utilizou-se as condições do estudo cinético, após o fim de cada ciclo de 

tratamento. Assim, após cada rodada de tratamento, a pirita foi separada por filtração simples 

(empregando papel de filtro faixa branca), lavada com água destilada e seco em estufa a 80 °C 

durante 2 h. Este procedimento foi baseado na metodologia utilizada por Shi et al. (2018). 

3.8 DETERMINAÇÃO DO FERRO DISSOLVIDO 

 

Os minérios de ferro empregados como catalisadores heterogêneos em tratamento via 

POA liberam íons de ferro para solução, de modo que o processo pode passar a ter um 

contributo como reação homogênea. Deste modo, a presença de ferro dissolvido foi avaliada 

por espectrometria de absorção atômica em chama (Varian AA 240 FS). A identificação e 

quantificação do metal foi realizada em 248,3 nm, empregando uma mistura de ar-C2H2, 

através de duas curvas analíticas com faixas lineares de 0,04 a 1 mg∙L-1 e de 1 a 5 mg∙L-1.  
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

 Neste capítulo estão descritos os resultados encontrados da degradação dos fármacos 

lamivudina e zidovudina em duas matrizes (solução aquosa e efluente sintético), empregando 

processo foto-Fenton heterogêneo, utilizando a pirita como catalisador. Também estão 

apresentados os dados referentes às metodologias de identificação destes compostos, assim 

como da avaliação cinética do tratamento proposto e da toxicidade frente a diferentes 

organismos. 

4.1 METODOLOGIA ANALÍTICA PARA IDENTIFICAÇÃO E QUANTIFICAÇÃO DOS 

FÁRMACOS EMPREGANDO 

Inicialmente, os fármacos foram identificados conforme descrito no item 3.1. Para 

isso, foram utilizadas duas técnicas analíticas para monitoramento do tratamento: 

espectrofotometria de absorção molecular na região ultravioleta/visível  (UV/Vis) e a segunda 

utilizando cromatografia líquida de alta eficiência com detector de UV/Vis (CLAE). Esta 

última foi utilizada de forma complementar, sendo aplicada para a etapa do estudo cinético 

para as duas matrizes avaliadas. 

 4.1.1 Análise por espectrofotometria de absorção molecular ultravioleta/visível 

 

Para definição do λ de máxima absorbância foi realizada uma análise da solução 

aquosa contendo a mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina, através de um uma 

varredura espectral de 200 a 300 nm, em duas faixas de pH, (1) entre 3 e 4 e (2) pH natural da 

solução (entre 4 e 5). Além de verificar o comprimento de máxima absorbância, pôde-se 

verificar se este sofreu deslocamento considerando as faixas de pH, conforme pode ser 

observado na Figura 7. 
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Figura 7 – Espectro da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina para uma concentração de 15 mg∙L-1 em 
diferentes faixas de pH. 

 
Fonte: A Autora (2023). 

 

Observa-se na Figura 7 que o pico característico da mistura dos fármacos foi 

evidenciado em 269 nm, valor análogo ao encontrado por Lucena et al. (2022). Ainda se nota 

que a variação de pH não promoveu o deslocamento da banda, sendo possível a quantificação 

no λ selecionado independente do pH utilizado nos ensaios de degradação.  

Definido o comprimento de onda, foi então construída uma curva analítica na faixa de 

1 a 20 mg∙L-1 da mistura dos fármacos. Para garantir a confiabilidade dos resultados 

determinou-se os parâmetros referentes a validação da metodologia, sendo o limite de 

detecção (LD) e limite de quantificação (LQ) iguais a 0,09 mg∙L-1 e 0,26 mg∙L-1, 

respectivamente. Avaliou-se a linearidade a partir do coeficiente de correlação (r), onde se 

obteve 0,999, superior aos valores estabelecidos pela ANVISA (> 0,99). Além disso, os 

valores obtidos para G< e G> (Teste de Grubbs) para oito repetições de cada um dos pontos da 

curva foram inferiores a 2,13, indicando a linearidade do método. Esses resultados estão 

expostos na Apêndice A. 

Segundo o DOQ-CGCRE-008 do INMETRO (2020) a precisão pode ser determinada 

pelo coeficiente de variação (CV) em condições de reprodutibilidade. Foi obtido um CV entre 

0,52 e 4,13%, portanto, dentro do critério de aceitação para este parâmetro (Apêndice B). A 

exatidão foi calculada em três níveis de concentração (com ensaios realizados em triplicatas). 

Em todos os níveis estudados, o valor máximo foi de 5%, não excedendo o limite determinado 

pela resolução RDC 166/17 da ANVISA (ANVISA, 2017). Os resultados de validação 

encontram-se na Apêndice C. Assim, mostram que a metodologia é adequada ao uso e gera 



59 
 

resultados confiáveis, em seguida, passou-se para a etapa de avaliação dos compostos via 

CLAE. 

4.1.2 Análise por cromatografia líquida de alta eficiência e extração dos fármacos 

 

A identificação dos fármacos lamivudina e zidovudina de maneira individual e em 

mistura por CLAE foi testada em dois λ, sendo eles 254 nm e 277 nm. Estes comprimentos de 

onda foram definidos de acordo com Lucena et al. 2022 e os cromatogramas obtidos 

encontram-se dispostos na Figura 8. 

 

Figura 8 – Cromatograma para a mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina em uma concentração de 15 
mg∙L-1. (a) λ = 254 nm. (b) λ = 277 nm. 

 

Fonte: A Autora (2023). 

Conforme apresentado na Figura 8 (a), para os λ investigados observou-se uma boa 

separação dos picos, indicando a seletividade do método. Todavia, na Figura 8 (b), observa-se 

que λ de 277 nm o sinal analítico apresenta uma baixa intensidade. Dessa forma, o λ de 254 

nm foi adotado, nele percebe-se que a lamivudina foi detectada em uma faixa de tempo de 

retenção de 4,9 a 5,1 min e a zidovudina entre 7,8 a 8,0 min. Em seguida, foi realizada a 

validação da metodologia para identificação e quantificação dos fármacos empregando esta 

metodologia. Para isso, preparou-se curvas analíticas na faixa de 1 a 20 mg∙L-1, em que foram 

analisados os parâmetros: linearidade, precisão, exatidão, LD e LQ. Os limites de detecção e 

(a) (b) 
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de quantificação foram iguais a 0,11 mg∙L-1 e 0,36 mg∙L-1, respectivamente, para zidovudina e 

0,17 mg∙L-1 e 0,53 mg∙L-1 para lamivudina. O coeficiente de correlação (r) obtido foi de 0,998 

para zidovudina e 0,999 para lamivudina, valores superiores ao exigido pela ANVISA (> 

0,99). Os valores para G< e G> (Teste de Grubbs) foram inferiores a 2,13 para ambos os 

fármacos (Apêndice A).  

Por meio da reprodutibilidade foi obtido o coeficiente de variação (CV), o valor para 

lamivudina foi entre 3,63 a 8,06% e 2,37 a 10,21% para zidovudina. Segundo Gad (2007) o 

valor máximo exigido para compostos farmacêuticos é 20%, estando os valores abaixo desse 

limite, os resultados encontram-se dispostos no Apêndice B. Calculou-se a exatidão em três 

níveis de concentração (com ensaios realizados em triplicatas). Para todos os níveis 

estudados, o valor máximo foi de 9% (Apêndice C), não extrapolando o valor determinado 

pela RDC 166/17 da ANVISA (2017). 

4.2 PROCESSO FOTO-FENTON HETEROGÊNEO – SOLUÇÃO AQUOSA  

 

Inicialmente foram realizados ensaios do contributo adsortivo utilizando o catalisador, 

no entanto, foi verificado que não remoção dos contaminantes no tempo de exposição de 30 

min. Em seguida, foram executados ensaios preliminares envolvendo os processos de fotólise, 

fotoperoxidação e foto-Fenton para a mistura aquosa dos fármacos lamivudina e zidovudina 

empregando a lâmpada sunlight durante 120 min. Foi verificado que não houve degradação 

para os dois primeiros processos. Com isso, percebe-se que o uso isolado de radiação solar 

artificial e desta combinada apenas com o agente oxidante H2O2 não é suficiente para 

promover a degradação dos fármacos em estudo. 

Por outro lado, o processo foto-Fenton apresentou eficiência, atingindo degradações 

médias de 60% nos primeiros 60 min e 73% após 120 min de tratamento, demonstrando 

resultados favoráveis para o uso da pirita como catalisador. Desse modo, seguiu-se a 

realização do planejamento fatorial afim de determinar as melhores condições operacionais 

para o processo foto-Fenton. 

4.2.1 Determinação das melhores condições operacionais do processo foto-Fenton 

 

 Com o objetivo de melhorar o desempenho do processo foto-Fenton empregou-se um 

planejamento fatorial 22 + ponto central (triplicata) conforme descrito no item 3.2.1. A partir 
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dos resultados alcançados pelo estudo foram geradas cartas de Pareto, com nível de confiança 

de 95%, utilizando o software Statistica 10.0 (Figura 9). 

 
Figura 9 – Carta de Pareto associado ao planejamento fatorial 22 + ponto central (triplicata) para a degradação da 

mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina empregando o sistema foto-Fenton/sunlight/pirita – erro puro 
igual a 0,25. 

 
Fonte: A Autora (2023). 

 

Analisando a Figura 9, nota-se que os efeitos significativos ao processo ultrapassam a 

linha tracejada (p). Ou seja, todos os efeitos principais, assim como as interações entre [H2O2] 

e mpirita exercem influência sobre a variável resposta no nível de confiança estudado. Desse 

modo, para que se possa determinar a melhor condição de trabalho deve-se analisar as 

variáveis de forma conjunta. Para isso, se faz necessário a geração da superfície de resposta, 

sendo esta apresentada na Figura 10. 
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Figura 10 – Avaliação da interação significativa para a degradação das misturas dos fármacos lamivudina e 
zidovudina: superfície de resposta para [H2O2] versus mpirita  

 

Fonte: A Autora (2023). 

É possível destacar na Figura 10 que uma maior degradação foi obtida ao utilizar o 

maior valor de [H2O2] e menor nível de mpirita. Esses valores correspondem a 0,05 g para 

massa de pirita e 600 mg∙L-1 para concentração de H2O2. Para estas condições foi obtido 

73,97% de degradação da mistura dos fármacos em estudo. 

Com base na superfície de resposta percebeu-se que a concentração do agente 

oxidante, assim como a massa do catalisador poderiam ser otimizados, dessa forma foi 

realizado um estudo univariado destes parâmetros operacionais. Inicialmente, fixou-se a 

massa do catalisador em 0,05g, variando a forma de adição do oxidante ao meio, sendo a 

primeira a adição única no início do tratamento (200, 300, 400, 500, 600 mg∙L-1, no tempo 0 

min) e a segunda maneira fracionada em dois períodos, em 0 min e em 30 min (150, 200, 250, 

300 mg∙L-1, em ambos os tempos, totalizando 300, 400, 500, 600 mg∙L-1). Na Figura 11 tem-

se os dados da eficiência do processo foto-Fenton em relação a análise da [H2O2]. 
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Figura 11 – Estudo univariado da influência da [H2O2] (a) em uma única adição e (b) adição de forma 
fracionada. Condições: C0 = 15 mg∙L-1 de cada fármaco; mpirita = 0,05 g e pH = 3-4. 

  

Fonte: A Autora (2023). 

 

Como pode ser verificado na Figura 11 (a) a adição única de H2O2 conduziu a 74% de 

eficiência em 120 min de tratamento. Na adição fracionada de H2O2, Figura 11 (b), uma 

diferença inferior a 2% de degradação entre a adição de 300 + 300 mg∙L-1 (71,52%) e 250 + 

250 mg∙L-1 (70,25%). Portanto, com objetivo de melhorar a eficiência e diminuir os custos 

operacionais a última concentração foi selecionada. Em seguida, fixada a concentração de 

H2O2 realizou-se a variação da massa do catalisador, cujos resultados estão apresentados na 

Figura 12. 

 

Figura 12 – Estudo univariado da influência da massa da pirita (mpirita). Condições: C0 = 15 mg∙L-1 de cada 
fármaco; [H2O2] = 250+250 mg∙L-1e pH = 3-4. 

 

Fonte: A Autora (2023). 

 

(a) (b) 
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Analisando a Figura 12, percebe-se que a eficiência do tratamento aumentou ao fazer 

uso de 0,03 a 0,05 g de pirita, diminuindo na sequência. Resultado semelhante foi apresentado 

por Bensalah; Dbira; Bedoui (2019) em que o acréscimo do catalisador prejudicou o 

desempenho do processo devido a ocorrência de uma autoinibição do radical oxidante. 

Portanto, a melhor condição experimental se deu para 0,05 g de massa do catalisador em que 

se obteve 70,25% de degradação dos contaminantes. 

De posse dos resultados obtidos, empregando o melhor desempenho operacional 

([H2O2] = 250+250 mg∙L-1; mpirita = 0,05 g; t = 120 min e pH = 3-4.), foi testada a eficiência 

do processo ao variar o volume (100, 200, 500, 1000 mL) da solução de fármacos em estudo. 

Os resultados obtidos estão dispostos na Figura 13. 

 

Figura 13 – Estudo da influência da variação do volume. Condições: C0 = 15 mg∙L-1 de cada fármaco; [H2O2] = 
250+250 mg∙L-1; mpirita = 0,05 g; t = 120 min e pH = 3-4 

 
Fonte: A Autora (2023). 

Através da Figura 13 constata-se uma diminuição da degradação dos contaminantes 

com o aumento do volume. Este resultado está de acordo com estudos de Moura et al. (2022) 

que verificaram uma diferença na eficiência do tratamento proposto em torno de 10% ao 

elevar o volume de amostra. Os autores atribuíram a ocorrência a dispersão dos fótons 

emitidos ao atingir o meio reacional. Eles relatam ainda que a uma distância de 9 cm do ponto 

central da lâmpada do reator houve uma perda da metade da intensidade, afetando assim na 

radiação que atinge a solução de fármacos. 

Dessa forma, verificou-se que a degradação da mistura dos fármacos lamivudina e 

zidovudina em solução aquosa empregando a lâmpada sunlight foi mais eficiente utilizando a 

adição de H2O2 de forma fracionada em 0 e 30 min, 250 mg∙L-1 em cada tempo, mpirita igual a 

0,05 g e pH entre 3 e 4. Para estas condições foi realizada a avaliação cinética desse sistema 

via absorção molecular UV/Vis e cromatografia líquida de alta eficiência com detector por 
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UV/Vis. Estes resultados serão apresentados mais adiante, logo após a apresentação dos 

resultados obtidos para determinação das melhores condições operacionais para segunda 

matriz em estudo, o efluente sintético. 

4.3 TRATAMENTO DOS FÁRMACOS UTILIZANDO PROCESSO FOTO-FENTON 

HETEROGÊNEO – EFLUENTE SINTÉTICO 

 

Visando aplicar a metodologia de tratamento em matrizes mais complexas, avaliou-se 

a aplicação do POA em efluente sintético, conforme descrito no item 3.4.  

4.3.1 Melhores condições das condições operacionais 

 

 Com base nas melhores condições experimentais obtidas para tratamento da matriz 

aquosa, foram conduzidos ensaios com tempo de reação de 210 min para efluente sintético. 

Para as condições utilizadas, obteve-se uma taxa de degradação de 20,75%, inferior ao 

encontrado para solução aquosa, o que era esperado dada a complexidade da amostra. Ao 

aumentar o período de exposição para 270 min foi observado 46,77% de degradação, 

atingindo 57,42% após 360 min. Dessa forma, viu-se a necessidade de estender o tempo de 

reação visando o aumento do percentual de degradação dos contaminantes, uma vez que a 

reação não havia entrado em equilíbrio. 

Assim, os ensaios variando os parâmetros operacionais foram realizados. Inicialmente, 

variou-se a concentração do peróxido de hidrogênio de 500 a 200 mg∙L-1 e o tempo de adição 

deste agente oxidante: 1) no tempo de adição da solução aquosa (em 0 min e 30 min) e 2) em 

0 min e 90 min. Para ambos os casos o período de exposição foi ajustado para 360 min, após 

observar um aumento na degradação dos contaminantes. As concentrações de H2O2 residuais 

foram analisadas e os resultados desta análise e da eficiência do tratamento estão apresentados 

na Figura 14. 
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Figura 14 – Estudo para otimização das condições operacionais para o efluente sintético. (a) Degradação do 
efluente sintético com adição do H2O2 em dois tempos (0 e 30 min; 0 e 90 min). Condições: C0 = 15 mg∙L-1 de 

cada fármaco; mpirita = 0,05 g; t = 360 min e pH = 3-4. (b) Concentração do H2O2 residual para diferentes 
concentrações. 

      

Fonte: A Autora (2023). 

 

Observa-se na Figura 14 (a) e (b) que ao aplicar as condições operacionais utilizadas 

para a solução aquosa no efluente sintético resulta ao final do tratamento (360 min) obtém-se 

uma elevada concentração de H2O2 residual (159,36 mg∙L-1). Isto explica a diminuição do 

percentual de degradação (57,42%) encontrado. Segundo estudo de Galeano et al. (2019) o 

excesso de H2O2 residual pode formar espécies com potencial de oxidação menor que os 

radicais hidroxilas, como os radicais superóxido e hidroperoxila, resultando em menores 

degradações. Dessa forma, a diminuição da concentração de H2O2 apresentou resultados 

superiores, com degradações de 60,27% e 58,00% para as adições fracionadas do oxidante nos 

tempos 0 e 90 min e 0 e 30 min, respectivamente. Para estes casos foi verificada uma 

diminuição na concentração de H2O2 residual, indicando uma melhoria do tratamento 

proposto. 

Ainda pela análise da Figura 14, a mudança do tempo de adição do agente oxidante 

não conduziu a uma mudança significativa dos percentuais de degradação dos fármacos para 

essa matriz. Observa-se que mesmo com o aumento do tempo final de tratamento, ainda foi 

constatado a presença de H2O2 residual.  Assim, para o efluente sintético foram determinadas 

as condições mais eficientes, sendo elas: adição de H2O2 de forma fracionada em 0 e 90 min, 

adicionando 125 mg∙L-1 em cada tempo, mpirita igual a 0,05 g e pH entre 3 e 4. Para estas 

condições foi realizada a avaliação cinética do sistema por UV/Vis e CLAE. 

(a) (b) 
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4.4 ESTUDO CINÉTICO 

 

 Com base nas melhores condições experimentais obtidas para solução aquosa (item 

4.2.1) e efluente sintético (item 4.3.1) foi feito um monitoramento da cinética da degradação 

das matrizes em estudo por absorção molecular UV/Vis. Na Figura 15, estão apresentadas as 

curvas de decaimento e os ajustes aos modelos de Nichela et al. (2010) e Chan; Chu (2003) 

para a solução aquosa e efluente sintético. Nesta figura também são apresentadas as 

distribuições dos resíduos dos ajustes dos dados experimentais. 

 

Figura 15 – Cinética de degradação dos fármacos e ajuste dos dados para (a) solução aquosa. Condições: C0 = 15 
mg·L−1 de cada fármaco, [H2O2] = 500 mg·L-1, mpirita = 0,05 g, t = 300 min e pH = 3-4. (b) efluente sintético. 
Condições: C0 = 15 mg·L−1 de cada fármaco, [H2O2] = 250 mg·L-1, mpirita = 0,05 g, t = 420 min e pH = 3-4. 

Distribuição dos resíduos do ajuste dos dados (c) solução aquosa (d) efluente sintético. 
 

    

    
Fonte: A Autora (2023). 

 

Por meio das curvas cinéticas da Figura 15 (a) verifica-se que não houve degradação 

da mistura aquosa dos fármacos nos primeiros 60 min de reação. Após este período verifica-se 

um decréscimo expressivo da concentração do contaminante, estabilizando após 210 min com 

(b) (a) 

(c) (d) 
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80% de degradação. O perfil observado para a solução aquosa é semelhante ao observado por 

Nichela et al. (2010), que se caracteriza por uma fase inicial lenta, seguida por uma fase mais 

rápida. Nota-se na Figura 15 (b) que para o efluente sintético não há degradação dos 

contaminantes nos primeiros 210 min.  

Nas Figuras 15 (c) e (d) tem-se a distribuição dos resíduos em torno da linha central, 

de forma aleatória. Para ambas as matrizes, foram verificados baixos valores de resíduos 

ajustados aos modelos de Nichela et al. (2010) e Chan; Chu (2003). Para melhor compreensão 

destes resultados estão listados na Tabela 5 os parâmetros cinéticos para os modelos 

utilizados. 

 

Tabela 5 – Parâmetros dos ajustes dos modelos proposto por Nichela et al. (2010), pseudo-primeira ordem e 
modelo proposto por Chan e Chu (2003) para a cinética de degradação acompanhada via UV/Vis.  

Modelo Parâmetros Solução aquosa Efluente sintético  

Nichela et al. (2010) 

a (min-1) -0,013 0,189 ± 5,837 

b (min) 53,520 ± 1 6,370 ± 2,970 

C 1,865 ± 0,042 0,982 ± 0,600 

D -0,0772 9588939,47 

SR
2 0,00183 0,00526 

R2 0,984 0,969 

Chan e Chu (2003) 

1/ρ (min-1) 0,428 ± 0,186 -7,619 ± 5,55 

1/σ (adm) 188,620 ± 35,035 3719,77 ± 2288,00 

SR
2 0,0132 0,0574 

R2 0,884 0,609 

Fonte: A Autora (2023). 

 

Constata-se através da Tabela 5 que os dados experimentais apresentaram melhor 

ajuste ao modelo de Nichela et al. (2010) tanto para solução aquosa, quanto para o efluente 

sintético, com valores de R² iguais a 0,98 e 0,96, respectivamente. Enquanto, os ajustes dos 

dados ao modelo cinético de Chan; Chu (2003) apresentaram valores inferiores (0,88 e 0,60) 

para as matrizes aquosa e sintética nesta ordem. Para ambas as matrizes o modelo de Nichela 

et al. (2010) apresentou menor SR
2 e maior R2, indicando uma maior adequação frente ao 

outro modelo analisado. Na Figura 16 tem-se o acompanhamento do H2O2 residual ao longo 

da cinética de degradação para as matrizes estudadas. 
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Figura 16 – H2O2 residual da cinética de degradação dos fármacos via UV/vis para: (a) solução aquosa 
(condições - C0 = 15 mg·L−1 de cada fármaco, [H2O2] = 500 mg·L-1, mpirita = 0,05 g, t = 300 min e pH = 3-4). (b) 
efluente sintético (condições: C0 = 15 mg·L−1 de cada fármaco, [H2O2] = 250 mg·L-1, mpirita = 0,05 g, t = 420 min 

e pH = 3-4). 
 

     

Fonte: A Autora (2023). 

 

Na Figura 16 (a) verifica-se que após 60 min há uma redução acentuada do H2O2 

residual, atingindo 0,23 mg·L−1 após 300 min de tratamento. Este resultado é inferior ao 

obtido por Cavalcanti et al. (2022) que degradaram a mistura aquosa dos fármacos atenolol e 

propranolol e obtiveram um residual de H2O2 entre 0,5 e 2,0 mg·L−1. Para o efluente sintético 

(Figura 16 (b)), a quantidade de agente oxidante consumida foi inferior a solução aquosa, 

restando 83,37 mg·L−1 de H2O2 residual após 420 min. Por fim, de forma a entender a cinética 

de degradação dos fármacos individualmente foi feito um acompanhamento do tratamento via 

CLAE (Figura 17). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

(a) (b) 
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Figura 17 – Cinética de degradação dos fármacos monitorada via CLAE e ajuste do modelo cinético. 
Condições: C0 =15 mg·L−1 de cada fármaco, mpirita = 0,05 g e pH = 3-4. Solução aquosa: [H2O2] = 500 mg·L-1 e t 
= 300 min sendo (a) lamivudina, (b) zidovudina. Efluente sintético a [H2O2] = 250 mg·L-1 e t = 420 min, sendo 
(c) lamivudina e (d) zidovudina. Distribuição dos resíduos do ajuste dos dados (e) solução aquosa (f) efluente 

sintético. 

     

   

    
Fonte: A Autora (2023). 

 

Na Figura 17 (a) e (c) observa-se que o perfil cinético da lamivudina presente na 

solução aquosa e no efluente sintético apresenta um decaimento que estabiliza em 300 min 

atingindo 97% e 94% de degradação, respectivamente.  

(a) (b) 

(c) (d) 

(e) (f) 
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Para a zidovudina (Figura 17 (b) e (d)) observa-se de forma clara a presença de dois 

estágios de degradação, o primeiro é um rápido decaimento nos primeiros 60 min, seguido por 

uma desaceleração da velocidade de reação. Na solução aquosa, a concentração da zidovudina 

ficou abaixo do limite de detecção a partir dos 90 min, enquanto para o efluente sintético isto 

ocorreu aos 240 min de tratamento. Observando as Figuras 17 (e) e (f) ambos os modelos 

apresentaram baixos valores de resíduos para as duas matrizes estudadas, com uma 

distribuição assimétrica. Corroborando os dados obtidos pela análise por UV/Vis tem-se que 

dentre os dois modelos estudados, o proposto por Nichela et al. (2010) apresentou valores 

menores de resíduos quando comparado com Chan; Chu (2003). Na Tabela 6 encontram-se os 

parâmetros cinéticos dos dois modelos testados para as duas matrizes avaliadas. 

 

Tabela 6 – Parâmetros dos ajustes dos modelos proposto por Nichela et al. (2010) e Chan e Chu (2003) para a 
cinética de degradação monitorada via cromatografia líquida de alta eficiência com detector de UV/Vis em 

solução aquosa e efluente sintético. 

Modelo Parâmetros Solução aquosa Efluente sintético 
Lamivudina Zidovudina Lamivudina Zidovudina 

Nichela et 

al. (2010) 

a (min-1) 1,149 0,00687±0,00389 0,00505 6,170±29928,39 

b (min) 22,975 15,213±0,799 
1,340×10-

8±23857,52 

1,233×10-

9±1,66×10-5 

C 0,989 2,411±0,0688 2,950×10-8±0,93 0,327±1,399 

D 26,870 0,00141±0,00316 1,075±1967 0,432±1,510 

SR
2 0,00398 0,0000367 0,0125 0,00161 

R2 0,968 0,999 0,946 0,989 

Chan e Chu 

(2003) 

1/ρ (min-1) 0,673±0,0,064 0,904±0,00326 -0,096±0,28 0,998±0,047 

1/σ (adm) 65,550 ±7,88 11,097±0,232 449,086 ±99,26 22,347±5,97 

SR
2 0,0211 0,00387 0,0091 0,00504 

R2 0,976 0,913 0,945 0,955 

Fonte: A Autora (2023). 

 

Ao analisar a Tabela 6, pode-se afirmar que semelhante ao observado pela análise por 

UV/Vis, os dados experimentais se ajustaram melhor ao modelo de Nichela et al. (2010), 

apresentando valores entre 0,94≤ R2 ≤ 0,96 para lamivudina e 0,98 ≤ R2 ≤ 0,99 para 

zidovudina, sendo superior aos obtidos para o modelo de Chan; Chu (2003). Os resultados, 

portanto, mostram que a técnica UV/Vis. Na Tabela 7 tem-se um resumo os percentuais de 

degradação da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina para ambas as matrizes nas 

duas técnicas analíticas empregadas. 
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Tabela 7 – Degradação da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina via foto-Fenton em solução aquosa (t = 
300 min) e efluente sintético (t = 420 min). 

Matriz 
Degradação (%) 

Absorção molecular 
UV/Vis 

CLAE UV/Vis 
Lamivudina Zidovudina 

Aquosa 80% 97% 100% (ND) 

Sintética 69% 94% 100% (ND) 

*ND = não detectado 

Fonte: A Autora (2023). 

 

A partir dos resultados da Tabela 7 constata-se que há diferença entre os percentuais 

de degradação obtidos após análise pelas diferentes técnicas analíticas. Essa diferença pode 

ser explicada devido a menor sensibilidade e a não seletividade da técnica espectrofotométrica 

de absorção molecular na região ultravioleta/visível, que não é capaz de diferenciar, por 

exemplo, a formação de intermediários no comprimento de onda analisado. Isto mostra a 

importância de empregar técnicas mais sensíveis, sobretudo para amostras mais complexas. 

Contudo, pode-se afirmar que visando um menor custo para as análises, em um primeiro 

momento (para determinação das melhores condições experimentais) a técnica UV/Vis pode 

ser empregada desde que, em seguida, seja complementada pelas análises cromatográficas. 

De posse dos dados obtidos e definidos os valores das variáveis envolvidas no 

tratamento, avaliou-se a toxicidade das matrizes antes e após o tratamento proposto. 

4.5 AVALIAÇÃO DA TOXICIDADE 

 

A avaliação da toxicidade das amostras de solução aquosa e efluente sintético antes e 

após o tratamento se deu utilizando diferentes organismos, sendo eles: sementes, moluscos, 

microcrustáceos. Para o primeiro ensaio de toxicidade foram utilizadas sementes de mostarda, 

rúcula e repolho, determinando os valores do índice de germinação e crescimento radicular 

conforme descrito no item 3.5. Os resultados obtidos para solução aquosa estão dispostos na 

Tabela 8. 
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Tabela 8 – Valores do IG (%) e ICR das sementes de mostarda (Brassica juncea), rúcula (Eruca vesicaria ssp. 
Sativa) e repolho (Brassica oleracea var. capitata) para avaliação da toxicidade da solução aquosa da mistura 

dos fármacos zidovudina e lamivudina. 
Sementes Mostarda Rúcula Repolho 

Amostras IG (%) ICR IG (%) ICR IG (%) ICR 

Controle 

negativo 
100 1,00 100 1,00 100 1,00 

Solução 

inicial 
82 0,91 90 0,91 102 1,04 

Solução após 
o tratamento 

91 0,27 88 0,50 103 0,46 

Água 
destilada + 
catalisador 

85 0,76 92 0,91 104 1,01 

Água 
destilada + 

[H2O2residual] 
87 1,00 92 1,04 104 0,92 

Fonte: A Autora (2023). 

 

Ao analisar a Tabela 8, nota-se que as sementes de mostarda e rúcula submetidas as 

soluções antes e após o tratamento apresentaram valores de IG inferiores ao controle negativo, 

isso também foi observado para as sementes que estiveram em contato com as soluções 

contendo catalisador e o H2O2 residual. No entanto, observa-se que a germinação da semente 

de repolho submetida a soluções antes do tratamento, além da solução com catalisador e H2O2 

residual foi superior ao controle negativo, apresentando valores maiores que 102%. O 

crescimento das sementes expostas a solução após o tratamento apresentou ICR com valores 

inferiores a 0,80, segundo Young et al. (2012), ICR<0,80 indica a presença de toxicidade. 

Esse resultado foi observado por Santana et al. (2019) que verificaram que o processo Fenton 

heterogêneo apresentou um potencial inibitório no desenvolvimento das sementes de alface 

(Lactuca sativa), almeirão (Cichorium intybus), berinjela (Solanum melongena) e cenoura 

(Zanahoria brasília irecê).  

Para a solução aquosa contendo a pirita, apenas a semente de mostarda submetida a 

esta solução apresentou valor inferior a 0,8, enquanto todas as outras soluções testadas não 

apresentaram toxicidade (ICR>0,8). Além disso, as amostras com H2O2 não apresentaram 
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efeitos tóxicos, com índices IG e ICR próximos ao CN. A avaliação da toxicidade também foi 

realizada para o efluente sintético (Tabela 9). 

Tabela 9 – Valores do IG (%) e ICR das sementes de mostarda (Brassica juncea), rúcula (Eruca vesicaria ssp. 
Sativa) e repolho (Brassica oleracea var. capitata) para avaliação da toxicidade do efluente sintético da mistura 

dos fármacos zidovudina e lamivudina. 
Sementes Mostarda Rúcula Repolho 

Amostras IG (%) ICR IG (%) ICR IG (%) ICR 

Controle 

negativo 
100 1,00 100 1,00 100 1,00 

ES inicial 114 1,08 89 0,88 113 1,14 

ES após o 
tratamento 

122 0,34 88 0,50 119 0,68 

ES + 
catalisador 

105 1,25 87 1,09 119 1,14 

ES + 
[H2O2residual] 

116 1,03 85 0,80 113 0,86 

Fonte: A Autora (2023). 

*ES = Efluente sintético 

 

Na Tabela 9 tem-se que o IG para as sementes de mostarda e rúcula submetidas à 

todas as soluções testadas foram superiores ao controle negativo. Dentre elas, apenas as 

sementes expostas ao efluente sintético tratado apresentou valores de crescimento radicular 

inferiores a 0,8, indicando a presença de toxicidade. Comparado com os resultados 

encontrados para solução aquosa, observa-se que esta apresentou resultados inferiores no 

crescimento radicular, demonstrando maior inibição ao desenvolvimento das plantas.  

Em suma, os aumentos das toxicidades das soluções aquosa e o efluente sintético após 

o tratamento podem estar relacionados com a possível formação de intermediários tóxicos 

após o tratamento conforme estudo de Moraes et al. (2020). Além disso, estudo realizado por 

Rodrigues-Silva et al. (2022) utilizando duas fontes de irradiações (UV-A e sunlight), 

constataram que o sistema foto-Fenton empregando radiação sunlight, resultou em uma matriz 

tratada mais tóxica para sementes de alface. 

Em seguida, foram realizados ensaios com embriões e moluscos adultos da espécie 

Biomphalaria glabrata, os quais também foram expostas as matrizes aquosa e sintética antes 

e após o tratamento. Inicialmente, foi realizada a avaliação da atividade embriotóxica de 

Biomphalaria glabrata, os embriões foram expostos às amostras descritas no item 3.6. Os 
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embriões foram observados em intervalos de 24 h, 48 h e 8 dias. Os resultados da exposição 

dos embriões durante 8 dias podem ser observados na Figura 20. Vale ressaltar que foram 

considerados como embriões inviáveis aqueles que apresentaram mortalidade ou má-

formação. 

 

Figura 18 - Embriotoxicidade de Biomphalaria glabrata expostos à C-, NCL, SA-AT, SA-DT, ES-AT e ES-DT, 
onde C- é o controle negativo e NCL (niclosamida) é o controle positivo. Significativo em p < 0,0001 *** 

quando comparado com controle negativo. 

 
Fonte: A Autora (2023). 

 

Observa-se na Figura 18 que as amostras SA-DT e ES-DT levaram a 100% de 

letalidade embrionária, utilizando indivíduos em seu primeiro estágio embrionário, a blástula. 

Portanto, pode-se afirmar que as amostras das duas matrizes quando tratadas pelo processo 

foto-Fenton apresentam níveis de toxicidade elevados para os embriões de B. glabrata. A alta 

toxicidade pode estar relacionada a presença de ferro, segundo Aguiar et al. (2022) os 

estágios iniciais estão mais suscetíveis a efeitos teratogênicos e letais mesmo em exposições 

agudas (48 h). A má-formação pode ser observada na Figura 19. 
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Figura 19 – Embriões de B. glabrata. (a) antes da exposição. (b) expostos por 48 h à solução aquosa após o 
tratamento. 

         
Fonte: A Autora (2023). 

 

Na Figura 19 (a) observa-se que os embriões antecedentemente a exposição à solução 

aquosa antes do tratamento estão no mesmo estágio de desenvolvimento embrionário 

(blástula). Após 48 h (Figura 19 (b)) é possível notar que um embrião, marcado com a seta 

vermelha, apresenta má-formação, ainda em estágio inicial de desenvolvimento, enquanto o 

restante dos embriões já se encontra no estágio de gástrula. Por fim, a quantidade de embriões 

inviáveis nas demais amostras foi de apenas 3,6 e 2,0%, para SA-AT e ES-AT, 

respectivamente. Para estas amostras também foram observadas más-formações no estágio de 

Véliger Jovem e Trocófora. O grupo de controle negativo se desenvolveu normalmente, com 

apenas 2,3% de embriões inviáveis (gástrula).  

Em seguida, foram realizados estudos de toxicidade aguda (exposição por 48 h) em 

moluscos adultos da espécie B. glabrata. Na Figura 20 pode-se observar o percentual de 

mortalidade de moluscos adultos expostos às amostras descritas no item 3.5 por 48 h. 

 

Figura 20 - Toxicidade aguda de moluscos adultos Biomphalaria glabrata expostos por 48h 

 
Fonte: A Autora (2023). 

(a) (b) 

(a) (b) 

A B 
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Na Figura 20 (a) verifica-se que as amostras SA-AT e ES-AT apresentaram 100% de 

sobrevivência, comportando-se como o controle negativo. Os moluscos expostos às amostras 

SA-DT e ES-DT, apresentaram 100% e 50% de mortalidade, respectivamente. Na Figura 22 

(b) apresenta a diferença entre os caramujos do controle negativo (A), onde é possível 

observar o meio com aspecto limpo e os indivíduos vivos, enquanto na amostra SA-AT (B) 

foi verificada intensa refração, produção de muco e liberação de hemolinfa, com mortalidade 

de 100% dos indivíduos após 48 h. Batista et al. (2022) relataram que esses mecanismos de 

respostas acontecem quando existe a interrupção do equilíbrio osmótico do caramujo, 

causando danos teciduais e perdas de funções biológicas. Em seguida, foram coletados os 

hemócitos dos caramujos adultos viáveis para realização do ensaio cometa para verificação de 

danos ao DNA dos animais (Figura 21). O grupo experimental solução aquosa depois do 

tratamento (SA-DT) não foi utilizado neste ensaio, uma vez que foi constatada a mortalidade 

total dos indivíduos. 

 

Figura 21 - Índice de danos no DNA hemócitos de Biomphalaria glabrata. (C) controle negativo; (SA-AT) 
solução antes do tratamento; (ES-AT) efluente sintético antes do tratamento; (ES-DT) efluente sintético após o 
tratamento e (MMS) metanossulfonato de metila – controle positivo. Resultados significativos em comparação 

entre as amostras *** p < 0,001. 

 
 

Fonte: A Autora (2023). 

 

Na Figura 21 observa-se que dentre as amostras analisadas, o efluente sintético após o 

tratamento provocou maiores índices de danos ao DNA nos hemócitos de B. glabrata, 

demonstrando uma maior toxicidade. Barzilai; Yamoto (2004) sugerira que existe um 

“estresse oxidativo”, em que a produção de radicais hidroxilas, como também a presença de 

superóxido e peróxido de hidrogênio, atuam como agentes tóxicos resultando em danos ao 

DNA. Para as amostras de SA-AT e ES-AT não houve diferença significativa na frequência 

de danos. Em seguida, por meio do ensaio cometa, determinou-se os diferentes graus de danos 

ao DNA, sendo apresentado na Figura 22 a forma com que cada um deles é visualizado. 
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Figura 22 – Diferentes graus (0-3) de danos no DNA de hemócitos de Biomphalaria glabrata. Barra de escala de 
50 μm. 

 
Fonte: A Autora (2023). 

 

Observa-se na Figura 22 diferentes graus de danos, entre 0 e 3, sendo 0 pontuado para 

a ausência de dano. Não foi observada em nenhuma amostra o grau 4 (maior grau de dano ao 

DNA). Desse modo, os indivíduos vivos foram submetidos ao ensaio cometa, sendo 

apresentadas as diferenças entre os graus de danos para cada amostra na Figura 23. 

 

Figura 23 - Frequência de danos no DNA de hemócitos de Biomphalaria glabrata expostos ao (C-) controle 
negativo; (MMS) metanossulfonato de metila – controle positivo; (SA-AT) solução antes do tratamento; (ES-

AT) efluente sintético antes do tratamento e (ES-DT) efluente sintético após o tratamento. 

 
Fonte: A Autora (2023). 

 

Na Figura 23 tem-se que as amostras SA-AT e ES-AT, apresentaram o grau 0 em 

maior quantidade, indicando a ausência de danos, e menores diferenças significativas entre 

estas amostras. A amostra ES-DT foi a que apresentou maior quantidade de grau 3 (15%) e 

menor quantidade de grau 0. Os resultados mostram que a mistura dos fármacos antes e após 
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o tratamento nas matrizes estudadas foi responsável por danos genotóxicos aos hemócitos de 

B. glabrata. Segundo Siqueira et al. (2021) o ensaio cometa é um importante parâmetro para 

programas de monitoramento ambiental. Morais et al. (2022) afirmam que esse ensaio se 

mostra sensível e eficiente na avaliação da genotoxicidade. 

Por fim, foi realizada a avaliação da toxicidade utilizando microcrustáceos da espécie 

Artemia salina. Após 48 h de exposição verificou-se 100% de sobrevivência dos indivíduos, 

que apresentaram parâmetros normais de motilidade. Albendin et al. (2021) realizaram testes 

de toxicidade para cinco POP (policloreto de vinila, clorpirifós, triclosan, sinvastina e 

carbamazepina) utilizando a Artemia salina e verificaram que não houve mortalidade para os 

indivíduos expostos a policloreto de vinila. Mahaye; Musee (2022) expuseram 

microcrustáceos da espécie Daphnia magna aos antiretrovirais, efavirenz e tenofovir, para 

testes de toxicidade aguda (48 h) e nenhuma mortalidade foi observada. O tenofovir também 

foi utilizado por Silva et al. (2019) para testes de toxicidade em cianobactéria (Microcystis 

novacekii), bactéria (Aliivibrio fischeri) e microcrustáceo (Artemia salina). Os autores 

realizaram teste de imobilização aguda para a Artemia salina e notaram que apenas para 

concentrações do contaminante acima de 100 mg·L−1 foi observada imobilidade dos náuplios 

após 24 h.  

Esses resultados demonstram a importância da avaliação da toxicidade frente a 

diferentes organismos, pois fornecem informações de maneira a prever o potencial 

ecotoxicológicos das amostras em mais de um nível trófico. No que diz respeito as amostras, 

após o tratamento proposto, apresentadas neste trabalho pode-se afirmar que há provável 

formação de subprodutos e que estes apresentam comportamentos distintos a depender do 

organismo avaliado. Em seguida, foi avaliada a possibilidade de reúso do catalisador em 

novos ciclos experimentais. 

4.6 ENSAIOS DE REÚSO DO CATALISADOR  

 

Nesta etapa, os ensaios foram realizados nas melhores condições operacionais utilizadas 

na cinética de degradação dos fármacos. A pirita foi recuperada por meio da filtração da 

solução após o ensaio fotocatalítico e seca em estufa conforme descrito no item 3.6. Para a 

mistura aquosa contendo os fármacos lamivudina e zidovudina observou-se que após um ciclo 

de reutilização do catalisador houve uma redução de 23% da eficiência após 210 min de 

exposição ao tratamento.  
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Diao et al. (2017) verificaram que a reatividade da pirita diminuiu gradativamente com 

a reutilização, havendo uma redução de 99,1% para 70,4% do percentual de degradação após 

cinco ciclos de 120 min. Além disso, verificaram que o sistema pirita/H2O2 teve maior 

diminuição do desempenho catalítico quando reutilizado, comparado ao sistema 

pirita/persulfato na degradação da Rodamina B. 

Segundo estudos de Sangeetha; Gandhimathi; Nidheesh (2023), a pirita pode diminuir a 

atividade catalítica devido à redução da área superficial por aglomeração do catalisador. Diao 

et al. (2017) explicam que essa dissolução da área superficial ocorre devido a condições 

ácidas (pH = 3). Em seguida, para melhor compreender a queda no desempenho do 

catalisador foi realizado a verificação do ferro total lixiviado para a solução aquosa, efluente 

sintético após o primeiro ciclo de reúso. 

4.7 DETERMINAÇÃO DO FERRO DISSOLVIDO 

 

Foi realizada a determinação do ferro dissolvido conforme descrito no item 3.7 para as 

melhores condições operacionais nas duas matrizes avaliadas. A concentração de ferro da 

solução aquosa foi de 7,13 mg·L−1 após 210 min de exposição ao POA reação, enquanto para 

o efluente sintético foi observada uma concentração de 4,61 mg·L-1 para 420 min de reação. 

Isso explica a diferença de degradação entre a solução aquosa e o efluente sintético em um 

tempo reacional de 210 min, pois a concentração de ferro desprendido da pirita é superior 

para a solução aquosa do que a observada para o efluente sintético. Ou seja, para o tratamento 

da solução aquosa percebe-se um maior contributo de reações de Fenton homogêneas, dada 

maior presença de ferro dissolvido. 

Também foi determinada a concentração de ferro após um ciclo de reúso, a qual foi 

igual a 1,17 mg·L-1. Isto mostra que a perda da eficiência no primeiro ciclo de reúso se dá 

pela menor concentração de ferro desprendido quando comparada àquela determinada no 

primeiro ciclo de tratamento. Assim, pode-se afirmar que ao reutilizar esse catalisador ocorre 

uma diminuição de íons de ferro livres que resultam na redução da atividade catalítica. Li et 

al. (2021) e Diao et al. (2017) notaram que os íons de ferro lixiviados diminuíram 

gradualmente, levando a menor atividade catalítica da pirita.  
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4.8 CARACTERIZAÇÃO DO CATALISADOR APÓS EMPREGO NO PROCESSO FOTO-

FENTON 

 

Ao final de cada ensaio do tratamento empregado para as duas matrizes em estudo, 

realizou-se o processo de limpeza da pirita. Assim, o material foi lavado com água destilada e 

seco, sendo submetido as seguintes caracterizações: difratometria de raios X (DRX), 

microscopia eletrônica de varredura (MEV), análise semi-quantitativa de energia dispersiva 

(EDS) e adsorção/dessorção de N2. Na Figura 26 pode ser observado o espectro obtido por 

meio da técnica de difração de raio X. 

 

Figura 24 – Difratograma de raio X da pirita. (SA-DT) solução aquosa depois do tratamento; (ES-DT) efluente 

sintético depois do tratamento; (P) pirita antes do tratamento.  

 
Fonte: A Autora (2023). 

 

Observa-se na Figura 26, o difratograma da pirita após contato com o efluente 

sintético apresenta picos em 28,42º e 37,10º que estão associados a presença de quartzo (SiO2) 

e óxido de ferro (III) (FeO3) segundo Kalantary et al. (2019). No entanto, Li et al. (2021) 

atribuem a presença de quartzo a impurezas na composição química do catalisador. O pico de 

SiO2 encontrado no catalisador utilizado na degradação da matriz sintética foi superior a 

solução aquosa, indicando conforme Sangeetha; Gandhimathi; Nidheesh (2023) uma natureza 

cristalina bem definida do catalisador.  
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Além disso observa-se que após o tratamento, para as duas matrizes, os picos 

característicos da pirita foram consideravelmente reduzidos, o que corresponde a 

concentração total de ferro lixiviado, semelhante resultado foi observado por Diao et al. 

(2017), para o sistema pirita/H2O2 os picos característicos do catalisador reduziram a 

intensidade. Em seguida, para observar se houve mudança na superfície do catalisador após o 

tratamento da solução aquosa e efluente sintético, foram obtidas imagens (Figura 27) do 

microscópio eletrônico de varredura (MEV). 

 

Figura 25 – Imagens microscópicas de MEV da pirita após tratamento da solução aquosa. (a) ampliação 
de 10000x e escala de 5 µm. (b) ampliação de 15000x e escala de 2 µm. (c) ampliação de 20000x e escala de 2 

µm. Efluente sintético (d) ampliação de 1000x e escala de 50 µm. (e) ampliação de 5000x e escala de 10 µm. (f) 
ampliação de 15000x e escala de 2 µm. 

 

 
Fonte: A Autora (2023). 

 

Na Figura 25 verifica-se que a pirita empregada para tratamento das duas matrizes 

apresenta formatos irregulares e distribuição não uniforme, semelhante ao observado para o 

catalisador antes do tratamento. Esse padrão irregular também foi encontrado por Duan et al. 

(2016), Kantar et al. (2019), Du et al. (2020). Na Figura 25 (c) se observa uma superfície 

escamosa aderida, semelhante ao estudo realizado por Du et al. (2020), que afirmam que essas 

(a) (b) (c) 

(c) (d) (e) 
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substâncias podem ser óxidos de ferro produzidos durante a reação. Por fim, foi realizado a 

análise semiquantitativa da pirita após o tratamento da solução aquosa e efluente sintético por 

meio da técnica de energia dispersiva (EDS) (Figura 26). 

 

Figura 26 – Análise semiquantitativa da pirita após o tratamento obtida através da técnica de energia dispersiva 
(EDS): (a) solução aquosa depois do tratamento, (b) efluente sintético depois do tratamento. 

 

 
Fonte: A Autora (2023). 

 

A Figura 26 apresenta a composição química do catalisador após o tratamento, onde 

mais uma vez constata-se a presença majoritária dos elementos característicos da pirita Fe e S. 

Esses elementos encontram-se na proporção de atômica de 1:1,2 e 1:1,3 para solução aquosa e 

o efluente sintético após o tratamento, respectivamente. Semelhante ao encontrado por 

Santana et al. (2022) que a pirita anterior ao POA apresentou uma proporção atômica de 

1:1,7. A presença do carbono e ouro na Figura 28 (a) e (b) estão associados ao uso destes 

compostos na preparação das amostras para a análise. Na Figura 26 (b) percebe-se ainda a 

presença de oxigênio, segundo Kantar et al. (2019) e Du et al. (2020), a presença de O pode 

indicar o acúmulo de produtos da oxidação superficial da pirita. 

(a) 

(b) 
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Percebe-se ainda, ao comparar os resultados das caracterizações da pirita anterior ao 

seu emprego via POA com os resultados pós POA, características similares entre os 

elementos e as quantidades presentes. No entanto, nota-se uma oxidação parcial da pirita 

utilizada na matriz sintética, além de uma diminuição dos picos característicos da pirita 

corroborando com concentração total de ferro lixiviado.  
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5 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

  

Neste presente estudo aplicou-se o processo oxidativos avançados para a degradação 

da mistura dos fármacos lamivudina e zidovudina demonstrando eficiência no tratamento para 

as duas matrizes avaliadas. 

5.1 CONCLUSÃO 

 Dessa forma constatou-se que a degradação da mistura dos fármacos lamivudina e 

zidovudina aplicando o sistema foto-Fenton heterogêneo empregando a pirita comercial como 

catalisador e utilizando lâmpada sunlight mostrou resultados satisfatórios para as duas 

matrizes estudadas (solução aquosa e efluente sintético). Para a solução aquosa os maiores 

percentuais de degradação foram obtidos utilizando 500 mg·L-1 de H2O2 e 0,05g de pirita em 

pH entre 3 e 4 por 210 min, alcançando 80% de degradação monitorado pela técnica UV/Vis e 

maiores de 97% quando a determinação foi obtida por CLAE. Por meio do estudo notou-se 

que o aumento da massa do catalisador desencadeava perda da eficiência e que a adição 

fracionada do agente oxidante apresentou resultados mais promissores para esses 

contaminantes. 

Devido a maior complexidade do efluente sintético contendo os fármacos foi 

necessário o aumento no tempo de tratamento para melhor eficiência no processo e 

otimização das variáveis, alcançando pouco mais de 94% de degradação da lamivudina e 

zidovudina quantificado por CLAE. 

A avaliação cinética por espectrofotometria UV/Vis para ambas as matrizes mostrou 

que a degradação ocorre em dois estágios. No primeiro estágio, não se observa a degradação 

dos contaminantes no λ selecionado, seguido por uma aceleração da velocidade de reação até 

alcançar a eficiência de 80% e 69% para solução aquosa e efluente sintético, respectivamente.  

As análises por CLAE, permitiram constatar que a zidovudina degrada rapidamente 

nos primeiros minutos de tratamentos, seguida de uma desaceleração da reação, enquanto a 

lamivudina decai de forma linear durante todo o processo. Esse comportamento é observado 

para as duas matrizes estudadas.  Os modelos cinéticos de Chan; Chu (2003) e Nichela et al. 

(2010) foram utilizados para ajuste dos dados. Sendo este último modelo o que apresentou 

melhor adequação dos dados, com menor SR
2 e maior R2, para as duas técnicas analíticas 

utilizadas. 
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Com relação aos ensaios de toxicidade utilizando sementes, observou-se efeito tóxico 

para ambas a matrizes após o tratamento para todas as sementes analisadas, indicando uma 

possível formação de intermediários. Semelhantemente nos ensaios utilizando embriões da 

espécie Biomphalaria glabrata, foram verificados níveis de toxicidade elevados com 100% de 

letalidade embrionária nas amostras de solução aquosa e efluente sintético após o tratamento. 

Os ensaios de toxicidade aguda em moluscos adultos da espécie B. glabrata revelaram 100% 

e 50% de mortalidade dos indivíduos para amostras de solução aquosa e efluente sintético 

após o tratamento, nesta ordem. Na análise dos danos ao DNA dos caramujos adultos viáveis 

verificou-se uma maior toxicidade da amostra de efluente sintético após o tratamento quando 

comparado as amostras antes do tratamento com diferentes graus de danos (0-3). Observou-se 

que todas as amostras provocaram danos genotóxicos aos hemócitos de B. glabrata. Em 

suma, o B. glabrata se apresenta com características de bioindicador ambiental devido sua 

sensibilidade desde a fase embrionária até a adulta. 

A avaliação da toxicidade utilizando microcrustáceos da espécie Artemia salina 

apresentou 100% de sobrevivência e parâmetros normais de motilidade, portanto, não 

apresentou toxicidade para as amostras utilizadas. A realização de ensaios de toxicidade frente 

a diferentes organismos permite observar a ação destes contaminantes em um sistema real, 

verificando a ação desses contaminantes a essas espécies. 

Com relação as caracterizações do catalisador quando comparado com antes da sua 

utilização via POA, observou-se pela técnica de difração de raios-X (DRX) que os picos 

característicos da pirita foram consideravelmente reduzidos em ambas as matrizes, esse 

resultado pode ser explicado devido alta concentração total de ferro lixiviado, em que foi 

verificado na solução aquosa a concentração de 7,131 mg·L−1 e o efluente sintético de 4,612 

mg·L-1. Essa alta concentração de íons de ferro lixiviado influenciou na perda da eficiência ao 

reutilizar o catalisador, sendo também observado na redução da concentração de ferro (1,166 

mg·L-1). Nas técnicas de microscopia eletrônica de varredura (MEV) e espectroscopia por 

energia dispersiva (EDS) forneceu evidências da oxidação parcial da superfície da pirita 

utilizada na matriz sintética. 

5.2 PERSPECTIVAS DE TRABALHOS 

Com base nos resultados encontrados no presente trabalho tem-se a necessidade do 

avanço dos estudos com as seguintes sugestões: 

 Verificar a formação de intermediários por cromatografia líquida de alta 

eficiência acoplado a espectrometria de massas; 
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 Avaliar a toxicidade dos intermediários formados na reação frente a 

organismos superiores; 

 Aplicar as condições experimentais do sistema foto-Fenton empregando a 

pirita em matrizes reais; 

 Analisar a atividade catalítica no tratamento de fármacos utilizando outros 

minérios de ferro como goethita, hematita e magnetita; 

 Montar um scale up de uma ETE em escala piloto. 
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APÊNDICE A – VALIDAÇÃO DA METODOLOGIA POR MEIO DO TESTE DE 

GRUBBS 

 

 
UV/Vis 

CLAE CLAE 
 Lamivudina Zidovudina 
Concentração 

mg∙L-1 
G< G> G< G> G< G> 

1 1,78 1,71 1,34 0,93 1,23 1,15 
2 1,80 1,57 1,48 1,66 1,38 1,44 
3 1,34 1,96 1,23 1,36 1,62 1,47 
5 1,28 1,99 1,97 1,29 1,21 1,11 
7 1,15 1,24 1,79 1,28 1,00 1,03 
10 1,90 1,53 1,98 1,27 1,04 1,22 
12 1,13 1,68 1,42 1,02 1,47 1,12 
15 1,16 1,03 1,48 1,64 1,22 1,21 
20 1,35 1,82 1,48 1,66 1,57 1,39 
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APÊNDICE B – VALIDAÇÃO DA METODOLOGIA PELO COEFICIENTE DE 

VARIÂNCIA 

 

Concentração mg∙L-1 
Coeficiente de Variância 

UV/Vis 
CLAE 

Lamivudina Zidovudina 
1 4,13 6,13 2,37 
2 2,04 6,20 7,18 
3 2,01 3,63 4,66 
5 1,76 7,56 8,53 
7 0,52 8,06 8,97 
10 1,96 5,37 5,92 
12 1,43 5,30 9,85 
15 0,82 6,69 9,43 
20 1,30 6,77 10,21 

UV/Vis = ultravioleta / visível, CLAE = cromatografia líquida de alta eficiência 
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APÊNDICE C – VALIDAÇÃO DA METODOLOGIA PELO PARAMETRO DE EXATIDÃO 

 

Concentração (C0)  
(mg∙L-1) 

Absorbância 

UV/Vis  

Absorbância 
Concentração 

1 (mg∙L-1) 
Absorbância 

Concentração 
2 (mg∙L-1) 

Absorbância 
Concentração 

3 (mg∙L-1) 
Concentração 
média (CM) 

CM/C0 

% 

3 0,247 0,253 3,07 0,244 2,96 0,247 3,00 3,01 0 
7,5 0,614 0,606 7,39 0,595 7,27 0,594 7,24 7,30 3,0 

12,5 1,023 0,931 11,37 0,977 11,93 0,970 11,85 11,72 5,0 
 

Concentração (C0) 
(mg∙L-1) 

Área 

CLAE (Lamivudina)  

Área 
Concentração 

1 (mg∙L-1) 
Área 

Concentração 
2 (mg∙L-1) 

Área 
Concentração 

3 (mg∙L-1) 
Concentração 
média (CM) 

CM/C0 

% 

3 428,78 515 3,67 428,21 3,00 453,23 3,19 3,28 9,0 
7,5 1009,64 1099,04 8,19 1058,19 7,88 1063,06 7,91 7,99 7,0 

12,5 1655,04 1724,31 13,04 1658,39 12,53 1756,39 13,29 12,95 4,0 
 

Concentração (C0) 
(mg∙L-1) 

Área 

CLAE (Zidovudina)  

Área 
Concentração 

1 (mg∙L-1) 
Área 

Concentração 
2 (mg∙L-1) 

Área 
Concentração 

3 (mg∙L-1) 
Concentração 
média (CM) 

CM/C0 

% 

3 296,4 313,32 3,15 319,03 3,21 344,44 3,44 3,26 9,0 
7,5 792,84 820,03 7,75 843,35 7,96 829,72 7,83 7,85 5,0 

12,5 1344,44 1385,39 12,87 1333,22 12,40 1272,96 11,85 12,37 1,0 
UV/Vis = ultravioleta / visível, CLAE = cromatografia líquida de alta eficiência 

 


