
UNIVERSIDADE FEDERAL DA FRONTEIRA SUL 

CAMPUS CERRO LARGO 

PROGRAMA DE PÓS-GRADUAÇÃO EM AMBIENTE E TECNOLOGIAS 

SUSTENTÁVEIS 

 

 

 

 

 

 

ANDRIELI SCHMITZ 

 

 

 

 

 

 

AVALIAÇÃO DA GENOTOXICIDADE E GERAÇÃO DE SUBPRODUTOS  

NA DEGRADAÇÃO E MINERALIZAÇÃO DE CIPROFLOXACINA PELO  

PROCESSO UV-C/H2O2 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

CERRO LARGO 

2018



 
 

ANDRIELI SCHMITZ 

 

 

 

 

 

 

 

 

AVALIAÇÃO DA GENOTOXICIDADE E GERAÇÃO DE SUBPRODUTOS  

NA DEGRADAÇÃO E MINERALIZAÇÃO DE CIPROFLOXACINA PELO 

PROCESSO UV-C/H2O2 

 

 

 

 

 

Dissertação de Mestrado, apresentada ao 
Programa de Pós-Graduação em Ambiente e 
Tecnologias Sustentáveis da Universidade Federal 
da Fronteira Sul, como requisito parcial para a 
obtenção do título de Mestre em Ambiente e 
Tecnologias Sustentáveis. 
 
Linha de Pesquisa: Desenvolvimento de Processos 
e Tecnologias 
 
Orientador: Prof. Dr. Fernando Henrique Borba 
Coorientador: Prof. Dr. Bruno München Wenzel 

 
 
 

 

 

 

 

 

 

CERRO LARGO 

2018  

https://pt-br.facebook.com/munchenfestpg/


 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 

 



 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

“Para realizar grandes conquistas, 

devemos não apenas agir, mas também 

sonhar; não apenas planejar, mas também 

acreditar.”  

(Anatole France) 

 

 

  



 
 

AGRADECIMENTOS 

 

 A Deus, pelo dom da vida, autor do meu destino e meu guia, pela força, 

coragem e saúde ao longo da caminhada da vida. 

 Aos meus pais Cleci Nelci Immig Schmitz e Guido Aloísio Schmitz, pela força, 

apoio e incentivos prestados. 

 A minha irmã Diana Schmitz, por estar sempre presente nesta importante fase 

da minha vida. 

 Ao meu companheiro Roger Luan Speth, por estar sempre me apoiando, dando 

forças e incentivo, pela compreensão e palavras de carinho.  

 Ao orientador Professor Dr. Fernando Henrique Borba, por não medir esforços 

neste trabalho, pela orientação, confiança, amizade e tempo dedicado. 

Ao coorientador Professor Dr. Bruno München Wenzel, pelo auxílio, dedicação 

e disponibilidade. 

Ao professor Diego Ricieri Manenti (in memorian), criador do Programa de Pós-

Graduação em Ambiente e Tecnologias Sustentáveis (PPGATS), por toda dedicação 

durante sua caminhada conosco.  

Aos colegas e amigos Francine Bueno, Natan Kasper, Jonas Inticher e Bianca 

Antes, por auxiliarem nas análises laboratoriais. 

A Isabella Cristina Dall’Oglio, pela realização das análises de atividade 

antimicrobiana. 

Aos amigos Júnior Staudt, Mateus Sausen, Paola Muniz e Professor Fernando 

Henrique Borba por levarem as amostras ao laboratório da Universidade Estadual do 

Oeste do Paraná (UNIOESTE) para realização de algumas análises. 

Aos colegas do PPGATS, pelas alegrias e momentos compartilhados. 

A Juliane Wolkmer, pela amizade construída ao longo dos trabalhos 

experimentais realizados no laboratório.  

A Universidade Federal da Fronteira Sul (UFFS), seu corpo docente, direção e 

administração, pela oportunidade de estudo e formação superior.  

A equipe técnica dos laboratórios da UFFS, campus Cerro Largo, pelo apoio 

prestado. A UNIOESTE, pela realização de algumas análises experimentais deste 

trabalho. 

A todos que de uma ou de outra forma apoiaram e auxiliaram na realização 

deste trabalho, meu muito obrigada!  

https://pt-br.facebook.com/munchenfestpg/


 
 

RESUMO 

 

Neste trabalho, o processo UV-C/H2O2 foi otimizado por uma metodologia de 
superfície de resposta (MSR) para a degradação e mineralização de Ciprofloxacina 
(CIP) em solução aquosa. Os parâmetros operacionais do reator (POR), concentração 
inicial de peróxido de hidrogênio (H2O2) (58,6 - 341,4 mg L-1), pH da solução (3,2 - 8,8) 
foram investigados em 600 min de tempo de irradiação. Testes actinométricos 
mostraram que a fonte de irradiação suspensa (UV-C254nm) e os refletores utilizados 
no módulo experimental do reator UV-C/H2O2 apresentaram uma irradiação UV-C 
incidente de 6,2577 x 10-9 Einstein L-1 s-1 e comprimento do caminho de 98,5 cm, que 
podem ser tomados como base para comparação da eficiência do processo. As 
condições ótimas dos POR foram concentração inicial de 200 mg H2O2 L-1 e pH da 
solução 3,2 atingindo, em tempo de irradiação de 600 min, uma degradação e 
mineralização de CIP de 97 e 44%, respectivamente. A análise de Cromatografia 
gasosa - espectrometria de massas (CG-EM) identificou a formação de subprodutos 
intermediários, como antioxidantes fenólicos e ftalatos. Uma avaliação de 
genotoxicidade utilizando o bioindicador Allium cepa mostrou um aumento no índice 
mitótico (IM) das amostras de CIP tratadas nos tempos de irradiação de 420 e 600 
min, respectivamente e indicou uma redução no potencial tóxico e citotóxico deste 
composto in natura no meio aquático. Ao mesmo tempo a realização de testes 
antimicrobinanos apresentou uma inibição do diâmetro de halo, contribuindo para a 
redução dos efeitos adversos deste contaminante. O processo UV-C/H2O2 apresentou 
bom desempenho na descontaminação de CIP em solução aquosa, sendo sugerido 
como uma alternativa interessante para redução dos efeitos tóxicos, carcinogênicos e 
mutagênicos causados pelo descarte inadequado de contaminantes emergentes (CE) 
em corpos d'água. 
 
Palavras-chave: Ciprofloxacina. Contaminantes emergentes. Processos Oxidativos 
Avançados. Genotoxicidade. Subprodutos intermediários. 

  

 

  



 
 

ABSTRACT 

 

In this work, the UV-C/H2O2 process was optimized by a response surface 
methodology (RSM) for degradation and mineralization of Ciprofloxacin (CIP) in 
aqueous solution. The reactor operation parameters (ROP) initial hydrogen peroxide 
(H2O2) concentration (58.6 - 341.4 mg L-1), solution pH (3.2 - 8.8) were investigated in 
600 min irradiation time. Actinometric tests showed that the suspended irradiation 
source (UV-C254nm) and the reflectors used in the experimental module of the UV-
C/H2O2 reactor presented an incident UV-C irradiation of 6.2577 x 10-9 Einstein L-1 s-1 
and path length of 98.5 cm, which can be taken as basis for comparison of the process 
efficiency. The optimal conditions of the ROPs were initial concentration of 200 mg 
H2O2 L-1 and solution pH 3.2 reaching in 600 min irradiation time, presenting a CIP 
degradation and mineralization of 97 and 44%, respectively. Analysis Gas 
chromatography–mass spectrometry (GC–MS) identified the formation of intermediary 
byproducts, such as, phenolic antioxidants and phthalates. A genotoxicity evaluation 
using the bioindicator Allium cepa showed an increase in the mitotic index (MI) of the 
treated CIP samples in irradiation times 420 and 600 min, respectively, indicated a 
reduction in the toxic and cytotoxic potential of this compound in natura in the aquatic 
environment. At the same time the performance of antimicrobinan tests showed an 
inhibition of the halo diameter, contributing to the reduction of the adverse effects of 
this contaminant. The UV-C/H2O2 process presented good performance in 
decontamination of CIP in aqueous solution, being suggested as an interesting 
alternative for reduction of the toxic, carcinogenic and mutagenic effects caused by the 
inappropriate disposal of emerging contaminants (EC) in water bodies. 
 

Keywords: Ciprofloxacin. Emerging contaminants. Advanced oxidative processes. 
Genotoxicity. Intermediary by-products. 
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1 INTRODUÇÃO 

  

Os contaminantes emergentes apresentam riscos potenciais ao meio ambiente 

e à saúde humana. Sua presença em recursos hídricos, especialmente em águas 

superficiais, tornou-se uma questão ambiental relevante, exigindo grandes esforços 

da comunidade científica na gestão de água potável, águas residuais e sistemas de 

reutilização de água (PETRIE et al., 2015). Esses contaminantes orgânicos, que são 

geralmente encontrados em águas residuais municipais e liberados em corpos 

hídricos após seus tratamentos podem vir de uma grande variedade de fontes, como 

suprimentos médicos e veterinários, embalagens de alimentos, plastificantes, 

produtos para cuidados pessoais, drogas ilícitas e pesticidas (PETRIE et al., 2015; 

MACHADO et al., 2016). 

Entre todos os tipos de CE, produtos farmacêuticos, incluindo antibióticos, são 

uma grande variedade de substâncias orgânicas encontradas em corpos d’água que 

afetam sistematicamente e progressivamente organismos vivos em todos os 

compartimentos ambientais, apesar de serem essenciais para o tratamento de 

doenças humanas e outras aplicações. Por essa e outras razões, os produtos 

farmacêuticos têm recebido grande preocupação mundial por sua redução nas águas 

superficiais antes de sua disposição final (BOXALL, 2004). Os efeitos desses 

compostos no ambiente são cumulativos e ligados a questões como a feminização de 

peixes machos na vida selvagem, infertilidade e endometriose em humanos, assim 

como o aumento da incidência de câncer de mama, testicular e próstata, entre outros 

problemas de saúde (MACHADO et al., 2016; NAIDU et al., 2016). Devido a ter sido 

associado a uma série de efeitos graves sobre a biota, mais de 200 tipos de fármacos 

já foram identificados em água doce e águas residuárias, tornando-se uma 

preocupação ambiental importante (HUGHES et al., 2013). 

Em particular, a Ciprofloxacina (CIP), que é um antibiótico do grupo das 

flouroquinolonas, é utilizada mundialmente no tratamento de doenças infecciosas 

humanas e animais (GOOSSENS et al., 2005; ZHANG; HUANG, 2005). A CIP é 

comumente usada no tratamento de infecções bacterianas urinárias, respiratórias, 

gastrointestinais, cutâneas, ósseas e articulares em humanos, bem como, para 

medicação antraz (TAVARES, 1996). Quando os antibióticos são ingeridos pelas 

pessoas, uma parte deles geralmente não é metabolizada por seus corpos e, portanto, 

liberada para o meio ambiente através de águas residuais (KÜMMERER et al., 2000; 



16 

 

KÜMMERER, 2009; MASCARELLI, 2010). Apesar das águas residuais serem 

tratadas por métodos convencionais em sistemas de tratamento urbanos, todos os 

tipos de fármacos, incluindo a CIP, foram inefetivamente removidos (LAPWORTH et 

al., 2012; HUGHES et al., 2013; BU et al., 2013).  

É notável que a presença de antibióticos em ambientes aquáticos pode causar 

sérios impactos ecológicos pela inibição da regeneração de nutrientes, ciclo de 

carbono, degradação microbiana de poluentes ou contaminantes, e outros processos 

importantes mediados por microrganismos, bem como, problemas de saúde humana, 

incluindo aumento da resistência de antibióticos a bactérias (MARTINS et al., 2014; 

MARTI et al., 2014; XIONG et al., 2015). 

De modo a remediar um ambiente aquático poluído e reduzir as substâncias 

orgânicas recalcitrantes, foram propostos novos métodos alternativos mais eficientes 

para a remoção de fármacos das águas residuais. Entre esses métodos, processos 

de oxidação eletroquímica (WANG et al., 2016), peroxidação eletroquímica (BUENO 

et al., 2018), eletro-Fenton (YAHYA et al., 2014), foto-Fenton (PERINI et al., 2013), 

UV e UV/H2O2 (GUO et al., 2013), radiação gama/H2O (SAYED et al., 2015, 2016), 

microalga de água doce (XIONG et al., 2017), peroxidissulfato (LIN; WU, 2014), ferrato 

de potássio (VI) (JIANG et al., 2012), processos sonoro-láticos (HASSANI et al., 2017), 

fotolíticos e fotocatalíticos (SALMA et al., 2016) têm sido aplicados na remoção e/ou 

degradação da  CIP. Além disso, processos oxidativos avançados (POAs) baseados 

na geração in situ de radical hidroxila (OH●) têm sido aplicados na degradação de 

poluentes tóxicos, recalcitrantes e de baixa biodegradabilidade (BRILLAS et al., 2009).  

No contexto dos POAs, os radicais OH● tem alta reatividade e potencial de 

oxidação e baixa seletividade de radicais OH●, provocando degradação e 

mineralização de CE com alta eficiência, bem como convertendo poluentes orgânicos 

em CO2, água e íons inorgânicos (OTURAN; AARON, 2014). Em um processo de 

UV/H2O2, os radicais OH● são basicamente obtidos a partir da decomposição do 

peróxido de hidrogênio (H2O2) por fotólise com radiação UV (200 a 300 nm). É notável 

que a técnica de UV/H2O2 mostrou-se potencialmente eficiente na degradação e/ou 

mineralização de CIP (PERINI et al., 2013; GUO et al., 2013; YAHYA et al., 2014; 

SAYED et al., 2016). No entanto, ainda faltam informações sobre a identificação de 

subprodutos formados e sua genotoxicidade no ambiente (RANK; NIELSEN, 1993). 

Portanto, o objetivo deste trabalho foi aplicar e otimizar o processo UV-C/H2O2 

na degradação e mineralização do fármaco CIP, através de uma metodologia de 
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superfície de resposta (MSR). Neste sentido, os efeitos da concentração inicial de 

H2O2 (58,6 - 341,4 mg L-1) e pH da solução (3,2 - 8,8) foram investigados na redução 

da quantidade de CIP no processo de longa duração UV-C/H2O2 (600 min), sendo 

monitoradas as quantidades residuais de CIP e Carbono Orgânico Total (COT). 

Adicionalmente, aplicando as melhores condições de processo UV-C/H2O2, realizou-

se a identificação de subprodutos via Cromatografia Gasosa acoplada a 

Espectrômetro de Massas (CG-EM), análises de genotoxicidade, utilizando o 

bioindicador Allium cepa, bem como, testes antibacterianos com os microorganismos 

Staphylococcus aureus e Escherichia coli.  
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1.1 OBJETIVOS 

 

1.1.1 Objetivo geral 

 

Avaliar a eficiência do processo oxidativo avançado UV-C/H2O2 na degradação 

e mineralização do fármaco Ciprofloxacina (CIP). 

 

1.1.2 Objetivos específicos 

 

 Avaliar a influência dos parâmetros operacionais do reator de UV-C/H2O2, tais 

como: pH da solução, concentrações iniciais de H2O2 e CIP. 

 Determinar as melhores condições do processo UV-C/H2O2 pela Metodologia 

de Superfície de Resposta (MSR). 

 Realizar testes actinométricos para determinação da irradiação UV-C incidente 

e comprimento do caminho no reator UV-C/H2O2. 

 Identificar compostos intermediários formados na degradação e mineralização 

da CIP pelo processo UV-C/H2O2.  

Realizar testes de genotoxicidade com o bioindicador Allium cepa das amostras 

de CIP tratadas e não tratadas pelo processo UV-C/H2O2. 

Aplicar testes antibacterianos com os microorganismos Staphylococcus aureus 

e Escherichia coli para aferir o grau de ação do antibiótico CIP na solução antes e 

após o tratamento via processo UV-C/H2O2. 
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2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

2.1 CONTAMINANTES EMERGENTES 

 

De acordo com Silva e Collins (2011), os CE referem-se a qualquer composto 

químico presente numa variedade de produtos comerciais como medicamentos, 

produtos de uso veterinário, embalagens de alimentos, produtos de higiene, 

agrotóxicos, ou ainda qualquer microorganismo, que podem ser encontrados em 

matrizes ambientais e biológicas. Estes não são usualmente monitorados ou ainda 

não possuem legislação regulatória correspondente, mas apresentam risco potencial 

à saúde humana e ao meio ambiente. 

Outra definição, com um enfoque maior nas possíveis legislações pertinentes, 

é dada pela Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (USEPA). Segundo 

a USEPA (2015), os CE são poluentes (bióticos e abióticos) que, atualmente, não são 

incluídos em programas de monitoramento e que podem se tornar candidatos para 

legislações futuras dependendo de pesquisas sobre (eco) toxicidade, efeitos sobre a 

saúde, percepção pelo público e dados sobre sua ocorrência em vários 

compartimentos ambientais. 

Atualmente esses compostos vêm sendo estudados por inúmeros 

pesquisadores devido a sua detecção em águas superficiais e subterrâneas, bem 

como na água potável (MACHADO et al., 2016). 

Os CE podem derivar de uma fonte conhecida, por exemplo, liberada para o 

meio aquático de descargas diretas, como as de estações de tratamento de águas 

residuais. Embora, na maioria dos casos, a fonte direta não pode ser identificada, os 

CE são detectados no ambiente natural de praticamente todos os países e, como 

consequência, representam um problema global. A falta de informações sobre o 

destino e o transporte de tais produtos químicos novos, incluindo suas potencialidades 

de toxicidade para os receptores, dificultam as agências reguladoras a desenvolver 

políticas que possam auxiliar sua gestão no meio ambiente. Não se sabe se os CE 

interagem uns com os outros, ou com vários contaminantes (NAIDU et al., 2016). 

Em um estudo realizado por Machado et al. (2016), em 22 capitais brasileiras, 

onde foram coletadas amostras de água potável, foram identificados a presença de 

dois principais compostos, sendo a atrazina (herbicida usado na agricultura) e a 
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cafeína. Estes resultados mostram que a presença de CE na água tratada é uma 

realidade no Brasil e revelam deficiências no saneamento e no tratamento de água.  

A presença de CE em águas superficiais tem sido recorrente, porque esses 

corpos d'água recebem a maior parte dos poluentes liberados para o meio ambiente. 

Fontes possíveis incluem deposição atmosférica, lixiviação de compostos a partir do 

solo, drenagem de águas pluviais em áreas rurais e urbanas, entre outros (SUMPTER, 

2005). No entanto, a descarga de esgoto bruto e tratado tem sido apontada como a 

principal fonte de contaminantes nas águas superficiais (GOMÉZ et al., 2006; ORT et 

al., 2010). Isso ocorre porque muitos poluentes não são completamente eliminados 

pelos processos atuais comumente empregadas em sistemas de tratamento de água 

e de esgoto.  

De acordo com Naidu et al. (2016), as concentrações utilizadas para testar os 

efeitos tóxicos são consideravelmente maiores que as encontradas nos CE no meio 

ambiente, sugerindo que os resultados observados podem não ocorrer em 

concentrações ambientais. Além disso, os efeitos sutis sobre sistemas aquáticos e 

organismos terrestres (uma vez que muitos animais inferiores possuem sistemas 

receptores semelhantes aos humanos e animais superiores) podem ser causados por 

CE, mas ainda não são detectados por testes de toxicidade padrão. No caso de 

medicamentos humanos, que são liberados no meio ambiente continuamente, os 

organismos serão expostos por períodos mais longos aos utilizados no teste padrão 

e, como resultado, os efeitos relatados podem variar.  

De acordo com Naidu e Wong (2013), existem lacunas críticas de 

conhecimento, tais como: i) Falta de materiais de referência certificados e métodos 

analíticos precisos para identificar CE; ii) Falta de limites ambientais e de saúde 

humana para CE; e iii) Conhecimento insuficiente sobre os impactos de longo prazo 

(crônicos) sobre a saúde, de CE. 

 

2.2 FÁRMACOS 

 

De acordo com a Portaria n° 3961 (MINISTÉRIO DA SAÚDE, 1998), define-se 

fármaco como a substância principal na formulação do medicamento, responsável 

pelo efeito terapêutico. É um composto químico obtido por extração, purificação, 

síntese ou semi-síntese.  
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Os fármacos são de fundamental importância, sendo utilizados no combate a 

diversas enfermidades, além de atuar no prolongamento da longevidade humana 

(UEDA, 2009). São produzidos na escala de toneladas ao ano e aplicados tanto na 

medicina humana, como veterinária (BILA; DEZOTTI, 2003).  

Na maioria das vezes, a produção exata não é publicada na literatura. Em um 

estudo realizado por Giger (2002) foram registradas 100.000 substâncias químicas 

diferentes na União Europeia, das quais 30.000 são produtos comercializados em 

quantidades superiores a 1 tonelada. Entre eles, estão os compostos farmacêuticos, 

utilizados para consumo humano, como analgésicos, anti-inflamatórios, preservativos, 

antibióticos, β-bloqueadores e reguladores de lipídios (FENT et al., 2006). 

Os fármacos são desenvolvidos para serem persistentes, mantendo suas 

propriedades químicas o bastante para servir a um propósito terapêutico (BILA; 

DEZOTTI, 2003). Após o seu uso, quando em contato com o organismo, liberam o 

princípio ativo responsável por agir no local do tratamento. Parte acaba não reagindo, 

sendo excretado via fezes/urina no esgoto doméstico. De acordo com Mulroy (2001), 

50% a 90% de uma dosagem do fármaco é excretado inalterado e persiste no meio 

ambiente.  

Uma vez liberados para o ambiente, os produtos farmacêuticos serão 

transportados e distribuídos para o ar, água, solo ou sedimento. Uma série de fatores, 

como as propriedades físico-químicas do composto e as características do ambiente 

receptor, afetarão sua distribuição. O grau em que um produto farmacêutico é 

transportado entre os diferentes meios ambientais depende principalmente do 

comportamento de sorção da substância em solos, sistemas de sedimentação e 

plantas de tratamento, que variam muito em produtos farmacêuticos (BOXALL, 2004). 

Os fármacos são considerados contaminantes ambientais devido suas 

moléculas serem biologicamente ativas. Além disso, a grande maioria deles possui 

características lipofílicas e frequentemente apresenta baixa biodegradabilidade. Estas 

propriedades intrínsecas apresentam um grande potencial para bioacumulação e 

persistência no ambiente (CHRISTENSEN, 1998). De acordo com Halling-Sorensen 

et al. (1998), 30% de todos os fármacos desenvolvidos são lipofílicos 

(hidrossolubilidade<10%), sedimentando-se em ambientes aquáticos ou transferindo-

se para a fase biótica. 
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Investigações sobre a contaminação de diferentes ambientes aquáticos por 

fármacos residuais revelam que esses contaminantes estão presentes em faixas de 

concentrações de μg/L e ng/L (BILA; DEZOTTI, 2003).  

Pouco se conhece sobre as rotas dos fármacos no meio ambiente. A Figura 2.1 

apresenta um esquema que sugere possíveis caminhos para os fármacos, quando 

descartados. 

 

 

Fonte: Adaptado de BILA; DEZOTTI, 2003. 

Figura 2.1 - Rota dos fármacos no ambiente. 

 

De maneira que seja possível identificar as possíveis rotas de exposição no 

meio ambiente, é necessário dividir as substâncias quanto ao seu uso (tratamento 

humano ou tratamento veterinário), visto que o local de aplicação e as rotas tomadas 

após a excreção das substâncias são diferentes de um grupo para outro.  

Fármacos de uso humano, normalmente atingem as Estações de Tratamento 

de Esgoto (ETE) através das fezes e urina. A partir de então a destinação do fármaco 

pode ser dada de diferentes formas, sendo uma, a mineralização de compostos. 

Comumente, os fármacos são persistentes nas ETE, o que implica que parte da 

substância seja retida no lodo. Se este lodo for utilizado como adubo, esta substância 
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alcançará o solo. Espécies que apresentam mobilidade no solo podem contaminar 

lençóis freáticos ou águas superficiais. Se o composto possuir baixa capacidade de 

se ligar a lodos, sedimentos e solos, não são retidas, nem degradadas em ETE, 

alcançando rapidamente ambientes aquáticos (SOUZA, 2016). 

Além disso, os antibióticos são usados como promotores de crescimento na 

produção de gado, na produção avícola e são intensivamente usados como aditivos 

de alimento de peixe na aquicultura. Sendo assim, podem contaminar o solo, águas 

de subsolo e superficiais (AMÉRICO et al., 2013).  

Outra fonte de contaminação ambiental que tem sido observada é consequente 

da disposição de resíduos provenientes de indústrias farmacêuticas em aterros 

sanitários, contaminando as águas de subsolo nos arredores do aterro (BILA; 

DEZOTTI, 2003). 

 

2.3 QUINOLONAS E FLUOROQUINOLONAS 

 

Os antibióticos são substâncias químicas naturais ou sintéticas, utilizados no 

combate de microrganismos patogênicos. Seu consumo anual é estimado entre 

100.000 e 200.000 toneladas, dos quais 50 a 75% são utilizados na medicina 

veterinária (BARAN et al., 2011).  

Entre os antibióticos, destacam-se as quinolonas, que são divididas em 

famílias, classificadas em quatro gerações, conforme apresentado na Tabela 2.1. 

Cada uma, em ordem crescente de geração, apresenta maior ação antimicrobiana e 

atividade bactericida, além de diferentes propriedades farmacológicas (SOUZA et al., 

2016). 

 
Tabela 2.1 - Classificação das quinolonas de acordo com as gerações. 

Quinolonas Componentes Microrganismos 
combatidos 

Indicações 

1ª geração Ácido Nalidixíco 
Ácido Oxolínico 

Enterobactérias 
 

Infecções urinárias 
 

2ª geração Ácido Pipemídico 
Cinoxacina 

Pseudomonas 
 

Infecções urinárias, respiratórias, 
gastrointestinais, ginecológicas, 
oculares. 

3ª geração Ciprofloxacina 
Norfloxacina 

Bactérias Gram (+) 
e Gram (-) 

Pneumonia, bronquite, infecções 
urinárias, gastrointestinais. 

4ª geração Moxifloxacina 
Gatifloxacina 

Bactérias Gram (+) 
e Gram (-) 

Todas as indicações anteriores. 

Fonte: Adaptado de SOUZA et al., 2016. 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0301479715000894?via%3Dihub#bib1
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Por meio da síntese de cloroquina, foram descobertas em 1962, as quinolonas 

da primeira geração, sendo logo após as de segunda geração. Como os compostos 

pertencentes a estas famílias não eram capazes de alcançar níveis antibacterianos 

eficientes, foram utilizados somente como antissépticos urinários. Devido a 

necessidade de obter antibióticos com maior potencial, o flúor foi incorporado aos 

antibióticos já existentes. A fluoração destes compostos resultou nas fluoroquinolonas, 

a 3a geração das quinolonas, dentre as quais encontram-se a norfloxacina, a CIP e a 

enrofloxacina. Estas apresentam atividade antibacteriana muito maior, possuem 

menor toxicidade e atingem níveis bactericidas no sangue e nos tecidos. São agentes 

bactericidas extremamente úteis, principalmente pelo seu potencial de ação e por 

apresentar boa absorção oral (SOUZA et al., 2016). 

As fluoroquinolonas são um grupo de compostos sintéticos derivados do ácido 

nalidíxico e têm atividade antimicrobiana. São amplamente utilizadas em medicina 

humana e veterinária, sendo considerados recursos importantes contra organismos 

Gram-negativos e Gram-positivos, sendo as últimas gerações desses agentes 

antimicrobianos ativos contra bactérias anaeróbias (SILVA; HOLLENBACH, 

2010). Além disso, são potentes antibióticos sintéticos utilizados no  tratamento de 

problemas do trato urinário, gastrointestinal e infecções da pele (MARKMAN et al., 

2005). 

Fluoroquinolonas não são facilmente biodegradáveis. Lindberg et 

al. (2006), relataram que mais de 70% de CIP e norfloxacina, tratadas através de 

tratamento biológico, ficaram adsorvidos no lodo. Isso indica que o lodo é o principal 

reservatório de fluoroquinolonas, e que estes antibióticos são potencialmente 

liberados para o ambiente quando os lodos tem sido aplicados na agricultura 

(CARDOZA et al., 2005; BELDEN et al., 2007). 

A discussão sobre a importância da remoção de antibióticos a partir de 

sistemas de tratamento de águas residuais resulta do fato de que eles promovem 

resistência bacteriana. Os genes de resistência antimicrobiana podem rapidamente 

se mover através de populações bacterianas e emergir nas bactérias patogênicas 

através de transferência genética horizontal (WRIGHT, 2012). 

 

 

 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0301479715000894?via%3Dihub#bib17
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0301479715000894?via%3Dihub#bib17
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0301479715000894?via%3Dihub#bib12
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0301479715000894?via%3Dihub#bib12
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0301479715000894?via%3Dihub#bib10
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0301479715000894?via%3Dihub#bib10
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0301479715000894?via%3Dihub#bib10
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0301479715000894?via%3Dihub#bib2
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0301479715000894?via%3Dihub#bib20
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2.4 CIPROFLOXACINA 

 

A CIP é um medicamento desenvolvido pela empresa BAYER AG na 

Alemanha. Possui massa molecular de 331,4 g mol-1 e fórmula molecular C17H18FN3O3 

(Figura 2.2). Faz parte do grupo da terceira geração das quinolonas, as 

fluoroquinolonas, sendo amplamente utilizada no tratamento de infecções urinárias, 

respiratórias, gastrintestinais e infecções da pele, ossos e articulações (PATRICK, 

1995; TAVARES, 1996). Seu nome químico é, de acordo com a IUPAC, ácido 1-

ciclopropil-6-flúor-1,4-diidro-4-oxo-7-(1-piperazinil)-3-quinolona carboxílico. O 

cloridrato de ciprofloxacina (CIP (HCl)), sal encontrado para a CIP, tem registro no 

Chemical Abstracts Service (CAS) com o número 86393-32-0, NCM 2933.5919, DCI 

5446 e DCB 1463-02-0. É descrito como um pó cristalino amarelo claro, ligeiramente 

higroscópico. Sua fórmula empírica é C17H18FN3O3·HCl.H2O e sua massa molecular 

é de 385,5 g mol-1. A CIP (HCl) é solúvel em água, levemente solúvel em metanol, 

muito pouco solúvel em etanol e praticamente insolúvel em acetona, diclorometano e 

em acetato de etila (PATRICK, 1995). 

 

 

Fonte: Adaptado de ZHANG et al., 2011. 

Figura 2.2 - Estrutura molecular da Ciprofloxacina. 

 

O fármaco tem propriedades antibacterianas e é um inibidor de síntese de ácido 

nucleico. A Bayer AG patenteou pela primeira vez a droga em 1983 e foi aprovada em 

1987 pela Food and Drug Administration (FDA) dos Estados Unidos. Desde a 

aprovação pela FDA, a CIP tem sido empregada tanto como tratamento, como 

profilaxia contra infecções graves, bem como medicação antraz (DODD-BUTERA; 

BRODERICK, 2014).  

De acordo com Rocha et al. (2011), a CIP é utilizada no tratamento de infecções 

de uma vasta gama de microorganismos gram-positivos e gram-negativos aeróbios. 

É usada em infecções respiratórias selecionadas, infecções do trato urinário, febre 
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tifoide, algumas doenças sexualmente transmissíveis e septicemia. É eficaz contra os 

organismos que podem contribuir para a diarreia infecciosa, tais como Escherichia coli 

(estirpes enterotoxigênicas), Campylobacter jejuni e estirpes selecionadas de 

Shigella; e é utilizada quando a terapia antibacteriana é clinicamente indicada. A CIP 

também tem sido usada como agente secundário no tratamento da tuberculose. 

Após a administração oral, a CIP é absorvida a partir do trato gastrointestinal, 

distribuída nos tecidos e excretada na urina, bile e fezes, em altas concentrações 

(ROCHA et al., 2011). A biodisponibilidade oral do fármaco é de 50 a 85% em adultos 

saudáveis em jejum, com concentrações séricas máximas atingidas em 0,5 a 2 h. A 

meia-vida de eliminação do soro de CIP em adultos com função renal normal é de 

aproximadamente 3 a 5 h (DODD-BUTERA; BRODERICK, 2014). 

Na primeira pesquisa nacional de reconhecimento de contaminantes orgânicos 

emergentes, o Serviço Geológico dos Estados Unidos, considerou a CIP como uma 

das fluoroquinolonas mais frequentemente encontradas no meio ambiente (KOLPIN 

et al., 2002). De acordo com Dodd-Butera e Broderick (2014), a CIP foi detectada em 

estações de tratamento de efluentes e em efluentes hospitalares. O fármaco não é 

facilmente biodegradável e, se liberado na água, espera-se adsorver ao solo e aos 

sedimentos. Soluções aquosas podem fotolizar na luz solar. Se liberada para o ar, 

espera-se que a CIP permaneça na fase de partículas na atmosfera. 

A molécula de CIP apresenta dois grupos cromóforos: uma amina e um grupo 

carboxílico (JIANG et al., 2013). Ou seja, ela possui dois sítios protonados que 

determinam suas constantes de dissociação (pKa). O primeiro sítio corresponde ao 

grupo do ácido carboxílico com pKa1 = 6,09 e o segundo sítio corresponde a um grupo 

básico da amina secundária com pKa2 = 8,80 (JALIL et al., 2015).  

Sendo assim, a solubilidade da CIP pode variar em função do pH da solução. 

Conforme é apresentado na Figura 2.3, valores de solubilidade mais baixos são 

obtidos na região de pH próxima a 7,5. Isso ocorre devido à molécula apresentar três 

espécies diferentes nesta gama de pH, entre 5,9 (pKa1) e 8,89 (pKa2), sendo a espécie 

anfotérica (zwitteriônica) a menos solúvel devido a sua carga neutra (JALIL et al., 

2015).  

Nos valores de pH em meio ácido, o grupo carboxílico e a amina presentes na 

molécula de CIP apresentam-se protonados, mantendo-se com carga positiva (CIP+), 

sendo que seu percentual diminui gradativamente do pH 3 ao 5,9. Da mesma forma, 

em pHs mais elevados, normalmente acima de 8,5 a 9,0, os mesmos grupos 
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apresentam-se desprotonados, mantendo a molécula com carga negativa (CIP-). Ou 

seja, quando mantida a pHs extremos, a CIP é bastante solúvel em meio aquoso. Em 

pHs intermediários (próximos a neutralidade), a CIP se mantém na sua forma 

zwitteriônica, com carga total igual a 0. Portanto, a CIP é mais solúvel quando a sua 

molécula se comporta como um íon (cátion ou ânion), o que só ocorre a um valor de 

pH diferente de 7,5 (JALIL et al., 2015).  

 

 

Fonte: Adaptado de JALIL et al., 2015. 

Figura 2.3 - Fração de cada espécie da CIP em função do pH da solução. 

 

Logo, pode-se perceber que o pH da solução tem influência sobre os valores 

de absorbância no comprimento de onda de máxima absorção. Trivedi e Vasudevan 

(2007) avaliaram amplas faixas de pH e perceberam que entre os pHs 2 e 5 e entre 

os pHs 6 e 10 há um deslocamento do pico de maior absorção da CIP, variando de 

277 a 272 nm, respectivamente, conforme apresentado na Figura 2.4. 

Portanto, o pH pode desempenhar um papel importante para o mecanismo de 

eliminação dos produtos farmacêuticos no meio ambiente. No que diz respeito à 

fotólise, as diferentes espécies podem ter várias vias de degradação fotolítica, 

produtos de transformação e cinética de degradação baseada em diferentes 

mecanismos. Em um estudo realizado por Salma et al. (2016), foi observado que a 

modificação do pH leva a mudanças estruturais que podem aumentar ou dificultar a 

degradação da CIP, neste caso avaliados por fotólise direta através de radiação UV e 

fotocatálise UV/TiO2. 
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Fonte: Adaptado de Trivedi e Vasudevan, 2007. 

Figura 2.4 - Espectro UV-vis da CIP em função do pH. 

 

2.5 PROCESSOS DE TRATAMENTO APLICADOS NA DEGRADAÇÃO DE CIP 

  

 Diversos processos de tratamento são atualmente utilizados na remoção e 

degradação do fármaco CIP. Dentre eles destacam-se processos físicos, processos 

de oxidação avançada, processos biológicos, dentre outros. Na literatura, aplicações 

dos mais variados processos são relatadas. 

 Gupta e Garg (2018) aplicaram o processo de oxidação Fenton na degradação 

da CIP. As melhores condições experimentais foram reportadas em uma razão 

estequiométrica de 1:10 ([H2O2]:[Fe2+]), considerando uma concentração inicial de 

14,2 mM de H2O2 e pH inicial da solução 3, alcançando uma eficiência de degradação 

da CIP e mineralização do Carbono Orgânico Total (COT) de 70 e 55%, 

respectivamente. 

Perini et al. (2018), avaliaram o processo foto-Fenton assistido com UV-C 

(comprimento de onda na faixa de 100-280 nm) aplicado a águas residuais 

hospitalares que foram submetidas a tratamento anaeróbico. Foram utilizadas 
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concentrações de ferro (10 μM: 0,56 mg L-1) e H2O2 (500 μM: 17 mg L-1) ao pH natural 

do efluente (pH ≈ 7,4). O ácido cítrico foi utilizado como agente de complexação, com 

uma proporção de 1:1, para manter Fe3+ solúvel a este pH. O processo anaeróbio 

reduziu quantitativamente a demanda bioquímica de oxigênio (DBO5), a demanda 

química de oxigênio (DQO) e o COT, com baixa remoção de antibióticos. A 

degradação dos antibióticos foi estudada com CIP, amoxicilina, sulfatiazol e 

sulfametazina, utilizando o efluente anaeróbio em concentrações iniciais de                

200 μg L-1. Os antibióticos foram eficientemente degradados (80-95%) usando 

radiação UV-C isoladamente, embora sob essa condição, não houve remoção de 

Carbono Orgânico Dissolvido (COD) observado após 90 min. Adições de H2O2 e 

citrato de ferro aumentaram a constante de taxa de degradação (kobs) e 8% de COD 

foi removido. Um pH mais baixo resultou em kobs maiores, embora isso não fosse 

essencial para a aplicação do processo foto-Fenton. A irradiação com uma lâmpada 

germicida resultou em maior degradação dos antibióticos, em comparação com o uso 

de uma lâmpada de luz negra ou luz solar, uma vez que a degradação geral foi 

influenciada pela fotólise dos antibióticos, UV/H2O2 e a reação de Fenton. O processo 

foto-Fenton sob UV-A e radiação solar reduziu coliformes totais e Escherichia coli 

após 90 min. No entanto, a desinfecção quantitativa destas bactérias presentes no 

efluente hospitalar só foi realizada sob radiação UV-C. 

Mondal et al. (2018), investigaram a degradação de CIP utilizando vários 

processos de oxidação avançada, tais como UV, H2O2, UV/H2O2, Fenton modificado 

(nZVI/H2O2) e foto-Fenton modificado estudado a pH quase neutro. A fotólise direta 

(UV) resultou em 60% de degradação com 4% de remoção do COT em 120 min. O 

H2O2 resultou em 40% de remoção de CIP em 100 min. No entanto, diferentes 

combinações de partículas de ferro com UV, H2O2 e nano zero (nZVI) resultaram em 

eficiência de remoção de 100% em 30 e 40 min. com maior mineralização. O estudo 

da metodologia de superfície de resposta (MSR) mostra que uma relação nZVI:H2O2 

de 5:1 permite obter uma remoção de 99,30% em 120 min., reduzindo assim o uso de 

H2O2. A combinação otimizada na presença de luz UV resultou em 100% de 

degradação em 25 minutos. 

Alonso et al. (2018), utilizaram o processo de separação por membranas, 

osmose reversa (OR) para a remoção do antibiótico CIP presente na água do mar. 

Nos testes realizados foi utilizada água de alta força iônica. Os experimentos foram 

realizados sob condições de pressão constante, empregando água do mar sintética 
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em uma unidade de escala piloto como uma membrana comercial de OR enrolada em 

espiral.  Os resultados são mostrados em termos de seletividade do processo de OR 

para remoção de antibiótico. O elemento de membrana de OR rejeita com sucesso a 

maior parte de CIP (taxa de remoção>90%), com valor máximo de rejeição de 99,96%.  

 Li et al. (2018), aplicaram o processo de adsorção na remoção de CIP de 

soluções aquosas, através de um biocarvão obtido a partir de folhas de chá usadas. 

Experimentos em batelada foram conduzidos para investigar o desempenho e 

mecanismo de adsorção de CIP. Os resultados mostraram que a capacidade de 

adsorção de CIP primeiro aumentou e depois diminuiu, à medida que a temperatura 

de pirólise do biocarvão aumentou. O biocarvão obtido a 450°C apresentou excelente 

capacidade de absorção de CIP em pH 6 e 40°C. A capacidade máxima de adsorção 

em monocamada foi de 238,10 mg g-1 com base no modelo isotérmico de Langmuir. 

A análise de caracterização revelou que os grupos –OH, ligações C=C de anéis 

aromáticos, grupos C–H em anéis aromáticos e ligações fenólicas C–O 

desempenham papéis vitais no processo de adsorção de CIP, e que os grupos N–C, 

N–O, O–C=O e C–OH do biocarvão foram consumidos em grandes quantidades. As 

interações π-π, ligação de hidrogênio e atração eletrostática são inferidas como os 

principais mecanismos de adsorção.  

 

2.6 PROCESSOS OXIDATIVOS AVANÇADOS 

  

Entre as tecnologias de tratamento de água e efluentes empregadas até o 

momento, os processos oxidativos avançados (POAs) apresentam grande potencial 

para o tratamento de uma ampla gama de CE (KANAKARAJU et al., 2018). Sua 

aplicação é uma opção atrativa, pois permite a remoção de compostos não 

biodegradáveis/tóxicos e a inativação de uma ampla série de microorganismos.  

Os POAs são baseados na geração de radicais hidroxila (OH●) de reações 

envolvendo oxidantes como peróxido de hidrogênio ou ozônio, irradiação UV-vis e 

catalisadores, incluindo íons metálicos ou semicondutores (PERINI et al., 2018). São 

processos limpos e não seletivos podendo degradar inúmeros compostos. Podem ser 

utilizados para destruir compostos orgânicos tanto em fase aquosa, como em fase 

gasosa ou adsorvidos numa matriz sólida (TEIXEIRA; JARDIM, 2004; BETHI et al., 

2016). 
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Estes processos transformam a grande maioria dos contaminantes orgânicos, 

produzindo compostos mais curtos e simples, ou no caso de mineralização completa, 

em dióxido de carbono (CO2), água (H2O) e íons inorgânicos, através de reações de 

degradação que envolvem espécies transitórias oxidantes, principalmente os radicais 

hidroxila (OH●) (SHAHIDI et al., 2015), conforme descrito na Equação 2.1 (POYATOS 

et al., 2010; SHAHIDI et al., 2015; AMETA et al., 2013). 

  

𝐸𝑠𝑝é𝑐𝑖𝑒𝑠 𝑜𝑟𝑔â𝑛𝑖𝑐𝑎𝑠 + 𝑂𝐻● → 𝐶𝑂2 + 𝐻2𝑂 + í𝑜𝑛𝑠 𝑖𝑛𝑜𝑟𝑔â𝑛𝑖𝑐𝑜𝑠 (2.1) 

 

O OH● tem alta oxidação ou potencial de redução padrão (2,8 V), superior aos 

radicais de sulfato, cloro, permanganato, ânion persulfato, peróxido de hidrogênio e 

ozônio (O3), apenas com menor valor que o flúor (3,03 V). As principais características 

do OH● são de curta duração, simples obtenção, oxidantes poderosos, 

comportamento eletrofílico, de natureza ubíqua, altamente reativas e praticamente 

não seletivas (MOTA et al., 2008; SHAHIDI et al., 2015).  

Existem quatro mecanismos de reação do radical OH●, que são adição, 

transferência de átomos de hidrogênio, transferência de elétrons e interação radicalar 

(AMETA et al., 2013). Os compostos contendo ligações duplas de carbono em sua 

estrutura são mais reativos em relação ao ataque de OH● que as moléculas saturadas. 

Além disso, a reatividade em relação aos compostos oxidativos diminui com a 

diminuição do peso molecular e o aumento do nível de oxidação (SHAHIDI et al., 

2015). No entanto, a degradação dos compostos orgânicos pode ser influenciada pela 

variação da constante da taxa de reação (k). Em valores de pH básico, os valores da 

k podem diminuir significativamente devido à presença de íons de carbonato e 

bicarbonato, que atuam como eliminadores (MOTA et al., 2008). Esses íons reagirão 

com o OH● diminuindo a quantidade de OH● disponível para degradar os compostos 

orgânicos e, portanto, diminuir os valores de k. 

Diversos são os sistemas de POAs, podendo ser classificados como 

homogêneos ou heterogêneos. Os heterogêneos se diferem dos homogêneos devido 

à presença de catalisadores semicondutores em sua forma sólida (TEIXEIRA; 

JARDIM, 2004), conforme apresentados na Figura 2.5 (BIŃ; SOBERA-MADEJ, 2012; 

TROJANOVICZ et al., 2018). 
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Fonte: Adaptado de BIŃ; SOBERA-MADEJ, 2012; TROJANOVICZ et al., 2018. 

Figura 2.5 - Principais tipos de Processos Oxidativos Avançados. 

 

Os POAs oferecem diversas vantagens em relação aos métodos convencionais 

(MOTA et al., 2008; DEZOTTI, 2008; POYATOS et al., 2010; AMETA et al., 2013): i) 

além de realizar a transformação de compostos orgânicos em compostos mais 

simples ou para CO2 e H2O, não geram lodo, descartando a necessidade de outro 

estágio de tratamento; ii) são úteis para o tratamento de poluentes refratários 

resistentes a outros tratamentos como, tecnologias biológicas; iii) possuem 

capacidade de tratar efluentes com cargas orgânicas muito baixas (em ppb) e que 

contêm compostos orgânicos dissolvidos difíceis de remover; iv) tem forte poder 

oxidante, com cinética de reação elevada; v) decomposição dos reagentes utilizados 

como oxidantes em produtos de menor impacto ao meio ambiente; vi) condições 

operacionais de temperatura e pressão ambiente. 

 

2.7 PROCESSO UV/H2O2 

 

O processo oxidativo avançado UV/H2O2 parte do princípio da obtenção de 

radicais hidroxila (OH●) a partir da decomposição do oxidante peróxido de hidrogênio 

(H2O2) pela ação da radiação ultravioleta (254 nm) (FREIRE et al., 2000), que podem 
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degradar rápida e não seletivamente uma ampla gama de contaminantes orgânicos 

(LOPEZ et al., 2003; LIN et al., 2016). 

O mecanismo mais comumente aceito para a fotólise de H2O2 com UV (200 a 

300 nm) é a quebra da molécula em radicais hidroxila com um rendimento de dois 

OH● para cada molécula de H2O2, sendo que também pode existir a possibilidade de 

recombinação desses radicais transformando-se em H2O2 (HUANG et al., 1993; 

LEGRINI et al., 1993; HERNANDEZ et al., 2002). 

O processo UV/H2O2 possui várias vantagens: (i) é aplicável a uma ampla gama 

de poluentes; (ii) não há formação de lodo durante o tratamento; e (iii) pode ser 

realizada em condições ambientais (MURUGANANDHAM; SWAMINATHAN, 2004; 

SANTOS et al., 2015). Embora o processo UV/H2O2 tenha provado ser eficaz para o 

tratamento de uma ampla gama de poluentes orgânicos (VILHUNEN et al., 2010), 

raramente é aplicado para o tratamento de poluentes inorgânicos. 

Aplicações do processo UV/H2O2 em outras matrizes tóxicas também são 

relatadas. Lin et al. (2016), estudaram a eficácia do processo UV/H2O2 na degradação 

de ofloxacina em solução aquosa usando um foto-reator grande. Foram investigados 

os efeitos do comprimento de onda UV, dosagem de H2O2 e pH na eficiência de 

degradação da ofloxacina. O processo UV/H2O2 exibiu cinética de pseudo-primeira 

ordem. O valor de k em UV-254 nm era 10,3 vezes superior a UV-365 nm a uma 

dosagem de H2O2 de 0,07 g L-1 e pH 3. O valor de k a pH 3 foi 12,7 vezes superior ao 

pH 11 quando a dosagem de H2O2 era de 0,47 g L-1. Uma maior dosagem de H2O2 foi 

associada a uma maior eficiência de degradação da ofloxacina. Contudo, uma 

dosagem excessiva de H2O2 inibiu a degradação da ofloxacina. A eficiência de 

degradação da ofloxacina foi de 97% em 30 min a pH 3 utilizando uma dosagem de 

H2O2 de 0,27 g L-1 sob UV-254 nm. Nas mesmas condições, a eficiência de 

mineralização da ofloxacina foi de 89% após 180 min.  

Afonso-Olivares et al. (2016), investigaram a eficiência de UV e UV/H2O2 para 

degradar vinte e três compostos farmacêuticos presentes no efluente secundário 

microfiltrado de uma estação de tratamento de águas residuais urbanas. A constante 

cinética aparente e as doses de UV necessárias para a remoção efetiva dos 

compostos estudados foram calculadas usando um reator fotoquímico com 

capacidade de 25 litros e uma irradiação de 15,47 W m-2. Foi determinada uma 

dosagem ótima de 20 mg H2O2 L-1. Os compostos anti-inflamatórios, como o 

metamizol, o diclofenaco e o cetoprofeno, foram principalmente removidos por fotólise. 
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A cafeína e seu metabólito paraxantina foram os compostos que apresentaram maior 

resistência à oxidação por radicais hidroxila gerados nesse processo. A CIP, o 

diclofenaco, o cetoprofeno e o metamizol foram degradados com doses UV inferiores 

a 100 mJ cm-2. No entanto, doses UV de 2369 e 4318 mJ cm-2 foram necessárias para 

reduzir a quantidade de cafeína e seu metabólito paraxantina para um décimo dos 

valores iniciais. A mineralização do carbono orgânico e a absorvância a 254 nm da 

água reciclada também foram monitoradas. Embora nenhuma alteração na 

concentração de COD tenha sido observada após o tratamento com UV/H2O2, a 

absorvância de UV a 254 nm diminuiu 43%. 

Liao et al. (2016) avaliaram a decomposição de Sulfaquinoxalina de sódio (SQ-

Na) (amplamente utilizada para prevenir a coccidiose em aves de capoeira, suínos e 

ovelhas), em soluções aquosas no processo de oxidação UV/H2O2. Os resultados 

mostram que a SQ-Na foi completamente decomposta durante o processo de 

oxidação UV/H2O2, sendo  que o processo ajustado em um modelo cinético de 

pseudo-primeira ordem baseado em fluência quando a concentração inicial de H2O2 

variou de 0 a 160 mg L-1 com a kobs = 0.802 x [H2O2] + 0,206 x 10-3, (R2 = 0,990). A 

decomposição de SQ-Na através do processo UV/H2O2 foi favorável em condições 

ácidas e neutras, mas foi inibida em condições alcalinas fortes (pH ≥ 11). A presença 

de íons de bicarbonato, cloreto e nitrato demonstrou uma ligeira inibição na 

decomposição, mas os ácidos húmicos diminuíram significativamente a taxa de 

decomposição. Em comparação com a água deionizada, a taxa de decomposição de 

SQ-Na em águas superficiais e efluentes das estações de tratamento de águas 

residuais diminuiu significativamente em 80 mg L-1 de H2O2, mas a diminuição foi 

mitigada com mais adição de H2O2.  

 Parquer et al. (2017), analisaram o uso do processo UV/H2O2 para o tratamento 

de inseticidas organofosforados (contaminantes comuns de água potável), acoplando 

ferramentas biológicas e analíticas para seguir a redução da concentração dos 

compostos alvo. Foram explorados quatro inseticidas para o tratamento avançado de 

oxidação: acefato, dicrotofos, fenamifos e metamidofos. Todos os quatro compostos 

reagiram rapidamente com o radical OH●, reagindo com constantes de taxa de 

segundo grau   ≥ 5.5 x 109 M-1 s-1. Foram estudados três principais parâmetros de 

toxicidade: estrogenicidade, genotoxicidade (mutagenicidade) e neurotoxicidade. 

Nenhum dos compostos alvo apresentou atividade estrogênica, enquanto todos os 

compostos apresentaram uma resposta genotóxica (mutagênica) ativa (ensaio AMES 
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II) e a maioria dos compostos possui algum nível de atividade neurotóxica. O 

tratamento com o processo não induziu atividade estrogênica e reduziu a 

neurotoxicidade e a genotoxicidade dos compostos em todos, exceto em um caso. A 

degradação de metamidofos por UV/H2O2 resultou em um aumento da 

genotoxicidade, provavelmente devido à formação de produtos de transformação 

tóxicos. O aumento da toxicidade diminuiu gradualmente com o tempo, possivelmente 

devido à hidrólise dos produtos de transformação formados.  

 Urbano et al. (2017), estudaram a peroxidação assistida por radiação 

ultravioleta (UV/H2O2) para verificar se o processo foi capaz de degradar os 

antimicrobianos sulfaquinoxalina e ofloxacina e remover a toxicidade e a atividade 

antimicrobiana da solução. Este processo foi eficaz na degradação dos 

antimicrobianos, mas a toxicidade da solução aumentou ao longo do tempo de reação.  

 

2.7.1 Influência da concentração de H2O2 

 

A utilização do H2O2 é muito comum no tratamento de diversas águas 

residuárias devido a várias vantagens que este apresenta: (i) é disponível como uma 

solução facilmente manipulada que pode ser diluída em água para se obter uma vasta 

gama de concentrações; (ii) não há emissões atmosféricas; (iii) um elevado 

rendimento quântico de OH● é gerado (BLANCO; MALATO, 2003). 

De acordo com Chen et al. (2006) e Araújo et al. (2016), todo processo UV/H2O2 

é iniciado pela geração de radicais OH● por meio das reações apresentadas nas 

Equações 2.2 e 2.3: 

 

𝐻2𝑂2 + ℎ𝑣 → 2 𝑂𝐻
● (2.2) 

2𝑂𝐻● → 𝐻2𝑂2 (2.3) 

 

Dois efeitos concorrentes podem contribuir para a relação entre a concentração 

de H2O2 e a constante de oxidação resultante. Em baixas concentrações, o H2O2 não 

gera OH● suficiente, portanto, a taxa de oxidação é limitada. Com o aumento da 

concentração de H2O2, são formados mais OH● e, assim, levam a um aumento na taxa 

de reação. No entanto, na presença de H2O2 em excesso, os radicais OH● gerados 
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passam por duas rotas de reação, reagindo com H2O2 através das seguintes etapas, 

apresentadas nas Equações 2.4 a 2.6 (BOCZKAJ et al., 2017): 

 

𝑂𝐻● + 𝐻2𝑂2 → 𝑂2𝐻
● + 𝐻2𝑂 (2.4) 

2 𝑂2𝐻
● → 𝐻2𝑂2 + 𝑂2 (2.5) 

𝐻2𝑂2 + 𝑂2𝐻
● →  𝑂𝐻● + 𝐻2𝑂 + 𝑂2 (2.6) 

 

O aumento da concentração inicial de H2O2 aumenta o processo de oxidação 

até certo ponto, no qual o H2O2 começa a inibir a degradação fotolítica de compostos 

orgânicos. Com uma concentração mais elevada de H2O2 que atua como um 

eliminador de radicais livres, são formados radicais hidroperoxila (●O2H) de menos 

reatividade (BUXTON et al., 1988; ZHANG et al., 2009; HAJI et al., 2011).  

Em outras palavras, o aumento da concentração de H2O2 promove a reação do 

OH● com as moléculas locais de H2O2 em excesso. Portanto, menos OH● está 

disponível para a oxidação do contaminante. Ou seja, uma concentração de H2O2 

muito baixa ou muito alta afetará negativamente a eficiência da oxidação (LIU et al., 

2013).   

A estabilidade na velocidade de reação está associada com excesso de H2O2 

no meio reacional, de tal modo que um aumento na sua concentração não aumentaria 

a sua velocidade. O uso excessivo de H2O2 pode levar a uma reação competitiva entre 

o OH● e o H2O2, produzindo um efeito inibitório sobre a degradação de compostos 

(SANTOS et al., 2015). 

Portanto, existe uma dosagem ótima de H2O2 para a degradação do 

contaminante pelo processo UV/H2O2. A esta dosagem favorável, a taxa de 

degradação é maximizada (LIN et al., 2016).  

 

 

2.7.2 Influência do pH 

 

Segundo Mills el al. (1993), e Gálvez et al. (2001), um POA pode sofrer 

alteração em função do pH, devido as mudanças nas propriedades dos substratos 

orgânicos a serem degradados. Cabe lembrar que para o processo UV/H2O2, o pH em 

torno de 3-4 é fundamental para a eficiência do processo. Isso ocorre porque o pH da 
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reação influencia a reatividade dos compostos e pode aumentar ou diminuir a 

velocidade da reação (BOJANOWSKA-CZAJKA et al., 2006).  

Conforme as Equações 2.7 e 2.8, se o meio tiver valores elevados de pH, os 

íons carbonato e bicarbonato reagirão com OH●, atuando como eliminadores, portanto 

o pH não pode ser muito alto. A concentração destes íons diminui juntamente com a 

diminuição do pH, aumentando a quantidade de OH● livre na fase líquida e, portanto, 

aumenta a eficiência da oxidação (LITTER, 2005). 

 

𝑂𝐻● + 𝐻𝐶𝑂3
− → 𝐶𝑂3

●− +𝐻2𝑂 (2.7) 

𝑂𝐻● + 𝐶𝑂3
2− → 𝐶𝑂3

●− + 𝑂𝐻− (2.8) 

 

De acordo com Lin et al. (2016), os valores da k em condições ácidas excedem 

acentuadamente aqueles em condições básicas. Em soluções alcalinas, o H2O2 é 

dissociado para formar ânions hidroperoxila (𝐻𝑂2
−) (Equação 2.9). 𝐻𝑂2

− reage com 

H2O2 (Equação 2.10), produzindo O2, H2O e 𝑂𝐻−, em vez de OH●, sob irradiação UV. 

Assim, a concentração instantânea de OH● é menor do que a esperada. 

 

𝐻2𝑂2 → 𝐻
+ + 𝐻𝑂2

− (2.9) 

𝐻𝑂2
− + 𝐻2𝑂2 → 𝐻2𝑂 + 𝑂2 + 𝑂𝐻

− (2.10) 

 

A taxa de auto decomposição de H2O2 é maior em soluções alcalinas do que 

em soluções ácidas, portanto a quantidade de OH● formada é menor (GHODBANE; 

HAMDAOUI, 2010; ZHOU et al., 2012). Portanto, em soluções alcalinas a degradação 

do contaminante é muito mais fraca do que em soluções ácidas. 

A estreita faixa de pH utilizada para que ocorra a máxima eficiência do processo 

é uma das grandes limitações do processo, pois há necessidade de ajuste de pH para 

a máxima eficiência do tratamento e a necessidade de neutralização após o 

tratamento antes do descarte em corpos d’água (NOGUEIRA et al., 2007). Além disso, 

há um aumento dos custos adicionais com correções de pH pela adição de reagentes, 

tais como NaOH e HCl (MANENTI, 2013).  
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2.7.3 Influência da fonte de irradiação  

 

A radiação ultravioleta (UV) é subdivida nas faixas de comprimento de onda, 

de acordo com seus efeitos anedóticos, UV-A (315-400 nm), UV-B (280-315 nm), UV-

C (100-280 nm) e UV em vácuo (> 200 nm). As lâmpadas germicidas UV-C são 

frequentemente usadas para purificar a água devido à sua capacidade de eliminar 

bactérias (BLANCO; MALATO, 2003). 

Conforme Blanco e Malato (2003), a luz pode ser usada de diversas maneiras 

e sob certas condições, para incentivar produtos químicos a quebrar os poluentes para 

a formação de subprodutos inofensivos. Alguns contaminantes são capazes de se 

dissociar apenas na presença de luz. 

Diferentes comprimentos de onda da radiação podem ser utilizados, 

dependendo da natureza das espécies envolvidas no processo de oxidação. De 

acordo com Rodrigues-Silva et al. (2014), as quinolonas possuem duas faixas 

características de banda de absorção na região do ultravioleta, uma entre 240 e 300 

nm e outra, de menor intensidade, entre 300 a 380 nm, devido aos anéis aromáticos 

presentes na estrutura desses compostos. Ao mesmo tempo, para a ativação do H2O2 

no caso do processo UV/H2O2, somente a radiação de onda curta da faixa UV-C é 

utilizável (MANENTI, 2013). 

Em um estudo realizado por Lin et al. (2016), foi investigado o efeito do 

comprimento de onda UV, sobre a eficiência da degradação da ofloxacina, através do 

processo UV/H2O2. Utilizando valor de pH 3 e 0,07 g H2O2 L-1 foram avaliados os 

comprimentos de onda UV de 365 nm e 254 nm. Foi observado após 30 min, 

eficiências de degradação de 26% e 94%, respectivamente, mostrando que o 

comprimento de onda influenciou fortemente na eficiência da degradação de 

ofloxacina. Este resultado é explicado pelo fato de que a radiação UV em 254 nm 

forneceu mais energia do que a radiação UV em 365 nm, então grandes quantidades 

de OH● foram geradas, e mais moléculas de ofloxacina em solução aquosa foram 

degradadas. 
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2.8. ACTINOMETRIA E RENDIMENTO QUÂNTICO 

 

A intensidade de radiação ultravioleta está relacionada com a quantidade de 

energia recebida por uma unidade de área. Sua determinação só é possível por meio 

de radiômetria ou actinometria (AGUIAR et al., 2002).  

De acordo com Braslavsky (2007), a actinometria é definida como um sistema 

químico que determina o número de fótons em um feixe de luz integralmente ou por 

unidade de tempo, a partir de uma substância fotossensível, chamada actinômetro, 

de rendimento quântico conhecido.  

Em um actinômetro químico, a conversão fotoquímica está relacionada 

diretamente ao número de fótons absorvidos, devido à ação química da luz no meio 

ou por haver uma mudança reversível da substância química, decaimento ou 

formação de moléculas, modificando sua concentração ou suas propriedades 

espectrais. Assim, o cálculo do número de fótons incidentes pode ser feito a partir da 

medição da taxa de reação (MOTA, 2005; MOTA, 2010).  

O campo de intensidade dentro do reator pode ser bastante variável, o que 

torna difícil a determinação da intensidade média relativa ao volume de líquido no 

reator. Desta forma, para esta determinação, utilizam-se substâncias actinométricas 

que sofrem reações fotoquímicas em comprimentos de onda específicos (AGUIAR et 

al., 2002).  

Os actinômetros mais usuais são o ferrioxalato de potássio e oxalato de uranila. 

Com a medição da taxa de reação, o cálculo do número de fótons incidentes pode ser 

realizado. A determinação da conversão para os produtos permite calcular o número 

total de fótons absorvido pelo volume de gás ou líquido, ou a superfície do sólido que 

podem ter qualquer forma ou geometria (MOTA, 2005; MOTA, 2010). 

A cinética do procedimento de actinometria por ferrioxalato de potássio pode 

ser acompanhada medindo-se a concentração de Fe2+ formado ao longo do tempo de 

exposição à radiação UV. A concentração molar de Fe2+ é medida por meio da 

absorbância de um complexo de Fe2+ - fenantrolina - de cor vermelha a 510 nm. Íons 

férricos formam somente um leve complexo com fenantrolina, transparente a 510 nm 

(AGUIAR et al., 2002). 

O rendimento quântico é o número de eventos definidos que ocorrem por fóton 

absorvido pelo sistema, definido através das Equações 2.11 a 2.13 (BRASLAVSKY, 

2007). O rendimento quântico integral é: 
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𝜙(𝜆) =  
𝑛ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑑𝑒 𝑒𝑣𝑒𝑛𝑡𝑜𝑠

𝑛ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑑𝑒 𝑓ó𝑡𝑜𝑛𝑠 𝑎𝑏𝑠𝑜𝑟𝑣𝑖𝑑𝑜𝑠
 

(2.11) 

 

Para uma reação fotoquímica, 

 

𝜙(𝜆) =  
𝑞𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑑𝑎𝑑𝑒 𝑑𝑒 𝑟𝑒𝑎𝑔𝑒𝑛𝑡𝑒 𝑐𝑜𝑛𝑠𝑢𝑚𝑖𝑑𝑎 𝑜𝑢 𝑝𝑟𝑜𝑑𝑢𝑡𝑜 𝑓𝑜𝑟𝑚𝑎𝑑𝑜

𝑛ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑑𝑒 𝑓ó𝑡𝑜𝑛𝑠 𝑎𝑏𝑠𝑜𝑟𝑣𝑖𝑑𝑜𝑠
 

(2.12) 

 

O rendimento quântico diferencial é 

 

𝜙(𝜆) =  
𝑑𝑥/𝑑𝑡

𝑞𝑛.𝑝
0 [1 − 10−𝐴(𝜆)]

 
(2.13) 

 

Onde 𝑑𝑥/𝑑𝑡 é a taxa de alteração de uma quantidade mensurável (espectral ou 

qualquer outra propriedade) e 𝑞𝑛.𝑝
0  a quantidade de fótons incidentes (mol ou 

equivalente einstein) (antes da absorção) por intervalo de tempo (fluxo de fótons, 

montante). 𝐴(𝜆) é a absorvância no comprimento de onda de excitação. Pode ser 

usado para processos fotofísicos ou reações fotoquímicas. 

 

2.9 COMPOSTOS INTERMEDIÁRIOS 

  

De acordo com Melo et al. (2009), a degradação de fármacos por POAs envolve 

diferentes etapas e várias reações que resultam em diferentes subprodutos, que 

podem apresentar maior ou menor toxicidade comparativamente ao fármaco original. 

Estes intermediários podem manter ou não a atividade funcional do composto original.  

Uma vez que vários intermediários podem ser formados durante o tratamento, 

é importante identificar uma rota de degradação, bem como avaliar a toxicidade e o 

destino destes no ambiente (MELO et al., 2009). 

Para que os produtos formados das reações entre os radicais OH● e as 

quinolonas possam ser identificados, normalmente utiliza-se a espectrometria de 

massas. As estruturas dos possíveis produtos formados são propostas baseando-se 

na composição elementar dos fármacos e mecanismos de reações orgânicas 

apresentados na literatura especializada. Salienta-se que a identificação dos produtos 

formados durante os processos de degradação é uma etapa bastante trabalhosa 
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devido às baixas concentrações em que esses intermediários se encontram 

(RODRIGUES-SILVA et al., 2014).  

Gupta e Garg (2018), aplicaram o processo Fenton na degradação de CIP, 

onde cinco produtos principais de degradação puderam ser identificados por 

cromatografia líquida de alta resolução - espectrometria de massas. Os produtos 

podem ser resultado da ocorrência de descarboxilação , desfluoração, hidroxilação e 

clivagem do anel de piperazina.  

Bueno et al. (2018) aplicaram a Peroxidação Eletroquímica na degradação da 

CIP. Durante o tempo de eletrólise (15 a 45 min.), três compostos foram identificados, 

chamados ésteres (ácido benzeno-1,2-dicarboxílico), sendo estes produtos 

conhecidos como ftalatos. Estes subprodutos foram identificados através de 

Cromatografia Gasosa acoplada a Espectrometria de Massas (CG-EM). Sugere-se 

que as estruturas moleculares identificadas sejam caracterizadas pela clivagem do 

anel aromático presente na molécula de CIP pela interação com os radicais OH●.  

Visto que os POAs podem formar subprodutos na degradação de 

contaminantes, a realização de testes de toxicidade complementa as análises 

químicas, pois fornecem uma resposta global da amostra, identificando possíveis 

efeitos sinérgicos e biodisponibilidade dos compostos (MELO et al., 2009).  

Além disso, a otimização dos processos de tratamento é indispensável para 

garantir a completa mineralização dos compostos-alvo, minimizando assim a 

formação de intermediários tóxicos. Nesse contexto, faz-se necessário o 

desenvolvimento de métodos analíticos sensíveis que permitam identificar os 

intermediários e testes de toxicidade confiáveis para dimensionar o impacto dessas 

substâncias no ambiente. 

 

2.10 EFEITOS DA GENOTOXICIDADE E TOXICIDADE 

 

Atualmente, inúmeras substâncias que conferem periculosidade à saúde 

pública e ao meio ambiente vêm sendo estudadas. Consequentemente, o 

desenvolvimento de testes rápidos e simples na identificação de sustâncias com 

atividade tóxica e genotóxica tem trazido grande interesse no meio científico.   

Há um amplo número de testes, podendo o organismo de prova variar desde 

vírus, bactérias, fungos, plantas e insetos até mamíferos, incluindo células humanas. 

A utilização de organismos experimentais e bioensaios para a detecção de danos no 

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/degradation-product
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/degradation-product
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/decarboxylation
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material genético têm permitido a quantificação e reconhecimento de uma ampla 

gama de substâncias com atividade genotóxica (OBE et al., 2004).  

A CONSEMA 129 (RIO GRANDE DO SUL, 2006), define genotoxicidade como 

a capacidade de uma amostra simples ou composta alterar a estrutura ou função da 

molécula de DNA, ou seja, o potencial que uma substância tem de reagir com o DNA 

da célula.  

Isso pode ocasionar quebras de fita simples e/ou dupla do DNA, que, caso 

sejam reparadas por enzimas endógenas de reparo do DNA, diz-se que a substância 

que gerou tais alterações no DNA tem efeito genotóxico. Caso as alterações no DNA 

de uma célula não sejam passíveis de reparação, elas são transmitidas de modo 

estável às células filhas no processo de divisão celular. Assim, a substância que 

causou esse efeito é chamada mutagênica (GONTIJO; TICE, 2003). 

Os indicadores de genotoxicidade permitem avaliar os efeitos de exposições 

ao material genético por meio da avaliação de mutação gênica, dano cromossômico 

ou lesão no DNA. Alguns ensaios de avaliação de genotoxicidade compreendem 

aberrações cromossômicas, troca de cromátides irmãs, mutações pontuais e 

oncogênicas, micronúcleos e o ensaio cometa, sendo este último utilizado para avaliar 

lesões no DNA (RIBEIRO et al., 2003; COLLINS; AZQUETA, 2012; HAYS et al., 2012; 

MORO et al., 2013).  

Ao mesmo tempo, testes para verificar a toxicidade fornecem uma estimativa 

dos efeitos letais e subletais, medem a toxicidade quando o agente tóxico não é 

identificado quimicamente e podem prever os potenciais danos ambientais.  

Os testes de toxicidade são ensaios realizados para avaliar a capacidade de 

uma amostra em produzir efeitos deletérios nos organismos-teste (RIO GRANDE DO 

SUL, 2006). Nesses ensaios, organismos-testes são expostos a diferentes 

concentrações de amostra e os efeitos tóxicos produzidos sobre eles são observados 

e quantificados (RONCO et al., 2004). 

Os testes de toxicidade podem ser classificados como agudos ou crônicos, 

sendo diferenciados pelo tempo de exposição do organismo-teste a substância em 

estudo. De acordo com Sobrero e Ronco (2004), a toxicidade aguda é o efeito adverso 

(letal ou subletal) induzido em organismos-teste durante um período de exposição do 

material de teste, geralmente alguns dias. A toxicidade crônica são os efeitos tóxicos 

a longo prazo relacionados a mudanças no metabolismo, crescimento ou capacidade 

de sobrevivência (RIO GRANDE DO SUL, 2006). 
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A CIP é um antibiótico comumente detectado no ambiente aquático, mas a 

informação sobre a sua toxicidade em relação às comunidades microbianas naturais 

está em grande parte ausente (JOHANSSON et al., 2014). Sendo assim, diversos 

pesquisadores vêm investigando a genotoxicidade e a toxicidade da CIP, através de 

diversos organismos-teste.  

Johansson et al. (2014), avaliaram a toxicidade crônica de CIP em biofilmes 

marinhos naturais (periphyton), comunidade ecológica complexa, que compreende 

uma variedade de espécies bacterianas e de algas. Os biofilmes foram amostrados 

ao longo da costa oeste sueca e subsequentemente expostos ao longo de 4 dias em 

um sistema semi-estático para uma série de concentrações de antibiótico. Os efeitos 

na parte bacteriana da comunidade perifiótica foram avaliados usando ecoplacas 

biológicas, refletindo respiração total e diversidade funcional da comunidade 

bacteriana. A exposição ao antibiótico foi avaliada em uma relação concentração-

resposta clara com os valores EC10 e EC50 para a inibição da utilização total de 

fontes de carbono de 46,1 nmol L-1 e 490,7 nmol L-1 para a CIP. A Concentração de 

Efeito Não Observado para CIP foi de 26 nmol L-1, com uma diferença mínima 

significativa de 19,24%. Os dados indicaram que a exposição à CIP leva a uma 

reorganização do padrão de utilização de carbono na região de 20 a 50% de efeito. 

Isso corresponde à maior especificidade da CIP para certas espécies bacterianas. Os 

efeitos na parte das algas das comunidades foram avaliados analisando a quantidade 

e composição de pigmentos fotossintéticos, em que a CIP não causou quaisquer 

efeitos inibitórios até a concentração máxima testada de 9000 nmol L-1.  

Abreu et al. (2011), avaliaram a atividade genotóxica da CIP através do Teste 

para Detecção de Mutação e Recombinação Somática (SMART) em Drosophila 

melanogaster. Os resultados obtidos indicaram que a CIP, nas concentrações 

avaliadas de 3,0 e 6,0 mM, aumentou a frequência de manchas em relação ao controle 

negativo, evidenciando o seu papel mutagênico.  

Mansano et al. (2012), avaliaram e compararam a toxicidade aguda da CIP 

sobre as espécies de Cladocera Daphnia magna e Ceriodaphnia silvestrii. Para isso, 

realizaram-se testes de toxicidade aguda, com concentrações nominais do fármaco. 

Para o dafinídeo C. silvestrii, os valores de CE50: 24 h e CE50: 48 h foram de 43,80 

mg L-1 e 9,17 mg L-1, respectivamente. Para D. magna, os valores de CE50: 24 e 48 

h não foram possíveis de calcular, pois um número menor que 50% dos organismos 

apresentaram imobilidade na maior concentração testada (100 mg L-1). Os resultados 
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obtidos mostraram que a espécie tropical C. silvestrii foi mais sensível a CIP do que a 

espécie exótica D. magna.  

Khadra et al. (2012), avaliaram a genotoxicidade da quinolona (ácido nalidíxico) 

e das fluroquinolonas (CIP e enrofloxacina) utilizando o teste do micronúcleo nas 

raízes de Vicia faba por exposição direta ao contato com uma matriz sólida. As plantas 

foram expostas a quinolona e fluoroquinolonas sozinhas ou misturadas com solos 

contaminados artificialmente. Foram testadas quatro concentrações diferentes de 

cada antibiótico, sendo 0,01, 0,1, 1 e 10 mg Kg-1 para ácido nalidíxico e 0,005; 0,05; 

0,5 e 5 mg Kg-1 para CIP e enrofloxacina. Esses antibióticos também foram utilizados 

como mistura dinâmica. Na exposição de plantas Vicia faba a cada antibiótico, as duas 

maiores concentrações apresentaram indução significativa de micronúcleo. As duas 

concentrações mais baixas não apresentaram efeito genotóxico significativo. A 

mistura dos três compostos induziu uma indução significativa de micronúcleo, 

independentemente da mistura testada, de 0,02 a 20 mg Kg-1. Os resultados indicaram 

que um efeito genotóxico semelhante foi obtido com a mistura a 0,2 mg Kg-1 em 

comparação com cada molécula isolada em 5 - 10 mg Kg-1.  

Richard et al. (2014), aplicaram um POA para a remoção de produtos químicos 

das águas residuais. O estudo foi aplicado para combinar análises químicas e 

toxicológicas da oxidação avançada (O3 [5 mg L-1] ou UV/H2O2 [lâmpada Hg-LP, 15 

W; 1 g L-1 H2O2]) de efluentes da fábrica de tratamento de águas residuais e água 

pura. As amostras de efluentes do tratamento convencional de águas residuárias de 

lodo ativado (tratamento mecânico, bacia de lodo ativado e etapas de tratamento 

primário e secundário) e água deionizada de alta pureza (água pura) foram adotadas 

com Bisfenol A, CIP, Metoprolol ou Sulfametoxazol e tratados com O3 ou UV/H2O2. 

Para as análises toxicológicas, as células de mamíferos (CHO-9, T47D) foram 

expostas às amostras de água durante 24 h e foram testadas quanto à citotoxicidade 

(Teste MTT), genotoxicidade (Alkaline Comet Assay) e estrogeneidade (ER Calux®). 

Os resultados indicam que o tratamento oxidativo (O3 ou UV/H2O2) de Bisfenol-A, 

Metoprolol, Sulfametoxazol ou CIP em águas residuais não resultou em produtos de 

oxidação tóxicos, enquanto que o tratamento UV/H2O2 de Bisfenol A e CIP em água 

pura resultou produtos inibitórios com efeitos citotóxicos, mas não estrogênicos após 

60 min. 

Souza et al. (2015), aplicaram o processo de eletrocoagulação (EC) em 

condições otimizadas para a degradação do cloridrato de ciprofloxacina (CIP (HCl)) 
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em solução sintética. Amostras da solução sintética de CIP (HCl) tratadas por 

diferentes tempos de tratamento EC, foram submetidas a testes de ecotoxicidade com 

o bioindicador Artemia salina, visando identificar-se a presença de toxicidade do 

composto ou dos subprodutos de degradação gerados durante o tratamento. Para 

realização do teste levou-se em consideração a quantidade de organismos testes que 

morreram ou perderam a mobilidade após 24 horas de exposição nas amostras 

testadas. Por meio da análise HPLC notou-se que a partir de 40 minutos de tratamento 

a degradação da CIP (HCl) atingiu aproximadamente 98%. O teste de toxicidade 

indicou que as amostras tratadas com tempos de eletrólise inferior a 40 minutos 

apresentaram alta carga tóxica, evidenciando que o tratamento de EC não é eficaz 

para a degradação da CIP (HCl) em curtos tempos de tratamento. Portanto, devido ao 

alto nível de toxicidade presente nas soluções estoque e com tempo de tratamento 

inferior a 40 min., onde há formação de subprodutos de degradação tóxicos, o 

processo EC não é adequado para ser usado como um único tratamento de efluentes 

em curtos períodos de tempo. 

 

2.11 GENOTOXICIDADE 

  

De acordo com Leme e Marin-Morales (2009), a crescente descarga de 

produtos químicos perigosos no ambiente afetou o equilíbrio dos ecossistemas 

naturais e, consequentemente, chamou a atenção de vários pesquisadores e agências 

governamentais para a saúde dos organismos vivos. Entre os danos causados por 

agentes químicos aos organismos expostos, os efeitos genotóxicos e mutagênicos 

mostraram-se preocupantes, devido à sua capacidade de induzir danos genéticos, o 

que pode levar a vários problemas de saúde e também afetar as gerações futuras, 

uma vez que estas alterações podem ser hereditárias (THEODORAKIS et al., 1998).  

Assim, a necessidade de identificar compostos que reagem com o DNA para 

garantir a qualidade ambiental levou ao desenvolvimento de vários ensaios de 

genotoxicidade e mutagenicidade em uma ampla gama de organismos. Estes ensaios 

podem ser divididos em grupos com base no sistema biológico empregado e seu ponto 

final genético detectado (HOUK, 1992). 

Dentre os ensaios de genotoxicidade, os de plantas são relativamente baratos, 

rápidos e proporcionam resultados confiáveis, além de identificar produtos químicos 

que causam alterações cromossômicas (GRANT, 1978). As plantas, sendo recipientes 
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diretos de substâncias tóxicas, tornam-se materiais importantes para o teste genético 

e para o monitoramento ambiental de casos afetados por estes produtos (SHARMA; 

PANEERSERVAN, 1990). Vários sistemas de teste de plantas já estão em uso e são 

tão sensíveis e confiáveis quanto outros testes de curto prazo (FATMA et al., 2018). 

Entre as espécies de plantas mais altamente utilizadas para avaliar a 

contaminação ambiental, as mais frequentes são Allium cepa, Vicia faba, Zea mays, 

Tradescantia, Nicotiana tabacum, Crepis capillaris e Hordeum vulgare (GRANT, 

1994). 

O Allium cepa (cebola) foi considerado como o sistema de teste mais bem 

estabelecido para indicar a presença de produtos químicos mutagênicos devido à 

dinâmica sensível do crescimento da raiz, fase mitótica clara, boas condições 

cromossômicas, como cromossomos grandes e em um número reduzido (2n = 16), 

estável com características cinéticas de proliferação adequadas para o estudo 

citogenotóxico (LEME; MARIN-MORALES, 2009; BARBERIO et al., 2011; SHARMA; 

VIG, 2012; FIRBAS; AMON, 2013; PATHIRATNE et al., 2015;  HAQ et al., 2017). É 

uma bioferramenta simples, sensível e rápida e mostra alta sensibilidade aos 

compostos tóxicos (OLORUNFEMI et al., 2015). 

O teste genotóxico que utiliza o Allium cepa é validado pelo Programa 

Internacional de Segurança Química e pelo Programa Ambiental das Nações Unidas 

(GRIPPA et al., 2010). É qualificado como padrão ouro para avaliação de índice 

mitótico, formação de micronúcleos, anormalidades cromossômicas e nucleares na 

detecção de contaminantes, além de permitir a avaliação da ação de um agente e 

seus efeitos clastogênicos ou aneugênicos sobre o material genético (FERETTI et al., 

2007; AUIB; FELZENSWALB, 2011; BRAGA; LOPES, 2015). 

Diferentes parâmetros do teste com Allium cepa podem ser utilizados para 

estimar a citotoxicidade e mutagenicidade de poluentes ambientais (WIGHTWICK et 

al., 2008; KOMAREK et al., 2010), conforme apresentados (LEME; MARIN-

MORALES, 2009): 

Índice Mitótico (IM): caracterizado pelo número total de células em divisão do 

ciclo celular, tem sido utilizado como parâmetro para avaliar a citotoxicidade de vários 

agentes. IM significativamente menores que aqueles do controle negativo podem 

indicar alterações provenientes da ação de substâncias químicas no crescimento e 

desenvolvimento dos organismos expostos e IM maiores que o controle negativo 

resultam do aumento na divisão celular, podendo ser prejudicial as células, levando a 
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proliferação celular desordenada e, eventualmente, a formação de tumores. Tanto a 

redução, como o aumento do IM são indicadores importantes no monitoramento da 

poluição ambiental, especialmente para a avaliação de contaminantes tóxicos que 

apresentam potencial citotóxico. De acordo com Quinzan-Jordão (1987), testes com 

Allium cepa são adequados por oferecer parâmetros microscópicos como anáfases 

prematuras, aderência cromossômica, pontes e fragmentação cromossômica, C-

mitoses e micronúcleos, que são indicadores de eventuais mutações no conteúdo 

genético celular. 

Alterações relacionadas com o crescimento da raiz e o IM são parâmetros 

indicativos de citotoxicidade. Por outro lado, alterações como anomalias 

cromossômicas (stickiness, micronúcleos, pontes cromossômicas, entre outras), 

indicam genotoxicidade. A mutagenicidade pode estar relacionada com a frequência 

de quebras cromossômicas, dessa forma, os riscos de eventos mutagênicos podem 

ser avaliados pela frequência desses danos genéticos (FISKESJÖ, 1985). 

Aberrações cromossômicas: caracterizam-se por alterações na estrutura 

cromossômica ou no número total de cromossomos, que podem ocorrer de forma 

espontânea e como resultado da exposição a agentes físicos ou químicos (RUSSEL, 

2002). As alterações cromossômicas estruturais podem ser induzidas por vários 

fatores, como quebras de DNA, inibição da síntese de DNA e replicação de DNA 

alterado. Para avaliar anormalidades cromossômicas pelo teste de Allium cepa, vários 

tipos de aberrações são considerados nas diferentes fases da divisão celular (prófase, 

metáfase, anáfase e telófase).  

Anormalidades nucleares: alterações morfológicas nos núcleos interfásicos, 

como resultado da ação do agente testado. Geralmente, essas alterações são 

observadas no teste de Allium cepa como núcleos lobulados, núcleos portadores de 

células nucleares, células polinucleares, minicélulas, entre outros (CARITÁ; MARIN-

MORALES, 2008).  

Micronúcleo: tem sido considerado por muitos autores como o ponto de 

partida mais eficaz e mais simples para analisar o efeito mutagênico promovido por 

produtos químicos. Isto é devido ao fato de micronúcleo resultar de danos, não ou 

reparados erroneamente, nas células parentais, sendo facilmente observado em 

células filhas como uma estrutura semelhante ao núcleo principal, mas em um 

tamanho reduzido.  
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De acordo com Rank (2003), uma das vantagens do teste Allium cepa é a 

possibilidade de expor o organismo de teste diretamente a misturas complexas sem 

tratamento prévio da amostra de teste.  

Assim, este teste tem sido amplamente utilizado para estudar a genotoxicidade 

de uma grande variedade de poluentes ambientais, como metais pesados, pesticidas, 

hidrocarbonetos aromáticos, misturas complexas de poluentes, produtos químicos 

(LEME; MARIN-MORALES, 2009) e águas residuais de origem doméstica e têxtil 

(BERTANZA et al., 2013).  

 

2.12 ATIVIDADE ANTIMICROBIANA 

 

Conforme descrito pela bula da ANVISA (2018), a CIP possui atividade in vitro 

contra uma ampla gama de microrganismos gram-negativos e gram-positivos. A ação 

bactericida da CIP resulta da inibição da topoisomerase bacteriana do tipo II (DNA 

girase) e topoisomerase IV, necessárias para a replicação, transcrição, reparo e 

recombinação do DNA bacteriano. 

A CIP tem mostrado atividade in vitro contra cepas sensíveis dos seguintes 

microrganismos (ANVISA, 2018):  

i) microrganismos gram-positivos aeróbios: Bacillus anthracis, Enterococcus 

faecalis (muitas cepas são somente moderadamente sensíveis), Staphylococcus 

aureus (isolados sensíveis à meticilina), Staphylococcus saprophyticus, 

Streptococcus pneumoniae; 

ii) microrganismos gram-negativos aeróbios: Burkholderia cepacia, Klebsiella 

pneumoniae, Providencia spp., Campylobacter spp., Klebsiella oxytoca, 

Pseudomonas aeruginosa, Citrobacter freudii, Moraxella catarrhalis, Pseudomonas 

fluorescens, Enterobacter aerogenes, Morganella morganii, Serratia marcescens, 

Enterobacter cloacae, Neisseria gonorrhoeae, Shigella spp., Escherichia coli, Proteus 

mirabilis, Haemophillus influenzae, Proteus vulgaris. 

As bactérias resistentes aos antibióticos representam graves ameaças para os 

seres humanos (TAMTAM et al., 2008), sendo necessária a realização de estudos 

urgentes sobre o risco associado à formação de subprodutos com propriedades 

toxicológicas desconhecidas (SUKUL et al., 2009).  

Além disso, são raros os dados na literatura sobre a atividade antimicrobiana 

de soluções que foram submetidas a um POA. Destaca-se que essa avaliação é de 
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fundamental importância, uma vez que, mesmo o composto sendo altamente 

degradado, os intermediários formados podem apresentar atividade biológica. Com 

os ensaios de atividade antimicrobiana, é possível prever possíveis impactos no meio 

ambiente (RODRIGUES-SILVA et al., 2014). 

Sturini et al. (2012) avaliaram o papel da luz solar na degradação de 

fluoroquinolonas (FQ) (CIP, danofloxacina, a levofloxacina e moxifloxacina) presentes 

em águas superficiais. As taxas de degradação foram investigadas em níveis de ppb 

(20-50 μg L−1) sob luz solar. A atividade antimicrobiana dos produtos de 

fotodegradação obtidos foi avaliada com um teste de Concentrações Inibitórias 

Mínimas em cinco estirpes bacterianas diferentes, especificamente estirpes de 

referência de S. aureus ATCC 25923, E. coli ATCC 25922 e A. baumannii ATCC 

19606 e isolados clínicos E. coli 245 SM01 e E. coli 259 SM01. Do ponto de vista 

ambiental, o núcleo FQ (potencialmente tóxico) permaneceu intacto ao longo dos 

estágios iniciais da degradação. De fato, comprovou-se que os fotoprodutos possuem 

atividade antibacteriana residual, como mostrado em testes de atividade 

antibacteriana in vitro contra diferentes cepas bacterianas humanas e ambientais bem 

caracterizadas.  

Em um estudo realizado por Paul et al. (2010), a atividade antimicrobiana da 

solução de CIP foi reduzida após a mesma ser submetida ao processo de fotocatálise, 

mesmo quando o núcleo da quinolona permaneceu intacto. Portanto, podem ser 

considerados eficientes os tratamentos que desativem a atividade biológica ou que 

modifiquem a estrutura dos antimicrobianos. Assim, é possível que a desativação da 

atividade antimicrobiana ocorra mesmo quando não seja alcançada a total 

mineralização do composto alvo presente na solução. 

Apesar disso, a presença e persistência de antibióticos no ambiente, mesmo 

em pequenas concentrações ou com baixa atividade residual, podem levar ao 

surgimento de resistência em bactérias, uma ameaça à saúde pública em todo o 

mundo. Para tanto, é de suma importância o estudo de técnicas de tratamento de 

águas residuais eficientes, as quais possam degradar e mineralizar estes 

contaminantes, além de inativar sua atividade antimicrobiana, minimizando assim 

estes problemas ambientais.   

 

  

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/strain
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3 MATERIAL E MÉTODOS 

 

Os procedimentos do estudo foram realizados no Laboratório de Águas, 

Laboratório de Efluentes, Laboratório de Química Orgânica, Laboratório de Química 

Instrumental e Laboratório de Genética da Universidade Federal da Fronteira Sul 

(UFFS), localizado no Campus Cerro Largo/RS e no Departamento de Engenharia 

Química da Universidade Estadual do Oeste do Paraná (UNIOESTE) localizado no 

Campus Toledo/PR. 

 

3.1 AMOSTRAS E REAGENTES 

 

O efluente sintético utilizado neste trabalho foi uma solução simulada de 

Cloridrato de Ciprofloxacina (Sigma-Aldrich®) a 25 mg CIP L-1 em água deionizada, 

sendo um medicamento altamente prescrito para o tratamento de diversas infecções. 

A CIP possui: (i) fórmula molecular C17H18FN3O3; e (ii) massa molar de 331,34 g mol-

1. Inicialmente, foi realizada a produção de água deionizada, através do sistema Milli-

Q integral de ultra purificação de água (Merck, SA). A solução foi homogeneizada com 

o auxílio de um agitador magnético (Cama, 15/Centauro), e armazenada a 

temperatura ambiente em uma bombona de Polietileno (Newsul, NTF 50-C), com 

capacidade máxima de 50 litros.  

Para as reações do processo foram utilizadas alíquotas do reagente Peróxido 

de Hidrogênio (H2O2 (Merck Millipore, 30% (v/v), 34,01 g mol-1, densidade da solução 

(ρ.) 1,45 g cm-3). A quantidade necessária para atingir a concentração desejada de 

H2O2 foi calculada levando-se em conta o peso molar da mesma e o volume de 

solução. Foram utilizadas alíquotas de hidróxido de sódio (NaOH, Alphatec, P.M. 40,0 

g mol-1; ρ. 2,1 g cm-3) e ácido clorídrico (HCl, Alphatec, P.M. 36,40 g mol-1; ρ. 1,19 g 

cm-3), para os ajustes do pH das soluções, quando requeridos. 

Soluções estoque de ftalato de potássio monobásico (HOOCC6H4COOK, 

Sigma-Aldrich®, 204,22 g mol-1, 1,636 g cm-3), hidrogenocarbonato de sódio 

(NaHCO3, Merck Millipore, 84,01 g mol-1) e carbonato de sódio (Na2CO3, Merck 

Millipore, 105,98 g mol-1) foram utilizados para a calibração do sistema de análise de 

COT. 

Para o ensaio de actinometria foram utilizadas soluções de ferrioxalato e H2O2. 

A solução de ferrioxalato foi preparada em sala escura a partir de uma solução 
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contendo 0,75 mol L-1 de Ácido Oxálico Dihidratado (C2H2O4.2H2O, Vetec, 99,5 %, 

P.M. 126,07 g mol-1) e 0,15 mol L-1 de Fe3+ (utilizando Cloreto de Ferro III (FeCl3, 

Êxodo, P.M. 162,30 g mol-1). Para a determinação dos valores dos íons Fe2+, foi 

preparada uma solução complexante de 0,5 mol L-1 de Ácido Acético (CH3COOH, 

Alphatec, 99,7 %, P.M. 60,05 g mol-1),  0,5 mol L-1 de Acetato de Sódio Anidro 

(CH3COONa, Dinâmica, 99 %, P.M. 82,03 g mol-1) e 0,01 mol L-1 de 1,10-fenantrolina 

(C12H8N.2H2O, Dinâmica, P.M. 198,22 g mol-1).  

Para o ensaio de actinometria com o H2O2, foi necessária a determinação do 

residual da concentração de H2O2. Para tanto foi utilizada uma solução de 1 L, 

contendo 0,36 mol de ácido sulfúrico (H2SO4, Vetec, 96 %, P.M. 98,08) (19,9 mL do 

ácido), 0,06 mols de metavanadato de amônia (NH4VO3, Merck Milipore, P.M. 116,98 

g mol-1; ρ. 2,33 g cm-3) (7,0188 g), sendo diluída com água destilada (Nova 

Instruments, NI 2007). Para o preparo da solução, a mesma foi mantida sob agitação 

constante por 48 horas ao abrigo da luz. 

Diclorometano (CH2Cl2, Sigma Aldrich, 99,5 %, PM 84,93 g mol-1) e Sulfato de 

Magnésio (MgSO4, Dinâmica, 98-102%, 246,48 g mol-1) foram utilizados para extração 

das amostras de Cromatografia Gasosa acoplada a Espectrometria de Massas (CG-

EM). Álcool isopropílico (70%) e fixador Carnoy foram utilizados nos testes de 

genotoxicidade. 

Todas as amostras tratadas e não tratadas foram preservadas de acordo com 

o Standard Methods (APHA, 2005). E todos os reagentes e solventes químicos 

apresentam pureza de grau analítico. 

 

3.2 MATERIAIS DE BIOENSAIOS  

 

Para as análises de genotoxicidade foram utilizados bulbos de Allium cepa 

(Baia Periforme). Para a realização da análise antimicrobiana, utilizou-se Ágar 

Mueller-Hinton, para o preparo do meio de cultivo, e os microrganismos testes 

utilizados foram Staphylococcus aureus (ATCC® 25923) e Escherichia coli (ATCC® 

25922). 
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3.3 CURVAS DE CALIBRAÇÃO  

 

Para a realização das curvas de calibração foi utilizado um Espectrofotômetro 

UV-vis (Thermo-Scientific, Evolution 201). Para a realização das leituras no 

espectrofotômetro, as amostras foram dispostas em cubeta de quartzo, com caminho 

óptico de 10 mm, sendo as bandas de absorção máxima (λmáx) específicas para cada 

solução em estudo. Antes da realização das leituras de cada solução, sempre foi 

realizada a leitura do branco, tido como referência para identificação e quantificação 

dos compostos em estudo. 

Para a determinação da degradação de CIP, foi construída uma curva de 

calibração a partir de diluições de CIP, variando em diversas concentrações entre 2 e 

25 mg L-1, sendo lidas no Espectrofotômetro UV-Vis. Este procedimento foi realizado 

para a CIP em valores de pH variando de 2 a 10, a fim de acompanhar a evolução do 

perfil de absorção molecular em UV-C da CIP, bem como a alteração da intensidade 

do pico de máxima absorvância tido como referência de identificação e quantificação 

da CIP. Com isto, foi possível determinar a concentração da CIP nas amostras 

tratadas e não tratadas. 

Para a determinação do residual da concentração de H2O2, foi construída uma 

curva de calibração a partir de diluições de H2O2, variando em diversas concentrações 

entre 0 e 1000 mg L-1.  

Para a determinação dos valores dos íons Fe2+, foi construída uma curva de 

calibração a partir de diluições de FeSO4.7H2O, variando em diversas concentrações 

entre 0 e 100 mg L-1.  

 

3.4 FOTOREATOR 

 

O módulo/reator experimental utilizado consiste em uma caixa de MDF com 

revestimento interno em inox (Aprodinox, Tipo 430/1.4016, 6 mm) para maximizar a 

ação da irradiação. Ele possui dimensões de 50,4 cm de comprimento, 62 cm de 

largura e 43 cm de profundidade. É equipado com duas lâmpadas ultravioletas para 

desinfecção e esterilização (13 W, Philips TUV PL-S), fornecendo intensidade de 

radiação de 0,3 W m-2. As lâmpadas de radiação UV-C emitem irradiação em um 

comprimento de onda de 254 nm.  
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Para a realização dos experimentos, foi utilizado um béquer de borossilicato de 

400 ml (11 cm de altura x 7,7 cm de diâmetro) e agitador magnético (Cama, 

15/Centauro) para homogeneizar a solução, sendo ainda equipado com um pH-metro 

(MS-Tecnopon, mPA-210). A fim de determinar a intensidade de irradiação, foi 

acoplado ao reator UV-C/H2O2 um radiômetro de banda larga (Apogee, UM-200). O 

procedimento de coleta das amostras foi composto por um sistema manual 

compreendido por uma seringa graduada (10 mL), sendo esta representativa para a 

realização das análises pré-determinadas. Na Figura 3.1, é apresentado o módulo 

utilizado no sistema de irradiação UV-C. 

 

 

Figura 3.1 - Módulo experimental do sistema de irradiação UV-C. 
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3.5 PROCEDIMENTO EXPERIMENTAL 

 

Para a realização dos experimentos do processo UV-C/H2O2, foi adicionado no 

reator um volume de 400 mL de solução de CIP. Após, sob constante agitação (~60 

rpm) e utilizando as soluções padrões de NaOH (1 M) e HCl (2 M), o pH da solução 

foi ajustado e aferido para os valores requeridos para cada experimento. Para iniciar 

a reação foi adicionado o oxidante H2O2, conforme valores de concentrações pré-

estabelecidas e a posterior exposição à fonte de irradiação. Além disto, as reações 

foram realizadas com a solução à temperatura ambiente (~20 - 30 ºC). Antes e após 

o início das reações do processo UV-C/H2O2, foi realizada a leitura da absorvância da 

solução de CIP. Em tempos de irradiação pré-estabelecidos foram retiradas alíquotas 

de 10 mL para realizar as determinações analíticas.  

 Inicialmente foram realizados testes preliminares com o processo UV-C/H2O2 

variando as concentrações iniciais de H2O2 (50 - 1000 mg L-1), pH da solução (3 - 10), 

concentrações iniciais de CIP (2 - 25 mg L-1) e tempo de irradiação (0 - 600 min), 

sendo nesta etapa avaliada a degradação de CIP.  

 Após a análise destes resultados, foram determinadas as faixas de trabalho 

dos POR a serem estudadas, utilizando um planejamento experimental. 

 

3.6 METODOLOGIA DE SUPERFÍCIE DE RESPOSTA 

 

Com o intuito de identificar as condições ótimas de degradação e mineralização 

de CIP através do processo UV-C/H2O2, os experimentos foram planejados através 

de um Delineamento Composto Central Rotacional (DCCR), proposto com base na 

metodologia descrita por Borba et al. (2018). O DCCR foi baseado nas respostas 

obtidas nos testes preliminares, sendo determinadas as variáveis operacionais a 

serem estudadas: concentração do reagente H2O2 (58,6 - 341,4 mg L-1) e pH da 

solução (3,2 - 8,8), nomeadas q1 e q2, respectivamente. O DCCR é constituído por um 

planejamento fatorial 22, 4 pontos axiais e triplicadas no ponto central, totalizando 11 

ensaios experimentais que foram realizados de forma aleatória, conforme 

apresentados na Tabela 3.1 e Tabela 3.2.  
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Tabela 3.1 - Variáveis utilizadas no planejamento e seus respectivos níveis. 

Variáveis Coeficiente 
Níveis 

-1,41 -1,00 0,00 1,00 1,41 

H2O2 (mg L-1) q1 58,6 100,0 200,0 300,0 341,4 

pH da solução q2 3,2 4,0 6,0 8,0 8,8 

 
 

Tabela 3.2 - Delineamento Composto Central Rotacional (DCCR). 

Experimento 
Coeficientes 

q1 (H2O2) q2 (pH da solução) 

1 -1,00 1,00 

2 1,00 1,00 

3 1,00 -1,00 

4 0,00 0,00 

5 -1,41 0,00 

6 0,00 1,41 

7 0,00 0,00 

8 -1,00 -1,00 

9 1,41 0,00 

10 0,00 -1,41 

11 0,00 0,00 

 

Todos os experimentos foram realizados em um tempo reacional de 600 min., 

sendo o suficiente para garantir a degradação/mineralização. Foram retiradas 

alíquotas em diferentes tempos de reação (5, 15, 30, 60, 120, 180, 240, 300, 360, 420, 

480, 540 e 600 min) para análise no decorrer da degradação. As variáveis de resposta 

foram o percentual de degradação de CIP - expressa pela concentração final de CIP, 

o percentual de mineralização de CIP - expressa pela concentração final de COT. 

O procedimento de otimização foi baseado em análise estatística seguido da 

modelagem do conjunto de dados experimentais obtidos no DCCR. Os dados foram 

ajustados baseado em um modelo empírico polinomial de segunda ordem (Equação 

3.1) aplicando os critérios de Lagrange (FERREIRA et al., 2004) e a clássica 

Metodologia das Superfícies de Respostas (MSR) (MEYERS; MONTGOMERY, 2002; 

KHURI; MUKHOPADHYAY, 2010). Todos os modelos foram validados e a 

significância estatística do conjunto de coeficientes lineares, quadráticos e suas 

interações foram obtidas por uma análise de variância (ANOVA) com 95% de nível de 

confiança. A ANOVA serviu para avaliar a relação da significância estatística entre os 
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POR e as variáveis função-respostas obtidas, conforme apresentado na Equação 3.1. 
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Sendo (R) a resposta experimental, (qi-j) o valor dos parâmetros operacionais 

do reator ajustado (POR), (a) a constante do modelo, (ai) o coeficiente dos termos 

lineares ajustados, (k) o número de respostas experimentais, (aii-j) coeficientes 

associados com as interações lineares e quadráticas entre os valores dos POR 

ajustados. A análise estatística foi realizada utilizando o Software Statística®, versão 

7. 

 

3.7 DETERMINAÇÕES ANALÍTICAS 

  

 Para caracterizar a solução de CIP antes e após o tratamento, foi realizada uma 

série de análises físico-químicas que estão apresentadas na sequência. 

 

3.7.1 Ciprofloxacina 

 

Para a determinação do comprimento de onda no qual ocorre a máxima 

absorção de luz pela CIP foi utilizado um Espectrofotômetro UV-vis (Thermo-Scientific, 

Evolution 201). Para a realização da leitura no espectrofotômetro, as amostras foram 

dispostas em cubeta de quartzo, com caminho óptico de 10 mm, variando-se o 

comprimento de onda de 200 nm a 400 nm, para que pudesse ser observada a 

formação de eventuais subprodutos nesse intervalo (AMÉRICO et al., 2008). As 

bandas de absorção máxima (λmáx) da CIP se encontram entre os intervalos de 270 e 

280 nm, dependendo da faixa de pH da solução (JALIL et al., 2015). 

A degradação de CIP (%) foi calculada relacionando a concentração inicial (𝐶𝑖 - 

mg L-1) e final (𝐶𝑓 - mg L-1) de acordo com a Equação 3.2. 

  

𝐶𝐼𝑃𝑑 = 
𝐶𝑖 − 𝐶𝑓

𝐶𝑖
∗ 100 

(3.2) 
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3.7.2 Carbono Orgânico Total 

 

A análise do COT teve por objetivo determinar a quantidade de carbono 

presente dentro das estruturas das diversas e possíveis espécies orgânicas, 

dissolvidas e não dissolvidas, por meio de um processo de oxidação catalítica a 

temperaturas elevadas. Este parâmetro fornece uma indicação quantitativa em 

relação à mineralização de compostos orgânicos presentes em solução. Para esta 

determinação, as moléculas orgânicas são convertidas a CO2, uma forma molecular 

simples, podendo ser medida quantitativamente. Os métodos para análise de COT 

utilizam irradiação ultravioleta, calor e oxigênio, oxidação química em fase líquida ou 

a combinações destes.  

Levando em conta a quantidade de carbono orgânico total antes (TOCi) e após 

(TOCf) de cada tratamento, a quantidade de CIP mineralizada (CIPm) pelo processo 

UV-C/H2O2 foi estimada pela Equação 3.3. A determinação do COT foi realizada em 

um analisador TC-TOC-TN através da oxidação catalítica a 680°C, calibrado com 

soluções padrão de hidrogenoftalato de potássio (carbono total) e da mistura de 

hidrogenocarbonato de sódio/carbonato de sódio (carbono inorgânico). O 

equipamento utilizado para as determinações de COT foi um analisador de carbono 

orgânico total Shimadzu (TOC-L) que exibe um limite de detecção de 4 ug L-1, e se 

fundamenta na oxidação catalítica a elevadas temperaturas e determinação de CO2 

por espectroscopia infravermelho. Por se tratar de uma solução de baixa 

concentração, não houve a necessidade de diluí-la para efetuar a análise de COT.  

 

𝐶𝐼𝑃𝑚 = 
𝑇𝑂𝐶𝑖 − 𝑇𝑂𝐶𝑓

𝑇𝑂𝐶𝑖
∗ 100 (3.3) 

 

3.7.3 Condutividade Elétrica 

 

 A medida de condutividade elétrica da solução de CIP foi realizada com auxílio 

de um condutivímetro digital (DM-32/Digimed), baseada no Standart Methods (APHA, 

2005). O condutivímetro foi inicialmente calibrado com uma solução padrão, sendo a 

medição realizada através de um detector, onde a célula de medição da condutividade 

é composta por dois eletrodos cilíndricos concêntricos que medem a resistência 

elétrica da solução em que está imersa. O mecanismo da condução de intensidade 
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de corrente em soluções eletrolíticas é realizado pelo movimento de íons atraídos por 

um campo elétrico. A temperatura do meio afeta a condutividade de maneira que a 

condutividade aumenta com o aumento da temperatura e, desta forma, para 

equipamentos que não possuam o sistema de compensação automático de 

temperatura, a condutividade deve ser determinada a 25 °C, que é a temperatura de 

referência. A unidade de medida expressa nesta medição foi μS cm-1. 

 

3.7.4 H2O2 residual 

 

A determinação da concentração residual de H2O2 foi realizada utilizando-se 

Espectrofotômetro UV-vis (Thermo-Scientific, Evolution 201). Para a leitura do branco 

foi utilizado um balão volumétrico de 10 mL, sendo adicionados 1,035 mL do reagente 

preparado com H2SO4 e NH4VO3, e o restante completado com água destilada. 

Posteriormente foram realizadas as leituras do residual de H2O2, utilizando balão 

volumétrico de 10 mL, sendo adicionado 1,035 mL do reagente e 1 mL da amostra de 

H2O2, completando-se o restante com água destilada. A realização das leituras de 

H2O2 residual (mg L-1) foram realizadas em uma banda de intensidade com 

comprimento de onda de máxima absorção em 450 nm (NOGUEIRA et al., 2005). 

Quando necessário, foi calculada a porcentagem de consumo de H2O2, 

relacionando a concentração inicial (𝐶0 - mg L-1) e final (𝐶𝑓 - mg L-1) do residual de 

H2O2 de acordo com a Equação 3.4.  

 

𝐶𝑜𝑛𝑠𝑢𝑚𝑜 𝑑𝑒 𝐻2𝑂2( %) =  
𝐶0 − 𝐶𝑓

𝐶0
𝑥 100 (3.4) 

 

3.7.5 pH da solução 

 

  As medidas do pH da solução de CIP antes e após o tratamento foram 

realizadas utilizando-se uma pHmetro digital (MS Tecnopon, mPA-210), através do 

método potenciométrico. Para a calibração do aparelho, foram utilizadas soluções 

padrão com valores de pH 4, 7 e 10.  

O princípio de funcionamento do pHmetro é baseado em uma membrana de 

fibra de vidro que separa dois líquidos de diferentes concentrações de íons H+. Nos 

dois lados da membrana cria-se um potencial elétrico proporcional à diferença de pH 
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entre os dois líquidos, o qual é medido em relação a um potencial de referência. Os 

resultados são expressos em unidades de pH (APHA, 2005). 

 

3.8 TESTES DE ACTINOMETRIA 

 

As medidas de actinometria foram realizadas com base em procedimentos 

descritos por Glaze et al. (1995), Santos et al. (2015) e Mota (2010). Basicamente, 

este método é baseado em dois testes sequenciais para conhecer o sistema reacional: 

(i) a aplicação da reação de ferrioxalato, que é considerada como tendo absorbância 

total da radiação UV-C; e (ii) um segundo passo, quando se considera que a taxa de 

reação de decomposição de H2O2 tem baixa absorvância de UV-C. Neste teste, dois 

parâmetros que dependem da configuração do reator e das lâmpadas UV-C 

empregadas foram determinados: (i) a radiação UV-C incidente (I0) (Einstein L-1 s-1), 

e (ii) o comprimento do caminho de luz (b) (cm). 

 

3.8.1 Cálculos de actinometria  

 

Os parâmetros do reator medidos no teste de actinometria são obtidos usando 

a taxa de reação de Beer-Lambert, de acordo com a Equação 3.5, para um composto 

genérico “j” (CRITTENDEN et al., 1999; DANESHVAR et al., 2008; EDALATMANESH 

et al., 2008; GLAZE et al., 1995; MODIRSHAHLA; BEHNAJADY, 2006): 

 

𝑟𝑗 = −𝜙𝑗  𝑓𝑗  𝐼0 (1 − 𝑒
−𝐴𝑡 ) (3.5) 

 

Onde: rj é a taxa de reação, 𝑓𝑗 =
𝜖𝑗 𝐶𝑗

∑ (𝜖𝑖 𝐶𝑖)𝑖
 é a fração de radiação absorvida por 

uma concentração (C) de uma espécie j e 𝐴𝑡 = 2.303 𝑏 ∑ (𝜖𝑖 𝐶𝑖)𝑖  é a absorbância total. 

Os parâmetros rendimento quântico (ϕ) e o coeficiente de extinção molar (ϵj) 

dependem dos compostos presentes no sistema e são bem conhecidos na literatura 

(HARRIS et al., 1987; GLAZE et al., 1995; CRITTENDEN et al., 1999). 

Na reação de ferrioxalato toda a radiação UV-C é absorvida por este composto 

(isto é, 𝑓𝐹𝑒2+ ≅ 1) e, de acordo com Harris et al. (1987), isso representa uma 

absorvância completa pelo sistema reacional, porque (𝐴𝑡 → ∞), então (1 − 𝑒−𝐴𝑡  ) ≅ 1. 

A aplicação em um sistema em batelada resulta na Equação 3.6. 
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𝑑𝐶𝐹𝑒2+

𝑑𝑡
= 𝑟𝐹𝑒2+ = 𝜙𝐹𝑒2+  𝐼0 (3.6) 

 

A solução da Equação 3.6 gera a solução mostrada na Equação 3.7. 

 

𝐶𝐹𝑒2+ − 𝐶𝐹𝑒2+,0 = 𝜙𝐹𝑒2+  𝐼0 𝑡 (3.7) 

Com a regressão linear dos resultados experimentais (𝐶𝐹𝑒2+ − 𝐶𝐹𝑒2+,0) vs. 𝑡, e 

o conhecimento do rendimento quântico, é possível calcular a radiação incidente no 

sistema reacional (I0). Segundo Harris et al. (1987) e Jagger (1967), um rendimento 

quântico de 1,26 moles de Fe2+ Einstein-1 a 254 nm é assumido. 

A segunda etapa do teste de actinometria baseia-se na reação de fotólise 

primária do peróxido de hidrogênio: 𝐻2𝑂2
ℎ𝑣
→ 2𝑂𝐻●. No caso de um sistema com apenas 

H2O2 presente na solução, toda a radiação UV-C é absorvida por este composto (isto 

é, 𝑓𝐻2𝑂2 ≅ 1) e (1 − 𝑒−𝐴𝑡  ) ≅ 𝐴𝑡 (HARRIS et al., 1987). Assim, considerando um 

sistema em batelada, a aplicação resulta na Equação 3.8. 

    

𝑑𝐶𝐻2𝑂2
𝑑𝑡

= −𝑟𝐻2𝑂2 = −𝜙𝐻2𝑂2 𝐼0 2,303 𝑏 𝜖𝐻2𝑂2 𝐶𝐻2𝑂2 
(3.8) 

 

A solução da equação diferencial (Equação 3.8) é apresentada na Equação 3.9. 

 

𝑙𝑛 (
𝐶𝐻2𝑂2,0

𝐶𝐻2𝑂2
) = 𝜙𝐻2𝑂2 𝐼0 2,303 𝑏 𝜖𝐻2𝑂2  𝑡 (3.9) 

 

Onde 𝑙𝑛 (
𝐶𝐻2𝑂2,0

𝐶𝐻2𝑂2
) em função do tempo de reação (t) resulta da regressão linear 

dos resultados experimentais. O rendimento quântico (𝜙𝐻2𝑂2) e o coeficiente de 

extinção molar (𝜖𝐻2𝑂2) na radiação UV-C (254 nm) são descritos na literatura como: 

0,5 mol H2O2 Einstein-1 and 18,0 L mol-1 cm-1, respectivamente (CRITTENDEN et al., 

1999).  I0 e b (comprimento do caminho de luz) foram determinados na primeira etapa. 

Tomando como base o valor de I0 determinado na primeira etapa, através desta 

regressão pode ser obtido o parâmetro b.  
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3.8.2 Análises e procedimentos 

 

Para o Ferrioxalato: 

O procedimento experimental consistiu na transferência do ferrioxalato (400 

mL) para o reator. O tempo reacional do experimento foi iniciado com o acionamento 

da lâmpada. Durante o experimento, amostras de 0,2 mL foram coletadas e 

transferidas para frascos âmbar contendo 20 mL da solução complexante (0,5 M de 

ácido acético, 0,5 M de acetato de sódio e 0,01 M de 1,10-fenantrolina). As amostras 

foram analisadas pelo Espectrofotômetro UV-vis (Thermo-Scientific, Evolution 201), 

medindo-se a absorbância em 510 nm, para determinação da quantidade de Fe2+, 

utilizando uma curva de calibração a partir de soluções com concentrações 

padronizadas de FeSO4.7 H2O. 

 

Para o Peróxido de Hidrogênio: 

O procedimento adotado nos experimentos baseou-se na adição de 400 mL de 

solução de 200 mg H2O2 L-1 sob constante agitação. O tempo reacional do 

experimento foi iniciado com o acionamento da lâmpada. Durante o experimento, 

foram retiradas alíquotas de 3 mL para a determinação da concentração residual de 

H2O2, realizada através do método Metavanadato de Amônia descrito por Nogueira et 

al. (2005). A porcentagem de consumo de H2O2, foi obtida através da Equação 3.4. 

 

3.9 IDENTIFICAÇÃO DOS SUBPRODUTOS 

 

Inicialmente, um procedimento de extração baseado em 3 x 20 mL de CH2Cl2 

foi realizado em 40 mL das amostras de CIP. Em sequência, a camada orgânica 

combinada foi seca com MgSO4 anidro e concentrada por evaporação rotativa (Hei-

VAP Precision, Heidolph) a 40 °C. A identificação dos subprodutos intermediários foi 

realizada por um cromatógrafo a gás acoplado a um espectrômetro de massas 

(GCMS-QP2010, SHIMADZU, Japão) utilizando uma coluna NST 05 MS (30 m x 0,25 

mm x 0,25 µm de espessura de revestimento) composta por 95% de dimetil 

polissiloxeno e 5% difenil. A temperatura inicial foi de 55 °C, mantida constante por 3 

min, com aumento de 25 °C min-1 até 300 °C, mantida por 6 min. A temperatura do 

injetor e do detector era de 260 °C, com temperatura de interface de 240 °C. A 

temperatura da fonte de ionização foi mantida a 250 °C para seleção e quantificação 
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dos compostos orgânicos. O equipamento foi ajustado a uma tensão de 0,88 kV, com 

ionização por impacto de elétrons à 70 eV para fragmentação molecular e produção 

de íons em um campo de massa/carga elétrica (m/z) de 20 a 600, a fim de identificar 

a estrutura e determinar as concentrações dos subprodutos nas amostras. A proposta 

estrutural dos subprodutos é baseada na biblioteca NIST 08 do GCMS-QP2010. Esta 

metodologia foi descrita por Bueno et al., (2018). 

 

3.10 TESTES DE GENOTOXICIDADE 

 

Para os testes de genotoxicidade foi utilizado um indicador biológico, a espécie 

Allium cepa da variedade Baia Periforme, adquirida no comércio local. 

Os bulbos de Allium cepa foram expostos às amostras tratadas 

(5,30,60,180,300,420 e 600 minutos), ao controle negativo (água destilada) e controle 

positivo (solução de CIP não tratada) por 48 horas. Em seguida, foram retiradas raízes 

com a coifa com tamanho aproximado de 2 cm de comprimento. 

Os meristemas radiculares (três de cada tratamento) após coletados, foram 

acondicionados em microtubos contendo fixador Carnoy por 24 horas. 

Posteriormente, as raízes foram lavadas em água destilada e armazenadas em álcool 

70% sob refrigeração até a confecção das lâminas. 

As lâminas foram confeccionadas seguindo o protocolo de Feulgen e 

observadas em Microscopia Óptica (Microscópio Óptico Olympus® CX31), para a 

contagem das células em divisão mitótica e avaliação de danos cromossômicos. 

Foram confeccionadas três lâminas para cada tratamento e analisadas e contadas 

1000 células/lâmina. 

O Índice Mitótico (IM) (%) foi calculado pela Equação 3.10.  

 

𝐼𝑀 =
𝑛ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑑𝑒 𝑐é𝑙𝑢𝑙𝑎𝑠 𝑒𝑚 𝑑𝑖𝑣𝑖𝑠ã𝑜

𝑛ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙 𝑑𝑒 𝑐é𝑙𝑢𝑙𝑎𝑠 𝑐𝑜𝑛𝑡𝑎𝑑𝑎𝑠
 𝑥 100 (3.10) 

 

Os resultados foram validados pelo teste T com um nível de confiança de 95%. 
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3.11 ATIVIDADE ANTIMICROBIANA 

 

De modo a avaliar a suscetibilidade de bactérias a agentes microbianos, foram 

realizadas análises de atividade antimicrobiana na solução de CIP tratada nos tempos 

de 5, 30, 60, 180, 300, 420 e 600 minutos.  

Foi desenvolvida a metodologia descrita por Espinoza-Quiñones et al. (2016) 

baseada no teste de sensibilidade por disco-difusão conforme Performance Standards 

for Antimicrobial Disk Susceptibility Tests (NCCLS, 2003). Suspensões contendo 

aproximadamente 1 – 2 x 108 UFC mL-1 dos microorganismos Staphylococcus aureus 

e Escherichia coli foram semeadas na superfície de placas de Petri, previamente 

esterilizadas, contendo uma fina cama de Ágar Müller-Hinton. Discos de papel filtro, 

saturados com as amostras a serem analisadas, foram colocados na superfície da 

placa de ágar semeada. As placas foram incubadas a 37°C por 48 horas.  

A avaliação da atividade antimicrobiana foi realizada medindo a formação de 

halos de inibição na área onde foi aplicado o inóculo. O mesmo procedimento foi 

realizado para o controle positivo (solução de 25 mg CIP L-1) e o controle negativo 

(água purificada estéril). 
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

Nesta seção serão apresentados e discutidos os dados obtidos através dos 

experimentos envolvendo o processo UV-C/H2O2 aplicado na degradação e 

mineralização da solução contendo o fármaco CIP. Inicialmente será apresentada a 

caracterização inicial da solução de CIP, juntamente com os testes de actinometria. 

Posteriormente, serão apresentados os resultados dos testes preliminares, seguidos 

dos dados obtidos no planejamento experimental e as suas respectivas análises 

estatísticas, e por final, as análises cinéticas e influência de cada POR.  

Na sequência, serão apresentados os subprodutos obtidos ao longo do 

tratamento de CIP através do processo UV-C/H2O2, bem como os resultados dos 

testes de genotoxicidade e atividade antimicrobiana.  

 

4.1 CARACTERIZAÇÃO INICIAL DA SOLUÇÃO DE CIPROFLOXACINA 

 

Com o objetivo de avaliar a eficiência do processo UV-C/H2O2 realizou-se a 

caracterização inicial da solução de CIP sem tratamento. Os valores dos parâmetros 

físico-químicos obtidos para uma solução contendo 25 mg CIP L-1 são apresentados 

na Tabela 4.1.  

 

Tabela 4.1 - Valores dos parâmetros físico-químicos obtidos para uma solução 

contendo 25 mg CIP L-1. 

Parâmetros Unidade Valores 

Absorbância - 2,818 ± 0,001 

Comprimento de onda de máxima absorção (λmáx) nm 276  

pH - 5,2 ± 0,1 

Carbono Orgânico Total (COT) mg L-1 13,55 ± 0,8 

Oxigênio Dissolvido (OD) mg L-1 2,9 ± 0,4 

Condutividade Elétrica µs cm-1 28,7 ± 1,3 

 

Baseado no método dos quadrados mínimos foi ajustada uma função 

polinomial de primeiro grau (curva de calibração), utilizando o λmáx relativo a CIP em 

diferentes pHs, a partir de diluições de CIP de 2 a 25 mg L-1. Os pHs utilizados 

variaram de 2 a 10, obtendo-se um R2 de 0,998 para cada curva de calibração (dados 

não mostrados). Assim, foi possível acompanhar a evolução do perfil de absorção 
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molecular em UV-C da CIP, bem como a alteração da intensidade do pico de máxima 

absorvância, tido como referência de identificação e quantificação da CIP, sendo 

possível determinar a concentração da CIP das amostras tratadas e não tratadas. 

 

4.2 RESULTADOS DE ACTINOMETRIA 

 

 Os parâmetros relacionados com a configuração do reator, tais como, a 

irradiação UV-C incidente e comprimento do caminho de luz, foram determinados por 

meio de testes actinométricos utilizando Ferrioxalato e H2O2. A Figura 4.1 apresenta 

os resultados do ajuste dos dados experimentais dos modelos descritos pelas 

Equações 3.5 e 3.9. 

 

  

Figura 4.1 - Testes actinométricos: (a) reação do Ferrioxalato; (b) fotólise de H2O2. 

 

 Através da Figura 4.1 pode ser observado um bom ajuste de dados, sendo os 

parâmetros do reator obtidos a partir das inclinações da curva ajustada como: (i) 

irradiação UV-C incidente de 6,2577 x 10-9 Einstein L-1 s-1 a 254 nm (duas lâmpadas 

de 13 W); e (ii) comprimento do caminho de luz de 98,5 cm. 

 Glaze et al. (1995) e Ling et al. (2016), determinaram uma radiação incidente 

no reator de 1,04 x 10-6 e 1,34 x 10-6 Einstein L-1 s-1, e comprimento do caminho de 

15,8 e 5,2 cm, respectivamente. É sugerido por estes autores que o comprimento do 

caminho determinado pelo teste actinométrico é aproximadamente o mesmo valor que 

o diâmetro do reator. No entanto, neste trabalho, o comprimento do caminho foi 

determinado como 98,5 cm, significativamente diferente do diâmetro do reator, que é 

cerca de 7,7 cm. Isso pode ser explicado pela tipologia dos reatores. Nas pesquisas 

de Glaze e Ling, as lâmpadas estavam submersas no sistema reacional, enquanto 

que, neste trabalho elas estavam suspensas na caixa do reator. 
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 Analisando os resultados, sugere-se que a energia que não foi absorvida pelo 

sistema reacional foi refletida pela parede do reator, tornando-se novamente 

disponível para absorção pelo sistema, aumentando o comprimento do caminho e 

diminuindo a irradiação incidente, além de resultar em um aumento da taxa de 

degradação. Como mostrado pelos resultados, a presença de um material refletivo na 

parede do reator resulta em um aumento do comprimento do caminho, comparado ao 

caminho físico (diâmetro do reator). 

 Os parâmetros do reator, irradiação UV-C incidente e comprimento de caminho, 

tem influência crucial no processo, uma vez que podem alterar a velocidade da reação. 

Portanto, os resultados actinométricos podem ser aplicados para projetar o sistema 

reativo de reatores, aumentando a taxa de degradação de poluentes ambientais pelo 

processo UV-C/H2O2.  

 

4.3 TRATAMENTO DA SOLUÇÃO DE CIP ATRAVÉS DO PROCESSO UV-C/H2O2 

 

Nesta seção são apresentados os testes experimentais realizados para a 

determinação das melhores concentrações de H2O2, pH da solução e tempo de 

tratamento. Posteriormente será apresentado o DCCR, avaliação dos efeitos dos 

POR, ANOVA, gráficos tridimensionais de superfície de resposta, bem como as 

condições ideais para a degradação e mineralização da CIP. 

 

4.3.1 Testes Preliminares 

 

Nesta etapa foram avaliadas as variáveis do processo UV-C/H2O2: 

concentração de H2O2, pH da solução e tempo de irradiação. Para avaliar a influência 

da concentração de H2O2 e pH da solução no tratamento da amostra foram testadas 

diferentes concentrações, variando entre 50 - 1000 mg H2O2 L-1, pH da solução 3 - 10 

e tempo de irradiação UV-C entre 5 - 600 min. Foram avaliados também o efeito do 

processo UV-C/H2O2 e a influência individual da irradiação UV-C e do H2O2 na 

degradação de CIP (%), conforme apresentado na Figura 4.2.   
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Figura 4.2 - Testes preliminares do processo UV-C/H2O2 na degradação de CIP. 

 

Através da Figura 4.2a, observa-se que concentrações variando de 200 a 1000 

mg H2O2 L-1 apresentaram eficiência semelhante, de cerca de 86% na degradação da 

CIP em 600 min. de tempo de irradiação.   

Para garantir uma concentração residual de H2O2 no meio reacional foi 

estabelecida uma concentração de 500 mg H2O2 L-1, testada em pHs 3, 7 e 10, 

alcançando em pH 3 uma eficiência de 84% da degradação da CIP (ver Figura 4.2b). 

De acordo com Lin et al. (2016), Santos et al. (2015) e Brillas et al. (2009), a reação 

do processo UV-C/H2O2 tem maior eficiência em pHs da solução em meio ácido (~3), 

devido a alta instabilidade do H2O2 na decomposição para a formação de radicais 

hidroxilas (OH●) proporcionando o ataque de oxidação na molécula alvo, confirmando 

o que foi observado na Figura 4.2b. Além disso, observa-se que em valores de pH 

neutro (7), houve a menor degradação, comparado com os pHs ácido (3) e básico 

(10). Isso pode estar relacionado com a baixa solubilidade da CIP em solução aquosa, 

quando em pH neutro.  
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Outro fator importante a ser avaliado é a dependência da eficiência do processo 

UV-C/H2O2 em função da degradação da concentração inicial de CIP, visto que uma 

gama de diferentes concentrações pode ser encontrada em águas residuárias e/ou 

corpos hídricos superficiais (HASSANI et al., 2015). Na Figura 4.2c foi possível 

observar uma variação de 57% a 97% da degradação de CIP. A baixa eficiência foi 

observada em concentração inicial de 2 mg CIP L-1, havendo a possibilidade de haver 

um excesso da concentração inicial de H2O2 (500 mg L-1), perfazendo desta 

decomposição a recombinação de radicais hidroxilas (OH●) na formação de radicais 

hidroperoxilas (𝑂𝐻2
•), sendo menos seletivos e de baixo potencial de oxidação 

(SANTOS et al., 2015; BOCZKAJ; FERNANDES, 2017; ZHANG et al., 2017). A maior 

eficiência do processo UV-C/H2O2 foi encontrada em concentrações médias entre 10 

e 20 mg CIP L-1. No entanto, com a possibilidade de verificar uma maior formação de 

subprodutos da degradação e mineralização da CIP, assim como o efeito genotóxico 

de altas concentrações da CIP em solução, foram definidos nesta pesquisa ensaios 

experimentais com concentração inicial de 25 mg CIP L-1.  

A Figura 4.2d mostra a necessidade da combinação de irradiação UV-C/H2O2. 

Isso pode ser explicado pelo efeito da irradiação na decomposição do H2O2 e 

consequente geração de radicais OH● in situ na solução (LIAO et al., 2016; 

BENSALAH et al., 2018). O processo apresentou eficiência limitada em 8% de 

degradação da CIP em solução, quando utilizado apenas o H2O2. A exposição da 

solução somente a irradiação UV-C também não mostrou degradação significativa de 

CIP. Conforme Brillas et al. (2009), o poder oxidante do H2O2 deve ser maximizado 

para que exista máxima eficiência. Isso foi realizado utilizando o oxidante em 

combinação com a irradiação UV-C. Resultados análogos foram observados por Lin 

et al. (2016), confirmando que a maior eficiência é alcançada com a presença 

simultânea do oxidante e da irradiação no processo, devido ao seguinte mecanismo: 

 

𝐻2𝑂2 +  ℎ𝑣 →  2𝑂𝐻
• (4.1) 

𝑂𝐻• + 𝑐𝑖𝑝𝑟𝑜𝑓𝑙𝑜𝑥𝑎𝑐𝑖𝑛𝑎 → 𝑑𝑒𝑔𝑟𝑎𝑑𝑎çã𝑜 𝑑𝑜 𝑐𝑜𝑛𝑡𝑎𝑚𝑖𝑛𝑎𝑛𝑡𝑒 (4.2) 

 

O radical OH● foi formado a partir da decomposição fotocalítica de H2O2 

(Equação 4.1), e pode degradar diretamente CIP em solução aquosa (Equação 4.2). 

Portanto, na presença de irradiação UV, grandes quantidades de radicais OH● são 

formadas, a partir do H2O2, resultando em uma degradação mais significativa de CIP. 
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De modo a verificar a influência da adição contínua de H2O2 ao processo 

(mantida sempre em sua mesma concentração), ou de uma única vez (adição 

realizada apenas no início do processo), foi realizado um teste com as seguintes 

condições experimentais: 25 mg CIP L-1, 200 mg H2O2 L-1 e pH da solução 3. De 

acordo com a Figura 4.3, observa-se que as duas formas seguem a mesma tendência, 

sendo que a maior degradação de CIP ocorre quando não é realizada adição contínua 

de H2O2 ao processo. Ou seja, os melhores resultados se mostram quando a adição 

de H2O2 é realizada apenas no ínicio do processo, e assim vai se consumindo. Além 

disso, o consumo de peróxido é menor, favorecendo uma economia de reagentes.   

 

 

Figura 4.3 - Influência da adição única ou contínua de H2O2 (conc.) em função do 

tempo de irradiação. Degradação de CIP (%). 

 

Portanto, através dos testes preliminares foi possível verificar que o processo 

UV-C/H2O2 obteve seus melhores resultados operando na faixa de 200 a 500 mg H2O2 

L-1, pH da solução ácido (~3) e tempo de tratamento de 600 min. Desta forma, foi 

possível identificar as melhores faixas de valores dos POR para posterior avaliação 

através do planejamento DCCR. 

 

4.3.2 Design experimental e análise estatística 

 

De modo a maximizar a eficiência do processo UV-C/H2O2 aplicado na solução 

de CIP e com base nos resultados obtidos através dos testes preliminares, foi 
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realizado um planejamento experimental do tipo DCCR, composto por 11 

experimentos, sendo estes realizados de forma aleatória, visando a minimização de 

erros.  

Os 11 ensaios experimentais, com seus resultados de degradação e 

mineralização de CIP pelo processo UV-C/H2O2 com tempo de irradiação de 600 min 

são apresentados na Tabela 4.2.  

Além disso, para todos os experimentos foram realizadas cinéticas, em que os 

resultados estão apresentados nos apêndices, numerados como Tabela 1, 2, 3 e 4.  

 

Tabela 4.2 - Dados experimentais do DCCR para a degradação e mineralização de 

CIP em 600 min de reação. 

Exp. 

Concentração inicial 

de H2O2 (mg L-1) 
 pH da solução 

Degradação  

de CIP (%) 

Mineralização 

de CIP (%) Valor 

codificado 

Valor 

real (q1) 
Valor 

codificado  

Valor 

real (q2) 

1 -1 100 1 8 68,1 14,3 

2 1 300 1 8 84,3 23,3 

3 1 300 -1 4 96,7 40,7 

4 0 200 0 6 88,7 18,0 

5 -1,41 58.6 0 6 66,9 2,2 

6 0 200 1,41 8,8 80,6 10,8 

7 0 200 0 6 87,9 18,0 

8 -1 100 -1 4 80,3 30,8 

9 1,41 341,4 0 6 93,1 22,0 

10 0 200 -1.41 3,2 96,9 44,5 

11 0 200 0 6 88,0 18,2 

 

Analisando os dados da Tabela 4.2, foi observado que os resultados obtidos 

apresentaram variações na degradação de 67 - 97% e mineralização de 2 a 45% de 

CIP em solução, observando influência significativa das variáveis q1 (concentração 

inicial de H2O2) e q2 (pH da solução). Além disso, os experimentos realizados em 

condições de pH ácido apresentaram maior eficiência comparado com os em pH 

básico, comprovando o que foi observado nos testes preliminares. Ao mesmo tempo, 

verificou-se que em concentrações de H2O2 baixas (58,6 e 100 mg L-1), os resultados 

apresentaram eficiências inferiores, comparado com concentrações de H2O2 mais 

elevadas (200 a 341,4 mg L-1), sendo isso observado para a degradação, bem como 

para a mineralização de CIP.  
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 A degradação e mineralização da CIP foram avaliadas como funções dos 

parâmetros lineares q1 e q2, parâmetros quadráticos (q1)2 e (q2)2, assim como sua 

interação linear, gerando as equações polinomiais de segunda ordem apresentadas 

pelas Equações 4.3 e 4.4, respectivamente. Os modelos ajustados apresentaram boa 

reprodutibilidade dos resultados experimentais, predizendo valores de 95,6% de 

degradação e 45,4% de mineralização de CIP na condição ótima apresentada na 

Experimento 10 da Tabela 4.2. 

 

R[Degradação de CIP] = 67,82 + 0,27q1 – 4,61x10-4(q1)2 – 2,21q2 – 6,18x10-2(q2)2 – 1,72x10-4(q1q2) (4.3) 

R[Mineralização de CIP] = 92,24 + 0,11q1 – 1,14x10-4(q1)2 – 25,30q2 + 1,70(q2)2 – 1,16x10-3(q1q2) (4.4) 

 

De acordo com o coeficiente linear positivo (q1), espera-se que maiores 

concentrações de H2O2 tornem o processo UV-C/H2O2 mais eficiente na degradação 

e mineralização de CIP em solução. Além disso, espera-se uma maior eficiência do 

processo quando utilizado valores de pH mais baixos. Analisando as Equações 4.3 e 

4.4, espera-se uma faixa de concentração intermediária de H2O2 que seja adequada 

para aumentar a eficiência do processo, uma vez que o excesso de H2O2 em solução 

acaba reagindo como os radicais OH● e formando o radical hidroperoxila, sendo este 

menos eficiente (MALATO et al., 2009) para o processo UV-C/H2O2.   

A significância dos efeitos dos POR e suas possíveis ações combinadas foram 

verificadas aplicando a ANOVA, com o objetivo de validar o ajuste do modelo proposto 

pelos resultados obtidos, conforme apresentado na Tabela 4.3. 

 

Tabela 4.3 - Teste ANOVA two-way do modelo previsto para a degradação e 

mineralização de CIP pelo processo UV-C/H2O2 em 600 min de irradiação, para um 

nível de confiança de 95% (p<0,05). 

Parâmetro 
Fontes de 

Variação 

Soma dos 

Quadrados 

Graus de 

Liberdade 

Quadrados 

Médios 

F Nível de 

Significância 

(%) Calculado Tabelado 

Degradação 

de CIP (%) 

Regressão 1018,10 5 203,62 89,18 5,05 0,01 

Resíduo 11,42 5 2,28    

Total 1029,52 10     

Mineralização 

de CIP (%) 

Regressão 1414,76 5 282,95 10,01 5,05 0,05 

Resíduo 141,27 5 28,25    

Total 1556,03 10     
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De acordo com a ANOVA, os valores de Fcalculado obtidos foram 89,18 e 10,01 

para a degradação e mineralização de CIP, respectivamente. Ambos os valores são 

superiores ao Ftabelado (5,05), sugerindo que a influência dos efeitos no processo é 

estatisticamente significante (p-valor < 0,05) para ambos os modelos.  

A análise estatística das variáveis de resposta fornece o grau de significância 

ou de importância de cada coeficiente proposto o modelo de ajuste da eficiência do 

processo UV-C/H2O2 na degradação e mineralização de CIP. Sendo assim, os efeitos 

significativos (p-valor < 0,05) das influências positivas e negativas dos parâmetros q1 

e q2 são apresentados pelos gráficos de Pareto, mostrados na Figura 4.4. O teste 

estatístico T-student apresentou valores positivos (q1 = 16,30; 3,12) e negativos (q2 = 

-11,13; -5,41) para a degradação e mineralização da CIP, respectivamente. 

 

 

 

Figura 4.4 - Gráficos de Pareto dos efeitos lineares (q1 e q2), quadráticos (q1
2 e q2

2) e 

sua interação linear (q1.q2). Sendo, q1 a concentração inicial de H2O2 e q2 o pH da 

solução. (a) Degradação e (b) Mineralização da CIP (%). 

(a) (a) 

(b) 
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O efeito positivo de q1 e o efeito negativo de q2 sugerem que as melhores 

eficiências de degradação e mineralização de CIP são obtidas com maiores 

concentrações de H2O2 (200 - 341,1 mg L-1) e menores valores de pH da solução (3,2 

- 4). 

Baseado nos resultados da degradação e mineralização de CIP e no modelo 

de segunda ordem proposto (Equação 3.1), a correlação entre os valores da 

degradação e mineralização observados nos testes experimentais e os valores 

preditos pelo modelo estatístico foi analisada. Foi obtido um ajuste linear para a 

degradação e mineralização de CIP, obtendo coeficientes de determinação (r2) de 

0,989 e 0,909, respectivamente, conforme pode ser visualizado na Figura 4.5. 

 

 

 

Figura 4.5 - Correlação entre os valores observados da degradação de CIP (a) e da 

mineralização de CIP (b) e seus valores correspondentes previstos pelo modelo 

estatístico proposto para o tratamento da solução pelo processo UV-C/H2O2. 
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Para a melhor visualização dos resultados experimentais obtidos através do 

DCCR e a análise dos POR foram desenvolvidos gráficos tridimensionais de superfície 

de resposta para a degradação e mineralização da CIP como funções da 

concentração de H2O2 e pH da solução, e apresentadas na Figura 4.6.  

 

  

Figura 4.6 - Superfícies de resposta 3D para os dados de (a) degradação e (b) 

mineralização de CIP (%) pelo processo UV-C/H2O2 em 600 min. de irradiação. 

 

Observa-se pela Figura 4.6 que condições experimentais de aproximadamente 

200 mg H2O2 L-1 e pH próximo a 3,2, atingiram desempenho de 97% de degradação 

e 43% de mineralização de CIP. 

O mesmo foi observado utilizando a metodologia da função Desejabilidade 

proposta por Costa et al. (2011), onde todas as variáveis interferentes ([H2O2] e pH da 

solução) foram analisadas em uma única função composta. Essa metodologia permite 

que se obtenham respostas que indicam as condições em que ocorrem maiores 

eficiências na degradação e mineralização do contaminante. Os resultados apontados 

pela função, observada na Figura 4.7 apresenta que com o fotoreator operando nas 

condições de 200 mg H2O2 L-1 e pH da solução 3,2, as variáveis apontam 98% de 

desejabilidade.  
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Figura 4.7 - Perfis da concentração inicial de H2O2 (mg L-1) e do pH da solução em 

função de desejabilidade na degradação e mineralização de CIP (%). 

  

Ainda, de acordo com a função Desejabilidade, em relação a concentração de 

H2O2, além da concentração de 200 mg H2O2 L-1, valores de 200 e 341,4 mg H2O2 L-

1 também são capazes de assegurar uma eficiência semelhante do processo. Estes 

resultados também foram observados através da Metodologia de Superfície de 

Resposta. Logo, visando a redução dos custos do processo, é preferível a utilização 

de concentrações menores de oxidante (200 mg H2O2 L-1). 

 Quanto ao pH da solução, o melhor valor encontrado é o pH 3,2. pHs acima 

deste valor acabam por reduzir a eficiência do processo, não ocorrendo a formação 

de radicais hidroxila, importantes para formação de íons menos seletivos, gerando 

água, CO2 e íons inorgânicos.  
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4.3.3 Avaliação cinética 

 

A fim de avaliar o desempenho dos ensaios experimentais do planejamento 

DCCR, foi realizado um estudo cinético em tempos de irradiação de 5 a 600 min 

(Tabela 4.2) e apresentados nas Figuras 4.8 e 4.9.  

 

  

  

Figura 4.8 - Dados experimentais da cinética do DCCR do processo UV-C/H2O2 na 

degradação e mineralização de CIP. 

 

Aplicando concentrações iniciais de 100 e 300 mg H2O2 L-1, em pH 4, foi 

observado um aumento na eficiência com o tempo de irradiação, atingindo, em 600 

min, valores máximos de 97 e 41% de degradação e mineralização de CIP, 

respectivamente, para a concentração de 300 mg H2O2 L-1 (ver Figura 4.8ab). Isso 

pode estar relacionado com a relação adequada entre o agente oxidante (H2O2) e o 

contaminante alvo (CIP). Segundo Zhang et al., (2009); Haji et al., (2011) e Brillas et 

al., (2009), concentrações insuficientes de H2O2 podem minimizar a formação de OH● 

no sistema reacional, limitando a taxa de oxidação necessária para degradar e/ou 
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mineralizar o poluente. A insuficiência da concentração de H2O2 é bem conhecida na 

literatura como um inconveniente do processo UV-C/H2O2 (ATMACA, 2009; OLAK-

KUCHARCZYK; LEDAKOWICZ, 2017). 

Utilizando condições experimentais de pH da solução de 3,2; 6,0 e 8,8, foi 

verificado que o melhor desempenho do processo foi obtido em pH da solução de 3,2, 

atingindo 97 e 44% de degradação e mineralização de CIP, respectivamente (Figura 

4.8cd). 

O processo UV-C/H2O2 apresenta maiores eficiências em pH ácido (3 - 4) 

(Gálvez et al., 2001), pois a alcalinidade do meio reacional está associada à formação 

de ânions hidroperóxidos (𝐻𝑂2
−), que reduzem a geração de OH● e inibem a 

degradação dos contaminantes (OLAK-KUCHARCZYK; LEDAKOWICZ, 2017). 

Estudos relatados por Moussavi et al. (2018) sobre a degradação do Bisfenol A por 

UV-C/H2O2 e V-UV/H2O2 identificaram uma redução do potencial redox de OH● em 

pHs alcalinos, levando a uma baixa eficiência dos processos avaliados. Santos et al. 

(2015), obtiveram as maiores eficiências dos processos de oxidação Fenton-UV e 

UVC-H2O2 na degradação do antibiótico Norfloxacina na solução em pH 2 - 3. De 

acordo com Matafonova e Batoev (2018), a irradiação UV-C (254 nm) no pH da 

solução ácida (~ 3) fornece uma alta absorção de fótons na presença de H2O2, levando 

a uma maior geração de OH●. Lin et al. (2016), obtiveram os melhores resultados de 

eficiência do processo UV-C254nm/H2O2 no tempo de irradiação de 180 min e pH da 

solução 3, atingindo as porcentagens máximas de degradação e mineralização do 

antibiótico ofloxacina de 99 e 89%, respectivamente. 

De acordo com a Figura 4.9, o desempenho cinético em pHs mais elevados 

diminui, comparado com pHs inferiores. Utilizando concentrações iniciais de 100 e 300 

mg H2O2 L-1, em pH 8, foi observado um aumento na eficiência com o tempo de 

irradiação, atingindo, em 600 min, valores máximos de 84 e 23% de degradação e 

mineralização de CIP, respectivamente, para a concentração de 300 mg H2O2 L-1 (ver 

Figura 4.9ab). O mesmo foi observado em condições fixas de pH 4. Comparando as 

Figura 4.8ab e 4,9ab pode-se observar que a melhor eficiência do processo ocorre em 

pH da solução 4 (pH ácido), comprovando o que observado anteriormente. 

Avaliando os efeitos das concentrações inicias de 58,6; 200; e 341,4 mg H2O2 

L-1 sob as condições iniciais de pH 6, observa-se que os melhores resultados ocorrem 

em concentração de 341,4 mg H2O2 L-1. Em concentrações menores de oxidante, a 

eficiência do processo diminui. De acordo com o observado nos gráficos 
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tridimensionais de superfície de resposta (Figura 4.6), quanto maior o valor do pH, 

maior também deverá ser a concentração de oxidante. Apesar disso, em condições 

de pHs muito elevados (pH > 4) os íons carbonato e bicarbonato reagirão com os 

radicais OH●, atuando como eliminadores (LITTER, 2005). E com o oxidante em 

excesso ocorre a formação de radicais hidroperoxila, reduzindo assim a eficiência do 

processo (BOCZKAJ et al., 2017). Portanto, existe uma dosagem ótima de H2O2 para 

a qual a taxa de degradação é maximizada (LIN et al., 2016).  

 

  

  

Figura 4.9 - Dados experimentais da cinética do DCCR do processo UV-C/H2O2 na 

degradação e mineralização de CIP. 

   

 Comparando as Figuras 4.8 e 4.9, pode-se observar em relação ao pH que a 

eficiência do processo diminui à medida que o pH aumenta, sendo considerada a 

ordem de pH 4 > pH 6 > pH 8. Resultados semelhantes foram observados por Lin et 

al. (2016), onde foi avaliada a degradação da ofloxacina pelo processo UV/H2O2, 

seguindo a ordem pH 3 > pH 7 > pH 11.   
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4.4 IDENTIFICAÇÃO DE SUBPRODUTOS 

 

Após a realização de ensaios experimentais com a melhor condição do 

processo UV-C/H2O2 (200 mg H2O2 L-1, pH da solução 3,2 e 25 mg CIP L-1), foi 

realizada a determinação de compostos intermediários formados ao longo do 

processo, sendo retiradas alíquotas nos tempos de 30, 60, 180, 300, 420 e 600 min.  

 A formação de subprodutos pelo processo UV-C/H2O2 na 

degradação/mineralização de CIP está resumida na Tabela 4.4. 

Nos tempos de retenção (Trmin) 10,24 e 14,62, foram identificados os 

compostos hidroxitolueno butilados (BHT) e bis(2-terc-butil)-3-metilfenol)-6,6’-

metileno), respectivamente. Esses subprodutos são antioxidantes fenólicos utilizados 

em materiais como plásticos, borracha, produtos alimentícios e farmacêuticos (RODIL 

et al., 2010; TAKAHASHI; OISHI, 2005; LIU et al., 2017). Estes já foram relatados em 

diferentes meios e concentrações, tais como, material particulado (LIU et al., 2017), 

águas superficiais (FRIES; PÜTTMANN, 2002) e esgotamento doméstico (LIU et al., 

2015). De acordo com Witschi (1986) e Botterweck et al. (2000), a toxicidade desses 

compostos e sua exposição com o ser humano proporciona aspectos ligados 

diretamente com mutações e tumores no estômago, fígado e pulmões. 

Pandey et al. (2014), realizaram um estudo citológico com pontas de raiz de 

Allium cepa para investigar o impacto compostos, incluindo o BHT nas concentrações 

1000, 1500, 2000 e 25000 mg L-1, resultando em um aumento percentual de 

anormalidades através do aumento da concentração do composto e o tempo de 

exposição. Takahashi e Oishi (2005), verificaram a toxicidade do composto 2,2-

metilenebis (6-terc-butil-4-metilfenol) em testes histomorfométricos utilizando 

testículos de rato.  

Em Trmin 15.28 foram verificados compostos da classe dos ftalatos, tais como 

éster mono-2-etilhexílico do ácido ftálico e ftalato de diisooctila ou ftalato de bis (6-

metilheptila), com características de variação em suas cadeias estruturais e laterais, 

aplicados em produtos plásticos para proporcionar estabilidade química (BENJAMIN 

et al., 2015). Compostos similares do grupo ftalatos foram reportados por Bueno et al. 

(2018), provenientes da degradação da CIP via peroxidação eletroquímica, indicando 

elevados índices de toxicidade monitorados com o bioindicador Lactuca sativa. 
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Tabela 4.4 - Identificação de subprodutos intermediários formados durante o processo 

UV-C/H2O2 na degradação e mineralização de CIP. 

Tempo de 
irradiação 

(min) 
Tr(min) 

Fórmula 
molecular 

Estrutura molecular 

 
Número 

CAS 

30 

10.24 C15H24O 

 

128-37-0 
 

14.62 C23H32O2 

 

119-47-1 

15.28 C24H38O4 

 

27554-26-3 

60 

10.24 C15H24O 

 

128-37-0 
 

14.62 C23H32O2 

 

119-47-1 

15.28 C16H22O4 

 

4376-20-9 

180 - 300 

10.24 C15H24O 

 

128-37-0 
 

15.28 C24H38O4 

 

27554-26-3 

420 - 600 

14.62 C23H32O2 

 

119-47-1 

15.28 C24H38O4 

 

27554-26-3 
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Consolidando esta performance existe a necessidade de destruição destes 

subprodutos persistentes no meio ambiente, minimizando os efeitos de disfunções no 

sistema endócrino, defeitos congênitos, reversão sexual e malformações sexuais 

(BENJAMIN et al., 2015; JOSH et al., 2012). 

 

4.5 TESTES DE GENOTOXICIDADE 

 

Ensaios de genotoxicidade utilizando o bioindicador Allium cepa foram 

realizados nos tempos de 30 a 600 min do processo UV-C/H2O2 com as seguintes 

condições experimentais: solução pH 3,2 e concentração inicial de 200 mg H2O2 L-1. 

As amostras de solução de CIP tratada nos tempos de irradiação 30 a 300 min 

apresentaram um menor IM do que a solução de CIP não tratada, variando de 0,6 a 

0,9 % (Tabela 4.5), indicando para estas condições efeitos clastogênicos altamente 

tóxicos, podendo provocar alterações irreversíveis no DNA das células das raízes de 

Allium cepa (MAJER et al., 2005). 

 

Tabela 4.5 - Quantificação do Índice Mitótico (IM) (%) nas células das raízes de Allium 

cepa expostas a solução de CIP tratada e não tratada pelo processo UV-C/H2O2. 

   Tempo de Irradiação (min) 

 Controle 

Água 

destilada 

CIP não 

tratada 
30 60 180 300 420 600 

Índice 

Mitótico 

(IM) (%) 

7.63±0.2 1.96±0.2 0.86±0.1 0.60±0.1 0.90±0.1 0.76±0.1 2.10±0.2 2.63±0.3 

 

Uma análise de microscopia óptica em uma amostra de CIP tratada com tempo 

de irradiação de 60 min. identificou alterações nos estágios celulares, induzindo a uma 

ampla gama de anormalidades mitóticas em relação ao controle das raízes de Allium 

Cepa. Segundo Leme e Marin-Morales (2009), quanto menor o IM, maiores são as 

possibilidades de ocorrência de aberrações cromossômicas, tais como, células dos 

brotos nucleares, c-mitose, núcleos irregulares, ponto telófase, apoptose e stikness, 

conforme apresentado na Figura 4.10. 
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Figura 4.10 - Aberrações cromossômicas da amostra tratada pelo processo UV-

C/H2O2 em tempo de irradiação de 60 min. (a) brotos nucleares, (b) c-mitose, (c) 

núcleos irregulares e brotos nucleares, (d) ponte telófase, (e) apoptose, (f) stickness. 

 

Foi observado um aumento de 2,1 e 2,63% nos tempos de irradiação de 420 e 

600 min., respectivamente, indicando uma possível redução no potencial tóxico e 

citotóxico dos contaminantes presentes na solução, o que pode estar associado à 

ausência do composto hidroxitolueno butilados (BHT) (ver Tabela 4.4 - Trmin 10.24). 

Com a aplicação do processo UV-C/H2O2 para degradação da CIP em tempos 

de irradiação superiores a 420 min. foi possível verificar um aumento do IM de 1,96 a 

2,63%, conduzindo a minimização dos efeitos adversos da genotoxicidade no 

ambiente aquático. 

 

4.6 PERFORMANCE DA AVALIAÇÃO ANTIMICROBIANA 

 

Além dos testes de genotoxicidade, no caso de estudos com antibióticos, as 

análises antimicrobianas são de fundamental importância. A partir destas análises é 

possível identificar a presença ou não da CIP nas soluções tratadas através de 

processo UV-C/H2O2. Os testes de atividade antimicrobiana foram realizados para o 
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processo UV-C/H2O2 sob as condições experimentais de 25 mg CIP L-1, 200 mg H2O2 

L-1 e pH da solução 3,2 nos tempos de irradiação de 5 a 600 min. As Figuras 4.11 e 

4.12 apresentam a tendência dos diâmetros dos halos de inibição das bactérias 

Staphylococcus aureus e Escherichia coli. 

 

  

  

Figura 4.11 - Performance do diâmetro do halo de inibição em função do tempo de 

irradiação para os microrganismos E. coli. e S. aureus. Controle positivo: 25 mg CIP 

L-1; Controle negativo: água purificada estéril; 1 - 5 min; 2 - 30 min; 3 - 60 min; 4 - 120 

min; 5 - 180 min; 6 - 300 min; 7 - 420 min; 8 - 600 min. 
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Figura 4.12 - Performance do diâmetro do halo de inibição em função do tempo de 

irradiação para os microrganismos E. coli e S. aureus. 

 

Uma performance suavizada de inibição dos halos dos microorganismos foi 

observada nas amostras de tempo de irradiação até 300 min., podendo este fato estar 

associado a presença de compostos recalcitrantes e refrátarios, conforme indicado na 

Tabelas 4.4 e 4.5, onde apresentam a presença do composto hidroxitolueno butilados 

(BHT) e o baixo índice mitótico de 0,76%, respectivamente. Em tempos superiores a 

420 min. ocorre para ambos os microorganismos um rápido decréscimo na inibição 

do crescimento dos halos das bactérias Staphylococcus aureus e Escherichia coli, 

conduzindo para uma inibição nula (diâmetro do halo = 0) na amostra de 600 min, 

sugerindo a possibilidade de degradação do agente antimicrobiano (97% remoção de 

CIP) (ver Figura 4.8c). Contribuindo com esta possibilidade, está associado o aumento 

do índice mitótico para 2.63% em 600 min. de tratamento via UV-C/H2O2 (ver Tabela 

4.5). 
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5 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

Baseado nos objetivos deste trabalho e de acordo com os resultados 

observados, as condições ótimas do processo UV-C/H2O2 foram: concentração inicial 

de 200 mg H2O2 L-1 e pH da solução 3,2. Estas condições foram obtidas com o 

desenvolvimento de uma MSR baseada em delineamento experimental, atingindo em 

tempo de 600 min de irradiação, a degradação e mineralização de CIP de 97% e 44%, 

respectivamente.  

Os testes actinométricos indicaram intensidade de radiação e comprimento do 

caminho de luz do reator empregando fonte de irradiação suspensa (UV-C254nm) e 

refletores lateriais utilizados no módulo experimental do reator UV-C/H2O2.  

A formação de subprodutos intermediários, como antioxidantes fenólicos e 

ftalatos, foi verificada durante os tempos de irradiação de 30 a 600 minutos.  

A aplicação de testes de genotoxicidade (Allium cepa) sobre a solução de CIP 

tratada mostrou um aumento do IM, nos tempos de 420 e 600 min., indicando a 

minimização dos seus efeitos adversos no ambiente aquático. 

A realização de testes antimicrobinanos apresentou uma inibição do diâmetro 

de halo em tempos de irradiação superiores a 420 min., contribuindo para a redução 

dos efeitos adversos causados ao meio ambiente.  

De maneira geral, um excelente desempenho do processo UV-C/H2O2 na 

descontaminação da solução de CIP foi observado, sugerindo a possibilidade de sua 

aplicação na redução dos efeitos tóxicos, carcinogênicos e mutagênicos causados 

pelo descarte inadequado de CE em corpos d'água. 
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Tabela 1 - Planejamento Experimental. Delineamento Composto Central Rotacional. Degradação de CIP. 

Exp. 
H2O2 

(mg L-1) 
pH da 

solução 

Degradação de CIP (%) 

0 5 15 30 60 120 180 240 300 360 420 480 540 600 

1 100,0 8,0 0,0 0,0 5,3 13,3 22,3 35,5 44,1 49,8 53,9 57,7 60,6 63,7 66,0 68,1 

2 300,0 8,0 0,0 0,0 8,1 19,6 33,8 47,9 55,1 60,5 65,1 69,1 73,2 76,6 80,1 84,3 

3 300,0 4,0 0,0 3,0 11,8 22,9 40,1 61,6 73,1 81,2 86,7 90,6 92,9 94,9 96,2 96,7 

4 200,0 6,0 0,0 0,7 6,4 13,6 24,7 38,7 50,1 58,8 64,9 69,9 74,7 80,0 83,7 88,7 

5 58,6 6,0 0,0 0,9 3,7 7,9 13,1 22,9 31,6 38,9 45,3 50,1 55,3 60,0 63,7 66,9 

6 200,0 8,8 0,0 0,0 2,4 13,4 28,4 44,2 53,2 58,6 63,1 67,3 70,9 74,0 77,0 80,6 

7 200,0 6,0 0,0 0,4 5,2 12,4 23,4 37,0 48,8 56,1 63,7 68,6 73,7 79,0 83,4 87,9 

8 100,0 4,0 0,0 2,0 4,5 8,4 18,8 32,0 41,8 49,6 56,9 63,1 68,1 72,4 76,7 80,3 

9 341,4 6,0 0,0 0,0 5,8 14,3 25,6 40,9 51,4 61,0 68,3 74,3 80,5 85,6 89,8 93,1 

10 200,0 3,2 0,0 2,8 8,9 20,0 35,6 56,7 70,4 79,7 85,8 90,3 93,4 95,0 96,3 96,9 

11 200,0 6,0 0,0 0,6 6,1 13,2 24,1 38,9 49,6 58,0 64,1 69,5 74,1 79,2 83,5 88,0 

 

Tabela 2 - Planejamento Experimental. Delineamento Composto Central Rotacional. Mineralização de CIP. 

Exp. 
H2O2 

(mg L-1) 
pH da 

solução 

Mineralização de CIP (%) 

0 5 30 60 120 180 240 360 480 600 

1 100,0 8,0 0,00 1,4 1,8 2,4 4,0 5,2 6,5 9,9 13,3 14,3 

2 300,0 8,0 0,00 1,5 2,9 4,0 5,4 7,5 11,8 14,6 19,6 23,3 

3 300,0 4,0 0,00 0,7 2,1 7,8 12,7 23,0 28,8 32,6 37,8 40,7 

4 200,0 6,0 0,00 0,4 2,1 3,9 5,2 5,5 8,5 11,6 16,0 18,0 

5 58,6 6,0 0,00 1,0 1,2 1,3 1,4 1,5 1,7 1,9 2,1 2,2 

6 200,0 8,8 0,00 1,7 1,8 2,1 4,9 5,1 5,2 5,4 7,7 10,8 

7 200,0 6,0 0,00 0,1 1,5 3,5 4,7 5,1 7,4 11,2 15,2 18,0 

8 100,0 4,0 0,00 0,6 1,3 3,9 5,5 11,0 18,5 23,3 26,9 30,8 

9 341,4 6,0 0,00 1,0 4,2 10,2 11,6 15,7 17,6 19,2 21,1 22,0 

10 200,0 3,2 0,00 2,9 4,3 11,0 18,3 31,0 33,6 35,8 38,9 44,5 

11 200,0 6,0 0,00 0,3 1,9 3,8 4,9 5,3 7,9 11,4 15,6 18,2 
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Tabela 3 - Planejamento Experimental. Delineamento Composto Central Rotacional. Consumo de H2O2. 

Exp. 
H2O2 

(mg L-1) 
pH da 

solução 

Consumo de H2O2 (%) 

0 5 15 30 60 120 180 240 300 360 420 480 540 600 

1 100,0 8,0 0,0 10,0 9,2 10,0 10,0 10,8 15,0 12,0 13,3 15,0 10,8 14,2 8,3 10,0 

2 300,0 8,0 0,0 8,9 8,6 7,2 7,2 7,5 8,1 8,8 10,0 10,3 11,4 11,4 13,6 15,6 

3 300,0 4,0 0,0 9,7 8,9 10,0 10,0 10,6 13,9 16,9 19,2 21,1 22,2 22,5 27,5 33,1 

4 200,0 6,0 0,0 9,3 10,3 9,5 9,5 9,7 10,8 11,1 12,5 13,3 14,7 17,0 20,9 24,0 

5 58,6 6,0 0,0 7,6 4,7 6,1 6,1 7,6 7,6 11,8 11,8 10,4 13,3 13,3 16,1 16,1 

6 200,0 8,8 0,0 7,1 7,9 7,1 7,1 8,7 9,2 8,7 11,3 11,3 12,1 12,5 14,6 15,8 

7 200,0 6,0 0,0 9,0 9,9 9,2 9,2 9,6 10,4 10,8 12,0 13,1 14,5 17,0 20,5 23,4 

8 100,0 4,0 0,0 10,8 10,0 10,0 10,0 11,7 13,3 14,2 14,2 14,2 12,5 13,3 15,8 17,5 

9 341,4 6,0 0,0 11,2 9,7 10,2 9,4 9,4 10,2 11,4 12,4 12,6 15,8 18,7 20,2 21,9 

10 200,0 3,2 0,0 8,7 10,4 10,0 12,1 13,3 15,0 18,3 20,8 25,0 25,8 28,3 31,3 33,8 

11 200,0 6,0 0,0 9,6 10,8 10,0 10,0 10,0 10,1 11,3 12,5 13,3 14,6 17,1 20,8 23,8 

 

Tabela 4 - Planejamento Experimental. Delineamento Composto Central Rotacional. Monitoramento do pH. 

Exp. 
H2O2 

(mg L-1) 
pH da 

solução 

Monitoramento do pH 

0 5 15 30 60 120 180 240 300 360 420 480 540 600 

1 100,0 8,0 8,0 7,4 7,0 6,7 6,5 6,3 6,3 6,2 6,1 6,0 5,8 5,7 5,6 5,3 

2 300,0 8,0 8,0 7,5 7,0 6,6 6,4 6,2 6,0 5,8 5,6 5,3 5,1 5,0 4,8 4,6 

3 300,0 4,0 4,0 4,0 4,0 3,9 3,9 3,8 3,7 3,7 3,7 3,6 3,6 3,7 3,7 3,7 

4 200,0 6,0 6,0 5,8 5,7 5,6 5,3 4,8 4,6 4,4 4,3 4,2 4,1 4,0 4,0 4,0 

5 58,6 6,0 6,0 5,9 5,8 5,7 5,6 5,3 5,0 4,8 4,7 4,5 4,5 4,4 4,3 4,2 

6 200,0 8,8 8,8 8,4 8,1 7,5 6,8 6,4 6,3 6,2 6,0 5,8 5,62 5,4 5,2 5,1 

7 200,0 6,0 6,0 5,9 5,8 5,8 5,6 5,2 4,9 4,6 4,5 4,34 4,22 4,1 4,0 4,0 

8 100,0 4,0 4,0 4,0 3,9 3,9 3,8 3,8 3,7 3,7 3,7 3,68 3,65 3,6 3,6 3,6 

9 341,4 6,0 6,0 5,8 5,7 5,5 5,1 4,6 4,4 4,2 4,1 4 3,9 3,9 3,9 3,8 

10 200,0 3,2 3,2 3,2 3,2 3,2 3,2 3,2 3,2 3,1 3,1 3,11 3,1 3,1 3,1 3,1 

11 200,0 6,0 6,0 5,9 5,8 5,6 5,3 4,8 4,5 4,3 4,2 4,1 4,1 4,0 3,9 3,8 

 


