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No Brasil, o aumento de uso de agrotóxicos se inicia na década de 1960. Desde então, toneladas 

de ingredientes ativos são vendidos anualmente para o controle de pragas e obtenção de 

lavouras altamente produtivas, sendo motivo de grande preocupação. Parte dessa preocupação 

se deve ao fato que parte dos agrotóxicos utilizados é considerado prejudicial à saúde humana 

e acaba atingindo as fontes de águas para o consumo humano. Este é o caso da atrazina, a qual 

é o quinto ingrediente ativo mais vendido no Brasil, é considerada pela USEPA como 

desreguladora endócrina e possui alta persistência em corpos hídricos e nos solos. Com isso, 

uma série de tratamentos vem sendo estudados para sua degradação. Dentre esses, os processos 

oxidativos avançados se mostram como uma alternativa atrativa, visto que se fundamentam na 

utilização do radical hidroxila, um forte agente oxidante, para efetuar a degradação dos 

poluentes orgânicos. O objetivo deste trabalho foi investigar como a concentração de O3 (mg∙L- 

1
), a intensidade de corrente elétrica (A) e o pH influenciam na degradação da atrazina presente 

em águas. O método escolhido foi o Eletro-Foto-Ozonização (EFO). Testes preliminares foram 

realizados utilizando valores aleatórios dos parâmetros, permitindo a escolha de um ponto 

central e posterior aplicação de um delineamento experimental do tipo DCCR e uma 

Metodologia de Superfície de Resposta (MSR) para obter as condições ótimas de operação. Os 

experimentos foram feitos com efluente sintético de atrazina numa concentração de 10 mg∙L-1, 

valor próximo às concentrações comumente encontradas em águas residuárias de lavagem de 

embalagens e fábricas de agrotóxicos. As concentrações avaliadas de O3 foram entre 11,36 a 

78,64 mg∙L-1, intensidade de corrente entre 0,32 e 3,68 (A), pH entre 2,5 e 7,5 e tempos de 15, 

30 e 45 minutos. A máxima degradação foi identificada em 45 min de tratamento, com uma 

concentração de O3 de 65 mg∙L-1, intensidade de Corrente de 1A e pH 5. Aplicando a MSR para 

a degradação em 15 min, foi identificado que a relação linear de O3 e as interações lineares entre 

O3 e intensidade de corrente foram os parâmetros que mais influenciaram na degradação da 

ATZ. Como condição ótima foi encontrado 45 mg∙L-1 de O3, 2 A e pH 5, com reprodutibilidade 

de 78 % e 92,07% de degradação de atrazina. Após o método da EFO, o valor residual de 

atrazina ficou acima do valor estabelecido nas legislações vigentes e, portanto, sugere-se a 

aplicação de um tratamento complementar, além de análises de mineralização da atrazina. 

 
Palavras-chave: pesticidas; tratamento avançado; oxidação; compostos orgânicos; 
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ABSTRACT 

 

 

 
 

In Brazil, through public policies, the increase in the use of pesticides began in the 1960s. Since 

then, tons of active ingredients are sold year after year to control pests and obtain highly 

productive crops, which is a reason for great concern. Part of this concern is due to the fact that 

most of the pesticides used are considered an endocrine disruptor and end up reaching natural 

water sources for human consumption. This is the case of atrazine, which is the sixth most sold 

active ingredient in Brazil. This substance is considered by USEPA as an endocrine disruptor 

and has high persistence in water bodies and soils. Due to this, a series of treatments have been 

studied for its degradation and mineralization. Among these, advanced oxidative processes are 

shown as an alternative, since these processes usually use the hydroxyl radical, a strong 

oxidizing agent to effectively degraded organic pollutants. The objective of this work is to 

investigate how the parameters of O3 concentration (mg∙L-1), electric current intensity (A) and 

pH influence the degradation of atrazine present in water by Electro-Photo-Ozonation. 

Preliminary tests were performed using random values of the parameters, allowing the choice 

of a central point and subsequent application of an experimental design of the DCCR type and 

a Response Surface Methodology (MSR) to obtain the optimal operating conditions. The 

experiments were carried out with synthetic atrazine effluent at a concentration of 10 mg∙L-1, 

the value adopted, as it is commonly found in wastewater from washing packaging and pesticide 

factories, with O3 concentrations ranging from 11.36 to 78, 64 mg∙L-1, current intensity between 

0.32 and 3.68 (A) and pH between 2.5 and 7.5. From the DCCR design, the degradation rate 

was obtained in 15 min (3.88 to 92.07%), 30 min (27.61 to 98.43%) and in 45 min (51.7 to 

99.62%). For the maximum degradation identified in 45 min with an O3 concentration of 65 

mg∙L-1, Current Intensity of 1A and pH 5, and a residual concentration of 38 ppb. In the MSR, 

for the degradation in 15 min, it was identified that the linear interactions of O3 and the linear 

interactions between O3 and current intensity were the parameters that most influenced the 

degradation of ATZ. As an optimal condition, 45 O3 mg∙L-1, 2 A and pH 5 were found with a 

reproducibility of 78% to obtain 92.07% of atrazine degradation. The residual concetration of 

atrazine is above what is established in federal and international legislation, thus, the application 

of a post-treatment such as nanofiltration and mineralization analysis of ATZ is suggested. 

 
Keywords: pesticides; advanced treatment; oxidation; organic compounds. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

 
A Revolução Verde é um modelo de produção que iniciou nos EUA nos anos 50, 

baseado no intenso uso de agrotóxicos e fertilizantes. Refere-se a um conjunto de 

transformações tecnológicas, almejando uma maior produtividade por meio de pesquisas em 

ativos e maquinários agrícolas. No Brasil essa revolução iniciou-se na década de 1960, com 

forte incentivo do Estado (DE SIQUEIRA et al., 2013). No ano de 2019, estima-se que foram 

comercializadas no Brasil mais de 560 mil toneladas de ingredientes ativos de agrotóxicos 

(IBAMA, 2021). 

O uso de agrotóxicos auxilia a elevar os níveis de produtividade, promovendo o 

crescimento e fortalecimento das plantas. Porém, estes compostos apresentam moléculas 

recalcitrantes que podem ser acumuladas no meio ambiente (ALLETTO et al., 2010; 

TEIXEIRA et al., 2005). 

Após a aplicação dos agrotóxicos, sabe-se que somente uma parcela é absorvida pelo 

solo e plantas, e o restante rapidamente se dispersa no meio, contaminando os mais diversos 

ecossistemas (PEITER et al., 2017). Além da aplicação, o manejo incorreto durante os 

processos de lavagem das embalagens e equipamentos de aplicação, pode ocasionar 

contaminação do meio (ABUBAKAR et al., 2020). 

Estes compostos estão contaminando os mananciais de água, subterrâneos ou 

superficiais (PARIENTE et al., 2013), os quais servem como fonte para o abastecimento. Como 

consequência, os agrotóxicos têm a possibilidade de chegar nas estações de tratamento de água 

(ETAs), as quais em sua maioria, não apresentam a tecnologia necessária para o tratamento 

dessas substâncias, já que a maioria dos agrotóxicos não são sedimentáveis nem biodegradáveis 

(INTICHER et al., 2021; AAL et al., 2001). 

A atrazina (ATZ) é um dos agroquímicos mais usados em todo o planeta, devido 

principalmente à sua alta eficiência, baixo custo relativo e a flexibilidade de aplicação. Sendo 

aplicados, em mais de 100 países, cerca de 90.000 toneladas por ano (UDIKOVIĆ-KOLIĆ et 

al., 2012; WANG et al., 2020), nas mais variadas culturas agrícolas, tais como milho, sorgo e 

cana-de-açúcar, entre outras, com o objetivo de eliminar ervas daninhas e outras gramíneas 

(WHO, 2011). 

A ATZ dissolvida na água, pode ser prejudicial à saúde humana. De modo, a ser 

considerada como uma substância desreguladora do sistema endócrino e causadora de 

desequilíbrios no meio ambiente (WHO, 2011). Estudos comprovam que a ATZ, está 
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relacionada com o hermafroditismo em rãs (HAYES et al., 2003) e redução da qualidade do 

esperma em camundongos (COOK et al., 2019). Em seres humanos, estudos correlacionam a 

presença de ATZ aos casos de parto prematuro (STAYNER et al., 2017), malformações dos 

genitais masculinos (AGOPIAN et al., 2013; ZHU et al., 2021), e ainda alterações em 

moléculas do MicroRNA capazes de induzir a doença de Parkinson (LI et al., 2019). 

A ATZ tem sido encontrada em concentrações preocupantes no meio ambiente. Em 

estudos realizados pode-se identificá-la em corpos hídricos com concentrações, estimadas em 

0,01 ng∙L-1 a 100 µg∙L-1 (LORO et al., 2015; MACHADO et al., 2016; MOREIRA et al., 2012b; 

VIEIRA et al., 2017; EHRSAM et al., 2016). Para sua degradação, como citado anteriormente, 

são necessários processos avançados, como por exemplo o uso de irradiação gama (KHAN et 

al., 2015), processos de separação por membrana (MUKHERJEE et al., 2019), ozonização 

(CRUZ-ALCALDE et al., 2017), adsorção (VIEIRA et al., 2021) e processos oxidativos 

avançados (POAs) (INTICHER et al., 2021). 

Os POAs são processos que apresentam taxas rápidas de reação e menor produção de 

lodo, quando comparados com os métodos citados anteriormente. Porém possuem um alto custo 

operacional e de manutenção (SALEH et al., 2020; MARICAN; DURÁN-LARA, 2018). Os 

POAs baseiam-se em métodos químicos, fotoquímicos ou eletroquímicos que geralmente 

compartilham a característica de produção in-situ do agente oxidante conhecido como radical 

hidroxila (•OH) (CRITTENDEN et al., 2012). Este radical possui capacidade de degradar, 

podendo mineralizar compostos tóxicos e recalcitrantes, convertendo-os em CO2, H2O e íons 

inorgânicos (KHAN et al., 2017; CRITTENDEN et al., 2012). 

Diante do exposto, levando em consideração os benefícios dos POAs no tratamento 

avançado e das possíveis problemáticas causadas pela ATZ, o proposto trabalho promove uma 

investigação da influência de paramentos, tais como o tempo de exposição a lâmpada UV, 

intensidade de corrente (A), vazão de O3 (mg∙L-1) e pH na degradação da ATZ, em águas por 

um POA do tipo Eletro-Foto-Ozonização (EFO). 

 

 
1.1 OBJETIVOS 

 

 
A presente seção aborda os objetivos a serem atingidos pelo trabalho, sendo estes 

subdivididos em objetivo geral e objetivos específicos. 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0048969719304280?via%3Dihub&bb0090
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1.1.1 Objetivo geral 

 

 
Investigar o processo de degradação da atrazina, presente em água, por meio de processo 

oxidativo avançado do tipo eletro-foto-ozonização. 

 

 
1.1.2 Objetivos específicos 

 

 
I. Realizar experimentos utilizando a tecnologia de Eletro-Foto-Ozonização para 

avaliar os parâmetros operacionais do processo, tais como: intensidade de 

corrente (A), vazão de O3 (mg∙L-1) e pH na degradação da ATZ em efluente 

sintético. 

II. Identificar a condição de maior degradação de ATZ. 

III. Investigar como os parâmetros do processo influenciam a degradação da ATZ. 
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2 REFERENCIAL TEÓRICO 

 

 
Nesta seção do trabalho é abordada uma revisão bibliográfica. Contém um breve 

histórico sobre o uso dos agrotóxicos e como eles afetam os seres humanos e a biota, bem como 

a legislação pertinente à potabilidade e qualidade da água. Além disso, é discorrido sobre as 

características, comportamento e efeitos da atrazina, bem como sobre os possíveis tratamentos. 

Dentre os possíveis tratamentos, será tratado sobre os Processos Oxidativos avançados (POA). 

 

 
2.1 AGROTÓXICOS E SEUS EFEITOS NO MEIO AMBIENTE E NA SAÚDE HUMANA 

 

 
A IUPAC (2014) define os agrotóxicos como substâncias, ou mistura de substancias, as 

quais são empregadas no controle, prevenção e eliminação de pragas. Os agrotóxicos 

compreendem os inseticidas, herbicidas, fungicidas, acaricidas, rodenticidas, dentre outros. 

(BCPC, 2012 apud SANTANA; CAVALCANTE, 2016). A história moderna destas 

substancias inicia-se no final da década de 1930, com a síntese do organoclorado dicloro- 

difeniltricloroetano (DDT) por Paul Muller, na Suíça. Todavia, a partir dos anos de 1960, seus 

impactos negativos no meio ambiente foram publicados e amplamente divulgados à sociedade, 

especialmente por meio do trabalho “Primavera Silenciosa” realizado por Rachel Carson 

(KÖHLER; TRIEBSKORN, 2013), dentre outras publicações. 

Na década seguinte, alguns organoclorados, como o DDT, Aldrin, Heptacloro e 

Clordano, foram proibidos nos EUA, e posteriormente na Europa. Esse banimento está atrelado 

principalmente às suas características de alta toxicidade, bioacumulação e persistência 

ambiental (TSIPI et al., 2015). Já o Brasil, seguindo o exemplo internacional, em 1985 bane a 

comercialização agropecuária, o uso e a distribuição de alguns organoclorados1 (BRASIL, 

1985). E, mesmo tantos anos depois da sua proibição, ainda são encontrados altos teores desses 

compostos no meio em todo o mundo, continuando a representar ameaças a qualidade de vida 

humana, fauna e flora (TSIPI et al., 2015). 

Nos dias atuais, na produção de alimentos são utilizados cerca de 1600 agrotóxicos com 

mais de 100 diferentes classes químicas, sendo que são mais de 1700 ingredientes ativos e mais 

 

 

 
 

1 Aldrim, BHC, Canfeno Clorado (Toxafeno), DDT, Dodeclacloro, Endrim, Meptacloro, Lindane, Endosulfan, 

Metoxicloro, Nonacloro, Pertaclorofenol, Dicofol e Clorobenzilato. 
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e 350 derivados de ésteres e sais, utilizados nas formulações dos agrotóxicos (BCPC, 2012 apud 

SANTANA; CAVALCANTE, 2016). 

Os meios de contaminação do meio ambiente e da exposição dos seres humanos 

dependem de uma série de fatores. Dentre os diversos fatores que contribuem para a 

contaminação e persistência dos agrotóxicos no meio, pode-se citar as suas propriedades físico- 

químicas, que determinam seu potencial de lixiviação, sorção, volatilização, fotodegradação, 

degradação microbiana ou química. As condições ambientais no local de aplicação, tais como 

as características atmosféricas e do solo, também influenciam de maneira direta no 

comportamento dos agrotóxicos, onde estes posteriores a sua aplicação, podem ser levados à 

corpos hídricos através da precipitação, por processos erosivos, escoamento superficial e 

vapores (DEMIR et al., 2019; LEWIS et al., 2016). 

O destino e a exposição dos agrotóxicos também são influenciados por decisões tomadas 

por parte dos aplicadores de agrotóxicos, como por exemplo, aplicar os agrotóxicos em 

condições atmosféricas desfavoráveis nos locais de aplicação (lavouras ou locais de recreação, 

etc.), bem como o método de aplicação, a dosagem e a composição dos agrotóxicos a serem 

utilizados. Assim como o uso de roupas e equipamentos de proteção podem interferir na 

exposição aos agrotóxicos (LEWIS et al., 2016). Além disso, os processos de descarte, limpeza 

das embalagens e a manutenção dos equipamentos utilizados podem interferir no destino e 

exposição dos agrotóxicos (ABUBAKAR et al., 2020). 

Em longo prazo, o uso inadequado dos agrotóxicos pode levar a diminuição da 

fertilidade do solo, dado que, há a possibilidade de provocar mudanças na comunidade 

microbiana presente, a qual é responsável por processos de decomposição, mineralização e 

ciclagem de nutrientes (PERUCCI et al., 2000; SINGH et al., 2018; HUANG et al., 2020). Em 

estudo realizado por GARCÍA-DELGADO et al., (2019) mostrou que o uso de altas 

concentrações de agrotóxicos pode levar a uma diminuição significativa na contagem de 

microrganismos em amostras de solo. 

Além disso, os efeitos adversos dos agrotóxicos a fauna incluem implicações de 

desregulação endócrina, tais como mal funcionamento e desenvolvimento da tiroide em 

pássaros e peixes; diminuição da fertilidade em peixes, aves e mamíferos; hermafroditismo em 

peixes, aves, repteis e mamíferos; baixas taxas de sobrevivência ao nascer em aves e repteis; 

bem como alterações imunológicas, hormonais e comportamentais em aves e mamíferos 

(KÖHLER; TRIEBSKORN, 2013; ABUBAKAR et al., 2020; TSIPI et al., 2015; HAYES et 

al., 2003; EEA, 2012; WHO; UNEP, 2013). 
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Os efeitos da intoxicação por agrotóxicos nos humanos podem ocorrer de forma aguda 

(efeito surge até 24 horas pós exposição), sub aguda (efeito manifesta-se dias ou semanas pós 

exposição) ou de forma crônica (meses ou anos pós exposição). As implicâncias dependem de 

uma série de fatores, tais como o tempo de exposição, padrão de contato, dose absorvida pelo 

organismo, propriedades do agrotóxico bem como o estado de saúde do organismo (SESAPR, 

2018). 

Os agrotóxicos podem ser classificados em função da dose letal para 50% da população 

grupo de teste (DL50), a qual é de suma importância, já que indica a toxicidade do produto em 

relação ao efeito agudo (PÁDUA, 2009). Onde o Sistema Globalmente Harmonizado de 

Classificação e Rotulagem de Produtos Químicos (GHS) define a mortalidade como efeito do 

critério agudo, através da intoxicação por meio das vias inalatória, oral ou dérmica. Sendo as 

categorias e efeitos estabelecidos na GHS, e adotados pela Agência Nacional de Vigilância 

Sanitária (ANVISA), por meio da Resolução da Diretoria Colegiada - RDC nº 296/2019 

(ANVISA, 2019), estão discriminados na Tabela 1. 

 

Tabela 1 – Categorias e efeitos agudos estabelecidos na GHS. 
 

Categoria Agrotóxico Efeito 

1 – Extremamente Tóxico 
Fatal se ingerido; fatal se em contato com a 

pele; fatal se inalado. 

2 – Altamente Tóxico 
Fatal se ingerido; fatal se em contato com a 

pele; fatal se inalado. 

3 – Moderadamente tóxico 
Tóxico se ingerido; tóxico se em contato 

com a pele; tóxico se inalado. 

4 – Pouco Tóxico 
Nocivo se ingerido; nocivo se em contato 

com a pele; nocivo se inalado. 

 
5 – Improvável de causar dano agudo 

Pode ser nocivo se ingerido; pode ser nocivo 

se inalado; pode ser nocivo se se em contato 

com a pele. 

6 – Não classificados – 
Fonte: elaborado pelo autor (2022), baseado em ANVISA, (2019). 

 

A ANVISA categorizava a ATZ como mediamente toxico (classificação toxicológica 

III – faixa azul). Porém, atualmente, de acordo com a RDC nº 296/2019, a classificação 

toxicológica é encarregada ao fabricante da formulação comercial, sendo necessário a 

manifestação de um laudo toxicológico para avaliação da ANVISA (ANVISA, 2021). Por 

exemplo, o agrotóxico ACLAMADOBR®, onde 50% (m/v) é de ATZ (500 g∙L-1) é considerado 

de Categoria 4 (Pouco Tóxico) (ACLAMADOBR, 2017). 
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Os agrotóxicos podem vir a causar uma série de efeitos adversos a saúde, náuseas e 

dores de cabeça são exemplos de efeitos de curto prazo. Já uma exposição crônica aos 

agrotóxicos, ou seja, ao longo de vários meses ou anos, pode levar a mutações, ocasionando 

neurotoxicidade, danos citogenéticos, infertilidade, desregulação endócrina e carcinogênese 

(STAYNER et al., 2017; LOZOWICKA, 2015; BAFANA et al., 2020). 

Portanto, a introdução contínua dessas substâncias no meio ambiente pode vir a causar 

redução da qualidade do meio ambiente e dos recursos naturais e como consequência, a 

deterioração da qualidade de vida de todos os seres vivos. Deste modo, é necessário que os 

órgãos responsáveis determinem valores máximos permitidos (VMP) para águas destinadas ao 

fornecimento público, bem como para a emissão de efluentes ao meio. Isso é importante, já que 

o controle da poluição está diretamente ligado com a proteção da saúde, garantindo um meio 

ambiente ecologicamente equilibrado bem com a melhoria na qualidade de vida. 

 

 
2.2 PADRÕES DE LANÇAMENTO E DE POTABILIDADE DOS AGROTÓXICOS 

 

 
A Lei Federal Nº 7.802/1989, conhecida como a Lei dos Agrotóxicos, diz que estas 

substâncias só poderão ser fabricadas e negociadas, caso estejam apropriadamente registrados 

nos órgãos federais responsáveis. Para tal aprovação, os pesticidas devem passar por uma série 

de experimentos, para se ter a ciência de seus riscos, propondo dessa maneira, as condutas de 

segurança em caso de acidentes. A mesma lei aborda, que após o registro, os agrotóxicos só 

podem ser comercializados por meio de um receituário agronômico realizado por um 

profissional habilitado legalmente (BRASIL, 1989). 

No que diz respeito às embalagens, a Lei Federal Nº 9.974/2000 traz noções sobre como 

proceder com as embalagens vazias, conforme descrito no segundo parágrafo: 

 
Os usuários de agrotóxicos, seus componentes e afins deverão efetuar a devolução das 

embalagens vazias dos produtos aos estabelecimentos comerciais em que foram 

adquiridos, de acordo com as instruções previstas nas respectivas bulas, no prazo de 

até um ano, contado da data de compra, ou prazo superior, se autorizado pelo órgão 

registrante, podendo a devolução ser intermediada por postos ou centros de 

recolhimento, desde que autorizados e fiscalizados pelo órgão competente. 

 

A Lei Federal Nº 9.974/2000 também aborda sobre a logística reversa destas 

embalagens, alterando alguns pontos da Lei Federal Nº 7.802/1989 (BRASIL, 2000). Quanto à 

classificação toxicológica dos compostos, a ANVISA, em 2019, por meio de sua diretoria 
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colegiada, define um novo marco regulatório para se adequar aos padrões internacionais do 

GHS (ANVISA, 2019). 

Em relação a contaminação das águas, os resíduos de agrotóxicos têm sido analisados e 

consequentemente identificados numa maior frequência em águas destinadas ao abastecimento 

público (MACHADO et al., 2016; MOREIRA et al., 2012b) podendo ocasionar uma série de 

problemas (BAFANA et al., 2020). Visando a potabilidade da água, a PRC Nº 888/2021 aborda 

sobre os padrões de potabilidade de diversas substancias químicas que apresentam riscos à 

saúde humana, incluindo os agrotóxicos (BRASIL, 2021). Tais valores máximos permitidos 

(VMP), bem como valores de algumas instituições internacionais, para efeito de comparação, 

estão discriminados na Tabela 2. 

 

Tabela 2 – Comparação entre VMP dos agrotóxicos listados na legislação brasileira com 

legislações internacionais e da Organização Mundial da Saúde. 

(continua) 

Agrotóxico 
 Valor Máximo Permitido em µg∙L-1

  

BR(1) EUA(2) AU(3) CA(4) WHO(5) UE(6)** 

2,4 D 30 70 30 100 30 0,1 

Alacloro 20 2  — 20  

Aldicarbe + 

Aldicarbesulfona 

+Aldicarbesulfóxido 

 
10 

 
— 

 
4 

 
— 

 
— 

 

Aldrin + Dieldrin 0,03 — 0,3 — 0,03  

Ametrina 60 — 70 — —  

Atrazina + 

Subprodutos (Dea, Dia 

e Dact)* 

 
2 

 
3 

 
20 

 
5 

 
100 

 

Carbendazim 120 — 90 — —  

Carbofurano 7 40 10 90 7  

Ciproconazol 30 — — — —  

Clordano 0,2 2 2 — 0,2  

Clorotalonil 45 — 50 — —  

Clorpirifós + 

clorpirifós-oxon 
30 — 10 90 — 

 

DDT+DDD+DDE 1 — 9 — 1  

Difenoconazol 30 — — — —  

Dimetoato + ometoato 1,2 — 7 20 6  

Diuron 20 — 20 150 — 
 

Epoxiconazol 60 — — — —  
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(continuação) 

Agrotóxico 
 Valor Máximo Permitido em µg∙L-1  

BR(19) EUA(2) AU(3) CA(4) WHO(5) UE(6)** 

Fipronil 1,2 — 0,7 — —  

Flutriafol 30 — — — —  

Glifosato + AMPA 500 700 1000 280 900  

Hidroxi-Atrazina 120 — — — 200  

Lindano (gama HCH) 2 0,02 10 — 2  

Malationa 60 — 70 190 —  

Mancozebe + ETU 8 — 9 — —  

Metamidofós + 

Acefato 
7 — — — — 

 

Metolacloro 10 — 300 50 —  

Metribuzim 25 — 70 80 —  

Molinato 6 — 4 — 6  

Paraquate 13 — 20 10 —  

Picloram 60 — 300 190 —  

Profenofós 0,3 — 0,3 — —  

Propargito 30 — 7 — —  

Protioconazol + 

ProticonazolDestio 
3 — — — — 

 

Simazina 2 4 20 10 2  

Tebuconazol 18 — — — —  

Terbufós 1,2 — 0,9 1 —  

Tiametoxam 36 — — — —  

Tiodicarbe 90 — — — —  

Tiram 6 — 7 — —  

Trifluralina 20 — 90 45 20  

Fonte: elaborado pelo autor, baseado em: (1) BRASIL, (2021); (2) USEPA, (2009); (3) AUSTRALIA, (2011); 

(4) CANADA, (2017) ; (5) WHO, (2017) e (6) UE, (2020). 

* Deetil-Atrazina – Dea; Deisopropil-Atrazina – Dia; Diaminoclorotriazina -Dact. 

** um único agrotóxico + subprodutos; combinação de agrotóxicos e seus subprodutos, o VMP máximo somado 

é 0,50 µg∙L-1. 

 

Na União Europeia (EU), conforme a Tabela 2, apresenta-se uma situação bem diferente 

que o resto do mundo e do Brasil. Os limites mínimos para qualidade da água destinada ao 

consumo humano na UE , estão estabelecidos na DIRETIVA (UE) 2020/2184. Nela está 

definido que os VMP de cada pesticida, permitidos em solo da comissão europeia, junto aos 

subprodutos, é de 0,10 µg∙L-1, e que a soma de todos os pesticidas detectados não seja superior 

a 0,50 µg∙L-1 (UE, 2020). Importante ressaltar, que a ATZ é proibida desde 2004 em solo 

europeu (UE, 2004). Já a Organização mundial da Saúde, estabeleceu seus limites para ATZ 
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(100 µg∙L-1) com base na média da população que tem acesso a água contaminada com ATZ 

(WHO, 2011). 

Os limites estabelecidos para a potabilidade no Brasil para ATZ mais subprodutos (S- 

Clorotriazinas), na Portaria de consolidação nº 888 - PRC Nº 888/2021, é de 2 µg∙L-1 (BRASIL, 

2021). Já na Resolução CONAMA Nº 357/2005, que estabelece os padrões de qualidade de 

corpos hídricos superficiais, definiu limites de VMP de vários contaminantes, sendo que para 

ATZ é definido um valor de 2 µg∙L-1 para todas as classes, sem considerar os subprodutos 

(BRASIL, 2005), assim como a CONAMA Nº 430/2011 estabelece esse mesmo limite nas 

condições e padrões para lançamento de efluentes (BRASIL, 2011). Para águas subterrâneas, a 

CONAMA Nº 396/2008, que considera VMP para diversos usos, estabelece limites de ATZ 

para o consumo humano de 2 µg∙L-1, a dessedentação de animais de 5 µg∙L-1 e a irrigação de 

10 µg∙L-1, sem considerar subprodutos nas respectivas atividades (BRASIL, 2008). Na Tabela 

3 estão discriminados os VMP de ATZ definidos paras os diversos tipos de águas no Brasil. 

 

Tabela 3 – VMP (µg∙L-1) de ATZ estabelecidos para os diversos tipos de água em território 

brasileiro. 

Legislação Tipo VMP (µg∙L-1) 

PRC Nº 888/2021 

(considera os subprodutos)* 

 

Potável 
 

2 

CONAMA Nº 357/2005 

(classes de corpo hídrico) 
I, II, III, IV, e especial 2 

CONAMA Nº 430/2011 
(descarte) 

Efluentes 2 

 Consumo Humano 2 

CONAMA Nº 396/2008 Dessedentação de animais 5 

 Irrigação 10 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 

*consultar Tabela 1. 

 

Em relação a legislação do Estado do Rio Grande do Sul, a Portaria RS/SES Nº 

320/2014, define os padrões de potabilidade para substâncias químicas, controle e vigilância da 

qualidade da água para consumo humano para alguns agrotóxicos, no entanto a mesma não 

estabelece VMP para ATZ (RS, 2014). 

Contudo é importante ressaltar que os limites estabelecidos em normas estaduais, 

federais e internacionais são baseados em testes toxicológicos, que consideram apenas os 

efeitos agudos, sem abranger os possíveis efeitos crônicos, isto é, sem considerar as implicações 
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de uma exposição a baixas concentrações desses contaminantes ao longo de vários meses e anos 

(MACHADO et al., 2016). 

 

 
2.3 ATRAZINA, COMPORTAMENTO AMBIENTAL E PROVÁVEIS EFEITOS A 

SAÚDE E AO MEIO AMBIENTE 

 

 
A ATZ (2-cloro-4-etilamino-6-isopropilamino-s-triazina) (figura 1) é um agrotóxico do 

tipo herbicida, pertencendo ao grupo químico da triazinas de caráter seletivo e sistêmico, ou 

seja, atua no interior das folhas e polpas, penetrando nelas. É um dos pesticidas mais usados no 

planeta, sendo as principais culturas que recebem sua aplicação o milho, sorgo e cana-de-açúcar 

(ANVISA, 2021). É aplicada, principalmente devido a sua eficácia no controle seletivo de 

gramíneas de folha larga, sem trazer prejuízos significativos a plantações (BRODEUR et al., 

2013; SINGH et al., 2018; WHO, 2011). No Brasil é o quinto defensivo agrícola mais 

comercializado, sendo negociados cerca de 27 mil toneladas de ingrediente ativo, no ano de 

2017 (IBAMA, 2021). 

Figura 1 – Estrutura química da ATZ. 
 
 

Fonte: NCBI, (2021). 

 

Para sua aplicação no combate de plantas daninhas há duas possibilidades, podendo ser 

realizada tanto pré-emergência ou pôs-emergência do surgimento de plantas invasoras, atuando 

no sistema de fotossíntese das mesmas, de modo a atuar no bloqueio da dinâmica do transporte 

de elétrons na fase luminosa, no fotossistema II, ocasionando a morte da espécie invasora da 

cultura agrícola (MARIN-MORALES et al., 2013). 

A ATZ é uma substancia polar, com peso molecular de 215,69 g∙mol-1. Tendo 

solubilidade em diferentes solventes orgânicos, como acetato de etila, acetona, benzeno, 

clorofórmio, etanol e éter, todavia sua solubilidade em água é considerada moderada (33,0 
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mg∙L-1). Essas características, facilitam a contaminação de águas superficiais e subterrâneas, já 

que a ATZ é suscetível à lixiviação e ao escoamento superficial (FAN; SONG, 2014). 

A dificuldade de degradação é atribuída à presença de um heterocíclico, um anel que 

apresenta ao menos um átomo diferente (heteroátomo) do carbono, o qual no caso da ATZ é o 

nitrogênio. Estes heterocíclicos são considerados como estáveis e apolares (CARBONERAS et 

al., 2017). A estabilidade da ATZ também é atrelada pela eletronegatividade do átomo do cloro 

ligado ao heterocíclico (NGUYEN et al., 2014), conforme a Figura 1. Além da sua alta 

persistência, em razão principalmente das suas características químicas e físicas, e devido a sua 

baixa solubilidade em água e elevada lipofilicidade, é facilmente bioacumulada nos humanos e 

animais (GHISELLI; JARDIM, 2007) 

A degradação da ATZ nos solos e nas águas superficiais se dá por processos de hidrolise 

e fotólise, todavia, comumente não se tem a total mineralização do composto. Geralmente a 

degradação é realizada por microrganismos, sendo subprodutos os compostos hidroxilados, 

como a Hidroxi-Atrazina a qual não é considerada um disruptor endócrino, e compostos 

clorados, as S-Clorotriazinas como a Deetil-Atrazina, Deisopropil-Atrazina e a 

Diaminoclorotriazina. Estes subprodutos são considerados como menos tóxicos, mas com 

índices significantes de toxicidade (WHO, 2011). 

Realizado o processo de aplicação no solo e da consequente exposição os processos 

químicos, biológicos e físicos presentes no meio, a ATZ e seus metabólitos podem vir a sofrer 

processos de infiltração e contaminar lençóis freáticos, bem como lixiviar ou escoar a corpos 

hídricos superficiais, como demostrado na Figura 2. Os processos citados podem ser acentuados 

pelo incorreto manejo das áreas de plantio que se estendem até as margens dos corpos d’agua 

e pelo desrespeito à conservação das matas ciliares (NICODEMO, 2021). 

 

Figura 2 – Destino ambiental da ATZ e seus metabólitos. 

Fonte: NICODEMO, (2021). 
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De fato, há contaminação dos corpos hídricos superficiais e subterrâneos, e que muitas 

vezes estão acima dos limites estabelecidos em legislações. No trabalho de Moreira et al. 

(2012b), realizado em dois municípios do estado do Mato Grosso, foi identificado a ATZ e 

alguns metabólicos em águas superficiais, incluindo as de consumo humano, poços artesianos 

e na água de chuva, foram detectadas concentrações de 9,33, 18,96 e 75,21 µg∙L-1 de ATZ. 

Ressalta-se que a detecção do pesticida em águas pluviais evidencia a contaminação 

caracterizada pela volatilização dos agrotóxicos. Já em trabalho realizado por Fareed et al. 

(2021), foi identificado contaminação de águas subterrâneas com concentrações de 0,60 - 1,52 

µgATZ∙L-1 (FAREED et al., 2021). 

Em outro estudo, realizado em 22 capitais do Brasil, foi identificado a ATZ em 16 das 

22 cidades, com concentrações detectadas de 2,0 a 6,0 ng∙L-1 em águas de consumo humano e 

de até 15 ng∙L-1 em águas superficiais (MACHADO et al., 2016). Na pesquisa realizada por 

Vieira et al. (2017) foi detectada ATZ nas águas (0,13 a 0,31 µg∙L-1) de um córrego próximo a 

zonas agrícolas, localizado na região norte do Paraná. Durante a estação do verão e inverno, 

Loro et al. (2015) analisaram a presença de ATZ no rio Uruguai e nos reservatórios que atendem 

à demanda de água de campos de arroz na cidade de Uruguaiana. No rio foram detectadas 

concentrações de 4,15 µg∙L-1 (verão) e de 2,6 µg∙L-1 (inverno) e nos reservatórios foram de 5,4 

µg∙L-1 (verão) e 3,9 µg∙L-1 (inverno) (LORO et al., 2015). Em riachos dos EUA, o agrotóxico 

em questão foi encontrado várias vezes em concentrações superiores a 100 µg∙L-1 (EHRSAM 

et al., 2016). 

Além de amostras ambientais a ATZ é identificada comumente em águas residuárias de 

locais de produção de ATZ ou na lavagem de embalagens. Por exemplo Jing et al., (2017) 

coletaram efluentes de uma industrias de agrotóxicos e identificaram concentrações de ATZ 

estimadas em 5 mg∙L-1. Já Moreira et al. (2012a) identificaram resíduos de ATZ, da lavagem 

de embalagens, em águas que foram tratadas por processo biológico, onde que as concentrações 

das amostras antes dos tratamentos era de 5,3, 12,24, e 13,96 mg∙L-1 e posterior ao tratamento 

a concentração era de 4,43, 9,20 e 11,94 mg∙L-1, respectivamente. 

A ATZ e seus metabolitos são identificados em diferentes corpos hídricos. Este fato e 

mais alguns estudos sobre problemas endócrinos, fez com que a UE proibisse o uso da ATZ em 

seus solos (EU, 2004). No entanto, quase vinte anos depois da proibição do uso, resíduos de 

ATZ e metabolitos ainda foram encontrados em águas superficiais e subterrâneas na França 

(GUILLON et al., 2018). 

Na Alemanha, a ATZ é proibida desde 1991, isto se deve principalmente ao fato de que, 

na época, foram detectadas concentrações muito acima dos VMPs estabelecidos naquele tempo, 

https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0048969719304280?via%3Dihub&bb0090
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0048969719304280?via%3Dihub&bb0090
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tanto em águas subterrâneas e de abastecimento público. E mesmo assim depois de mais de 20 

anos ainda são encontrados resíduos de ATZ e seus metabolitos em aquíferos em regiões 

agrícolas do país (VONBERG et al., 2014). 

Ao se considerar os mecanismos de ação da ATZ, em organismos que fazem 

fotossíntese, como por exemplo algas e plantas aquáticas, estes têm a possibilidade de ser 

diretamente comprometidos (BAI et al., 2015). Também foram reportados danos e efeitos 

nocivos em invertebrados aquáticos (SINGH et al., 2018). Em pesquisas realizadas com peixes 

foi possível detectar efeitos genotóxicos com concentrações 6 vezes menores ao VMP 

estabelecido nas legislações brasileira (VIEIRA et al., 2016). Hayes et al. (2006) também 

detectaram alterações endócrinas em anfíbios, neste trabalho a ATZ em concentrações próximas 

a 0,25 µg∙L-1 interferia na feminização de rãs africanas. Já Cook et al. (2019), observaram em 

ratos um aumento de peso, uma redução da qualidade do esperma e danos genéticos após um 

certo tempo de exposição com a ATZ. 

Nos seres humanos, a ATZ pode ter relação com partos prematuros, conforme estudo 

publicado por Stayner et al. (2017), onde identificaram uma correlação positiva da água potável 

contaminada com ATZ em concentrações médias de 0,42 µg∙L-1 com o nascimento precoce. 

Numa pesquisa feita por Agopian et al. (2013) avaliou-se a relação entre a exposição maternal 

à ATZ com as falhas nos genitais masculinos em recém nascidos, indicando a possibilidade de 

a substância estar relacionada à má formação nos genitais. Em estudos recentes, há um alerta 

sobre a possibilidade de a ATZ modificar moléculas de MicroRNA, que são capazes de induzir 

a doença de Parkinson (LI et al., 2019), bem como a expressão epigenética de enzimas que 

regulam a metilação (processo de iniciação de inativação de genes) (SÁNCHEZ et al., 2020). 

Devido a essa série de prováveis problemas, os estudos para o tratamento e remoção da 

ATZ do meio, são considerados de fundamental importância. Os tratamentos são baseados em 

condições de processo que aumentam a eficiência de degradação da ATZ e seus metabolitos, 

realizando a completa mineralização destes compostos. 

 

 
2.4 TRATAMENTO DE ÁGUAS PARA REMOÇÃO DE AGROTÓXICOS 

 

 
O tratamento de água para o abastecimento público deve assegurar uma qualidade de 

água mínima para o consumo humano, reduzindo os mais variados parâmetros a níveis 

estabelecidos em legislações de potabilidade (CRITTENDEN et al., 2012; LIBÂNIO, 2010). 

Assim como no tratamento de águas residuárias para descarte, deve-se garantir que o efluente 
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tratado tenha VMP de contaminantes que não cause danos à saúde pública (METCALF; EDDY, 

2016). Atualmente grande parte das ETAs, apresentam um tratamento convencional, tendo 

como processos principais a coagulação, floculação, decantação, filtração e desinfecção 

(METCALF; EDDY, 2016, CRITTENDEN et al., 2012; VON SPERLING, 2005). 

Segundo Di Bernardo e Dantas (2005), e Crittenden et al. (2012) os sistemas 

convencionais de tratamento frequentemente não apresentam boa eficiência na remoção de 

alguns contaminantes, tais como os agrotóxicos. Isto se deve ao fato de que a qualidade da água 

almejada, geralmente está atrelada a remoção de nutrientes, poluentes microbianos, metais 

pesados e poluentes prioritários (VON SPERLING, 2005). Para remoção de pesticidas seria 

necessário um tratamento avançado, e a escolha deste dependerá de uma série de fatores, como 

por exemplo a natureza físico-química, concentração e a toxicidade do poluente e também o 

volume a ser tratado (PÁDUA, 2009). 

Há uma gama de possibilidades para a degradação dos pesticidas presentes em águas 

residuárias e de abastecimento, havendo métodos físicos, químicos e biológicos de tratamento, 

os quais podem ser usados de maneira independente ou ainda associados (PÁDUA, 2009; 

PADHYE et al., 2014; LOPES et al., 2020). Os sistemas avançados de tratamento podem ser 

de oxidação química (CRUZ-ALCALDE et al., 2017), processos oxidativos avançados 

(INTICHER et al, 2021; KHAN et al., 2017), adsorção (VIEIRA et al., 2021; DERYLO- 

MARCZEWSKA et al., 2019), processos de separação por membranas (LOPES et al., 2020), 

dentre outros. 

 

 
2.5 PROCESSOS OXIDATIVOS AVANÇADOS 

 

 
Os processos oxidativos avançados são métodos químicos, fotoquímicos e, ou 

eletroquímicos que podem ser aplicados no tratamento de potabilidade para águas de 

abastecimento ou no tratamento de águas residuárias. São empregados no controle e remoção 

da toxicidade, purificação ou remediação, desinfecção e no controle de odor. Os POAs são 

baseados na oxidação de contaminantes orgânicos convertendo-os em CO2, H2O e ácidos 

minerais, processo este que envolve a geração de espécies transitórias oxidantes, sendo o radical 

hidroxila (•OH) o mais usual e aplicado no tratamento de águas e efluentes (CRITTENDEN et 

al., 2012; METCALF; EDDY, 2016; KHAN et al., 2017). No radical hidroxila, está presente 

um elétron isolado na orbita externa da molécula e devido a isso, esses radicais são atrativos a 

elétrons e não seletivos, consequentemente reagem rapidamente com quase todos os compostos 
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orgânicos ricos em elétrons. Já seu poder de oxidação relativo, expresso em potencial de 

oxidação, é de 2,8 V, sendo apenas inferior ao do flúor (CRITTENDEN et al., 2012). 

Os POAs podem ser classificados em homogêneos ou heterogêneos, dependendo da 

presença de um catalisador semicondutor em sistemas heterogêneos. Nestes dois o •OH pode 

ser gerado com ou sem a presença de irradiação UV-visível, conforme a Figura 3. Os diferentes 

mecanismos reacionais do •OH são influenciados pela estrutura química do contaminante 

orgânico. Tais mecanismos podem ser a abstração de átomo de hidrogênio, adição eletrolítica 

em compostos insaturados e anéis aromáticos, transferência eletrônica ou reações radical- 

radical (FERREIRA, 2015). 

 

Figura 3 – Classificação dos POAS. 
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Fonte: elaborado pelo autor (2022), adaptado de CRITTENDEN et al., (2012); METCALF; EDDY (2016). 

 

Os POAs se diferem de outras tecnologias de tratamentos avançados, como adsorção, 

troca iônica, arraste por ar ou processos de separação por membranas, por que as substâncias 

orgânicas na água são degradadas e não concentradas numa fase diferente. Ademais, compostos 

que não são, ou são parcialmente absorvíveis podem ser destruídos pelo radical hidroxila. Por 

não gerar uma corrente secundária de efluentes, não há custos adicionais para disposição ou 

regeneração de materiais. Além de não serem seletivos, muitos POAs podem operar a 

temperatura e pressão ambiente, diferente de outros processos que geram o radical hidroxila, 

como oxidação catalítica, combustão em fase gasosa, oxidação supercrítica, e processos de 

oxidação por via húmida (METCALF; EDDY, 2016). 
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Dentre as principais desvantagens dos POAs, apresenta-se os custos de operação e de 

manutenção, visto que dependendo do método escolhido há um gasto energético e de reagentes 

químicos para operar. Ainda, dependendo do tipo de contaminante, deve se escolher um método 

de POAs que consiga atender as necessidades de geração do radical hidroxila, já que o processo 

é baseado em concentrações, para atender os níveis de potabilidade e qualidade da água 

requeridos. Além disso, é necessário dosar corretamente os reagentes, visto que dosagens em 

quantidades inapropriadas, a adição destes produtos pode aumentar a toxicidade do efluente ou 

água (CRITTENDEN et al., 2012; KOMTCHOU et al., 2017; SHI et al., 2020). 

 

 
2.5.1 Processo do tipo Eletro-Foto-Ozonização 

 

 
A Eletro-Foto-Ozonização consiste em combinar um eletrodo, de ferro fundido ou 

outros materiais, com processos de ozonização e fotólise. Portanto ocorre a formação de um 

processo de Eletro-Foto-Fenton (EFF). Os processos Fenton são aqueles que envolvem reações 

entre os íons de ferro e o H2O2 tendo como resultado o •OH. A radiação entra como um agente 

de fotólise do O3 e de regeneração do íon Fe+3(CAI et al., 2021). 

Quando o Ozônio (O3) é associado a radiação UV, se tem um aumento do seu poder 

oxidante em função da possibilidade de geração dos •OH, em pH mais médio alcalino. A 

radiação, com um comprimento de onda (λ=254nm) em uma solução aquosa contendo O3, induz 

neste a fotólise, produzindo peróxido de hidrogênio (H2O2) (Equação 1), que por sua vez reage 

com o UV (Equação 2) gerando os radicais hidroxila. Usualmente, estas reações fotoquímicas 

são favorecidas por soluções alcalinas (PILLAI et al., 2009). 

 

hv 

O3+H2O → H2O2+O2 (1) 

hv 

H2O2 → 2•OH (2) 

 
O método O3/UV envolve os processos de UV/H2O2 e O3/H2O2, sendo que o processo 

O3/UV fornece o maior rendimento de radical hidroxila por oxidante (CHANG et al., 2015). 

Uma das principais limitações que o processo apresenta é que não deve conter sólidos em 

suspensão, visto que a transmissão de luz UV é fundamental para a geração de radicais 

(CRITTENDEN et al., 2012). 

Os processos eletro-oxidativos avançados (PEOAs), assim como os outros POAs geram 

o radical hidroxila in situ. Os métodos de PEOAs utilizam a oxidação eletroquímica, onde os 
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poluentes orgânicos são oxidados na superfície do ânodo (M), bem como são rapidamente 

atacados pelo radical hidroxila, os quais são formados a partir da oxidação das moléculas de 

água conforme a Equação 3 (CAI et al., 2021). 

 

M+H2O→H (•OH)+ H++e- (3) 

 
A formação dos radicais hidroxila no PEOAs baseados em reações Fenton, é resultado 

das reações entre os íons de ferro e H2O2, onde a cada mol de H2O2 tem a possibilidade de 

formar um mol do radical, como apresentado na Equação 4. Os íons de Fe2+ são supridos na 

solução de maneira continua pelo ânodo de sacrifício (Equação 5), e o H2O2 é fornecido pela 

redução de dois elétrons de oxigênio (Equação 6) (OTURAN et al., 2018). 

 

Fe2++H2O2→Fe3++OH-+•OH (4) 

Fe→Fe2++2e- (5) 

O2+2H+2e-→H2O2 (6) 

 
Como visto, umas das vantagens dos PEOAs é a continua eletro geração de H2O2, 

mediante a redução catódica de oxigênio (Equação 6) (ALMEIDA et al., 2012). Outra vantagem 

é que no processo EF é a possibilidade de regeneração de compostos ferrosos, que devido ao 

fato da solubilidade do Fe2+ em meio aquoso viabiliza uma maior eficiência em processos 

Fenton. Na Equação 7 está descrito o processo de regeneração dos compostos ferrosos. Cabe 

ressaltar que as reações Fenton são favorecidas pelo íon Fe2+ na geração dos radicais hidroxila 

(BRILLAS et al., 2009; OTURAN et al., 2018). 

 

Fe3++e-→Fe2+ (7) 

 

 
2.5.1.1   Trabalhos que abordam a degradação da Atrazina por POA 

 

 
Grčić et al. (2008) produziram uma solução sintética de ATZ com concentração de 30 

mg∙L-1, e vazão de alimentação O3 de 4.3 mg∙min-1. Empregaram vários métodos de oxidação, 

dentre eles a Ozonização e UV/O3. O tempo de tratamento diminuiu de 3 pra 2 horas ao 

introduzir um sistema de irradiação UV. Ao final das duas horas do processo com UV/O3, com 

pH fixado em 9, teve-se que 99,6% da concentração inicial da ATZ foi degradada, e a remoção 

de TOC identificada foi de 52 %, muito superior ao encontrado com o tratamento utilizando 

somente a ozonização que foi de aproximadamente removida cerca de 12%. 
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No estudo realizado por Jing et al. (2017), foi determinada a taxa de degradação e a 

mineralização da ATZ em sistema com escala piloto utilizando um POA baseado em 

UV/O3/ultrassom, com pH ≈12, onde 5 litros de solução sintética, com concentração de 5 mg∙L-
 

1 era recirculada em seu sistema. A taxa de remoção de ATZ foi de foi de 97,68% e TOC 

remanescente foi cerca de 5,84%, após 4 horas de tratamento, sinalizando uma ótima 

mineralização. Estes resultados foram obtidos nas condições de 75 W de potência UV, com 

uma taxa de fluxo de O3 de 10,75 g∙h-1 e 142,5 W de potência de ultrassom (JING et al., 2017). 

O estudo realizado por Komtchou et al. (2017), focou na degradação de ATZ e seus 

subprodutos utilizando POAs, como o Eletro-Foto-Fenton, Eletro-Fenton e oxidação anódica 

com formação simultânea de H2O2. As melhores condições de operação para a degradação das 

amostras sintéticas, com uma concentração de 100 µg∙L-1, foram: uma densidade de corrente 

de 18,2 mA∙cm- 2(1,62 A de intensidade de corrente), um pH de 3,0 e tempo de tratamento de 

45 min. Mais de 99% da oxidação de ATZ foi registrada após 15 minutos de tratamento e as 

concentrações dos principais subprodutos foram menores do que o limite de detecção após 45 

minutos de tratamento. O processo o Eletro-Foto-Fenton também foi testado para águas 

superficiais reais contaminadas por ATZ. Na metodologia adotada, as amostras foram 

enriquecidas com ATZ adicionando-se o composto até atingir uma concentração de 10 µg∙L-1. 

A redução obtida de TOC foi de 81,3% após 420 min de tratamento. Este resultado indica que 

uma alta fração de ATZ e outras frações de outras espécies de matéria orgânica refratária foram 

mineralizadas (KOMTCHOU et al., 2017). 

No trabalho realizado por Inticher et al. (2021), foi produzida uma solução sintética 

multicomponentes de ATZ, Difenoconazol e Fipronil, onde a concentração de ATZ era de 10 

mg∙L-1. O método de tratamento que foi utilizado foi de o Eletro-Foto-Fenton, com adição de 

H2O2 e pH fixo em 4 e controlado durante o experimento. Foi avaliada a concentração de H2O2 

(mg∙L-1), taxa de recirculação (L∙min-1) e intensidade de corrente (A) em 0, 2, 7, 15 e 30 min 

de tratamento. Foi identificado em 15 min uma taxa de degradação de ATZ de 95.7% nas 

condições de intensidade de corrente de 0.7 A, concentração de H2O2 de 1000 mg∙L-1, e taxa de 

fluxo de 0.6 L∙min-1 e uma mineralização de 47.3% da solução. 

Em trabalho realizado por Fareed et al. (2021), foi avaliado a taxa de degradação por 

meio de processos Fenton e Foto-Fenton, da ATZ presente em amostras de solo. Nestas 

amostras foram identificados 1.64-16.87 gATZ∙Kgsolo
−1. Para a realização dos experimentos foi 

preparado soluções de água, solo, cloreto de ferro (FeCl3) e H2O2 como reagentes do processo 

fenton. Os processos utilizados foram de fotólise (UV) e combinações de POAS, como a 

UV/FeCl3 e UV/FeCl3/H2O2. A fotólise resultou em uma diminuição de 42,57% na 
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concentração de ATZ indicando-a como um processo ineficaz de tratamento. No geral a taxa 

de degradação da ATZ variou de 79,93% a 97,02% com o FF, onde a taxa máxima de 

degradação foi atingida em 120 min. 

 

 
2.5.2 Fatores que interferem nas reações Fenton e foto-Fenton 

 

 
Em processos do tipo Fenton existem variados fatores que influenciam as velocidades e 

capacidades de degradação dos contaminantes. Os fatores mais usais são o pH, concentração 

de íons ferrosos, intensidade de corrente, passivação dos eletrodos, temperatura e a matéria 

orgânica presente no meio. 

 

 
2.5.2.1 Influência do pH no processo 

 

 
Em reações do tipo Fenton e Foto-Fenton, o pH da solução influencia fortemente, 

independente do contaminante do contaminante alvo, sendo que a faixa de pH ótimo é entre 2,0 

e 4,0. A atividade da reação sofre uma redução quando o pH é maior que essa faixa, uma vez 

que o ferro passa a ser precipitado na forma de hidróxidos de ferro. Por consequência, menos 

radicais são gerados pela falta de Fe2+. Nesta mesma situação ocorre também a redução do 

potencial de oxidação do H2O2 e ainda potencializando a decomposição deste reagente. Já em 

processos que usam a radiação essa faixa de pH é melhor pois os complexos de ferro, Fe(OH)2+, 

são mais solúveis e mais fotoativos. Outra questão que favorece o pH mais ácido, é que se tem 

a conversão das espécies carbonatos e bicarbonato, sequestrantes radicalares, em ácido 

carbônico de menor reatividade com o radical (BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 

2014). 

De um modo geral em pH superiores a 7 se tem uma diminuição da redução da demanda 

química de oxigênio. No entanto em meio muito ácidos, em pH inferiores a 3, se observa uma 

menor eficiência na degradação de compostos, devido a espécies de complexo de ferro [Fe 

(H2O)6] 
2+ que reagem de forma mais lenta com H2O2. Com pH mais ácidos, se tem uma 

concentração maior de cátion hidrogênio (H+), e este reage com o H2O2 gerando um produto 

mais estável e menos reativo com o Fe2+, e por decorrência há uma menor formação do radical 

(BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; CRITTENDEN et al., 2012). 
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Porém em processos de ozonização, em combinação a radiação UV-C, é demonstrado 

que os melhores resultados em processos oxidativos avançados ocorrem em pH mais médio 

alcalino, levando a formação de 2 moléculas de •OH (PETERNEL et al., 2005; CRITTENDEN 

et al., 2012), veja Equação 8. Isso é devido que em pH neutro, a molécula de O3 é instável, e 

que em soluções mais básicas leva o O3 a decomposição ao invés de favorecer a formação dos 

•OH (PETERNEL et al., 2005). 

 
ℎ𝑣 

𝑂3 + 𝐻2𝑂 →   2 • OH + 4𝑂2 (8) 

 
Os processos envolvendo a ozonização para a formação do •OH, ocorre 

predominantemente em meio alcalino, visto que é o íon hidroxila (OH-) que inicia a 

decomposição do ozônio (ver Equação 9 e 10). Sendo um tipo de reação indireta, já que 

teoricamente, são os •OH que degradam os contaminantes e não diretamente o O3 

(CRITTENDEN et al., 2012; CAI et al., 2021). 

 

𝑂3 + 𝑂𝐻− → 𝑂𝐻− + 𝑂2 (9) 

𝑂3 + 𝑂𝐻−→ • OH +• 𝑂− + 𝑂2 (10) 
2 2 

 
 
 

 

2.5.2.2 Concentração de íons ferrosos 

 

 
Como citado anteriormente, íons Fe2+ são de suma importância para a formação do 

radical hidroxila. No habitual, um aumento na concentração deste íon promove um acréscimo 

na taxa de degradação. Porem em certa instancia, há um patamar em que esse fenômeno não é 

favorável. Ou seja, um aporte maior de íons ferrosos, faz com que se tenha uma concentração 

elevada de sais de ferro que não será útil ao tratamento e acaba por ser uma presença indesejável 

no lodo formado no processo de tratamento (BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; 

OTURAN et al., 2018). Além disso, com o excesso de íons ferrosos existe a possibilidade de 

formar complexos com a matéria orgânica, impossibilitando a reação com o H2O2
+, e 

consequentemente reduzindo a eficiência ou até mesmo induzindo o fim da reação (DINIZ, 

2015). 
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2.5.2.3 Intensidade de Corrente 

 

 
Como visto, em PEOAs a corrente elétrica estimula a oxidação anódica nos eletrodos, 

com autogeração de H2O2 e a redução catódica do íon Fe3+ para Fe2+. Nos PEOAs, usualmente, 

com a intensificação da corrente elétrica há um acréscimo na taxa de degradação do 

contaminante, visto que, durante o processo aumenta a formação de espécies oxidantes no meio. 

Entretanto, isso é benéfico até certo momento, uma vez que pode ocorrer um aumento na 

ocorrência de reações intermediárias, diminuído a eficiência do tratamento (GARCIA- 

SEGURA et al., 2014). 

No dimensionamento de reatores reais de PEOAs na escolha da intensidade de corrente 

também é preciso considerar a viabilidade econômica do gasto energético na operação de 

reatores contendo as células eletroquímicas em escala real (MOREIRA et al., 2017). 

 

 
2.5.2.4 Passivação dos eletrodos 

 

 
A ocorrência de passivação dos eletrodos se dá quando a região próxima ao cátodo 

possui um excesso de hidroxilas (OH-), o que provoca um ataque de ânions na superfície do 

catado, acarretando na formação de um filme passivo (MOLLAH et al., 2001). A formação 

deste filme passivo compromete a eficiência do tratamento, visto que aumentará a resistividade 

dos eletrodos. Para tal não ocorrer, é comum realizar a inversão da polaridade, transformando 

o cátodo em ânodo e vice-versa . Ao fazer isso, força-se o desprendimento do filme formado e, 

consequentemente, aumenta-se a vida útil do eletrodo, já que poderá liberar mais íons à solução 

(MOLLAH et al., 2001). 

 

 
2.5.2.5 Temperatura 

 

 
A temperatura pode ser utilizada para garantir uma boa eficácia no tratamento. Em 

temperaturas mais altas, deve ser investigada a possibilidade de aumentar a taxa decomposição 

do H2O2, em água e oxigênio , além de aumentar os custos da operação (BABUPONNUSAMI 

e MUTHUKUMAR, 2014). Em temperaturas maiores que a faixa de 35 a 40 ºC é relatado um 
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declínio na eficiência do H2O2, pois ocorre uma aceleração na taxa de decomposição desse 

reagente (AGLADZE et al., 2005). 

 

 
2.5.2.6 Radiação ultravioleta e a matéria orgânica 

 

 
Nos processos que envolvem a radiação UV com EFF, se tem maiores vantagens quando 

comparados a outros POAS, como o fenton, já que envolve uma maior taxa de mineralização e 

degradação de poluentes, bem com uma menor geração de lodo químico. Porém, em afluentes 

de elevada carga de matéria orgânica, a radiação UV acaba por ser absorvida pelas moléculas 

orgânicas impossibilitando que a radiação reaja com O3 e H2O2, de modo a ser necessário um 

tratamento prévio desses efluentes, como por exemplo um tratamento biológico 

(CRITTENDEN et al., 2012; METCALF; EDDY, 2016) 
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3 METODOLOGIA 

 

 
Esse estudo buscou avaliar a eficiência do tratamento de águas contendo ATZ utilizando 

o processo oxidativo avançado do tipo eletro-foto-ozonização em escala laboratorial. Foi 

preparada uma solução sintética de ATZ, a qual foi analisada antes e após o tratamento, definido 

as melhores condições de degradação da ATZ. Para realização dos experimentos e análises, 

foram utilizadas as infraestruturas do bloco 3, nos Laboratórios da Universidade Federal da 

Fronteira Sul – Campus Cerro Largo, Rio Grande do Sul. 

 

 
3.1 REAGENTES, SOLVENTES E DETERMINAÇÕES ANALÍTICAS 

 

 
Equipamentos e materiais de laboratório, como espátulas, balanças semi-analíticas, 

béqueres, balões volumétricos, pipetas e provetas graduadas foram utilizados para constituição 

deste trabalho. 

A solução sintética de ATZ com concentração de 10 mg∙L-1 (C8H14ClN5; número CAS- 

1912–24–9) foi produzida a partir de um agrotóxico comercial (ACLAMADOBR®, 

concentração de ATZ de 500 g∙L-1), usando água destilada. O valor adotado é identificado em 

concentrações próximas de ATZ em águas residuárias e de pós tratamento biológico (JING et 

al., 2017; MOREIRA et al., 2012a). Foram preparados 16 L de solução e armazenado em um 

galão de 20 L, em temperatura ambiente (20ºC). Ainda, para aumentar a condutividade da 

solução de ATZ, foi adicionado cloreto de sódio numa concentração de 1 g∙L-1. Para ajuste de 

pH da solução foram aplicados ácido sulfúrico (Vetec, 1,5 M) e hidróxido de sódio 

(ALPHATEC, 6 M). As determinações de pH e temperatura das amostras foram analisadas no 

equipamento pHmetro (MS-Tecnopon, mPA-210). 

As análises para determinação da concentração de ATZ foram efetuadas antes e após o 

tratamento por cromatografia líquida de alta eficiência (HPLC) - LC-ESI-MS (LC MS 2020 

Shimadzu®, Japão) seguindo a metodologia adotada por Serafini et al, (2022). No HPLC, as 

amostras eram injetadas duas vezes e de modo automático pelo equipamento, sendo injetado 

um volume de 10 µL da amostra. A fase móvel era constituída de metanol e água ultrapura. É 

importante ressaltar que as amostras dos experimentos, de injeção no equipamento, eram 

diluídas em água ultrapura na relação 1:1 para evitar a saturação do equipamento. 
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Figura 4 – HPLC. 

Fonte: Elaborado pelo autor, (2022). 

 

 
3.2 REATOR ELETRO-FOTO-OZONIZAÇÃO 

 

 
Para a realização dos experimentos, foi construído um reator de EFO em escala 

laboratorial, adaptado aos que foram desenvolvidos por Inticher et al. (2021) e Pellenz et al. 

(2020), conforme esquema demonstrado na Figura 5 (A). O reator montado é constituído por 

um béquer de boro silicato de 800 ml, um agitador magnético (Cienlab, CE-1540 / QA-18) afim 

de manter a homogeneidade da solução e uma célula eletrolítica (CE). A Figura 5 (B) monstra 

as 10 placas circulares de ferro fundido (≈7 cm de diâmetro) com espaçamento de 1 cm entre o 

ânodo e o cátodo, uma haste ferro de suporte no centro das placas e uma haste de acrílico na 

ponta superior da haste de ferro em contado com o béquer (para suporte). 

 

Figura 5 – (A) Representação gráfica do reator EFO; (B) CE utilizada nos experimentos pra a 

degradação da ATZ. 

 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 
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A célula eletrolítica foi posicionada no sentido vertical e os eletrodos foram conectados 

a uma fonte de alimentação elétrica (BK Precision - 1685 B) com controle de intensidade 

(Figura 6 (A e C)). A radiação UVC foi fornecida por duas lâmpadas UV-C (13 W, Philips 

TUV PL-S) tendo 254 nm de comprimento de onda e intensidade integrada de 0,3 Wm-2 (Figura 

6 (B)), objetivando uma maior eficiência do tratamento (PELLENZ et al., 2020; INTICHER et 

al., 2021). Junto a isso, havia um cilindro de oxigênio combinado a um ozonizador (O3 Line® 

- Titanium-INX), fornecendo o O3 necessário para os experimentos (Figura 6 (A e C)). O reator, 

junto ao agitador magnético ficava guarnecido durante os experimentos numa caixa de madeira 

para evitar danos à visão humana, devido à emissão UV-C. Além da proteção aos operadores, 

na caixa tem um revestimento interno de aço inoxidável, o qual o reflete a radiação, 

potencializando o seu aproveitamento, conforme Figura 6 (A e C). 

 

Figura 6 – (A) Bancada de Experimentos; (B) Interior da Caixa de contenção; (C) Ozonizador 

e Fonte de alimentação elétrica; (D) Dutos e fios de O3 e eletricidade para o reator, 

respectivamente. 

 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 



41 
 

 

 
 

3.3 EXPERIMENTOS DE DEGRADAÇÃO DA ATZ 

 

 
Os experimentos foram realizados em batelada, com duração de até 45 minutos. A cada 

15 minutos retirava-se uma alíquota de 10 mL para análise da concentração da ATZ com auxílio 

de seringas adaptadas, conforme Figura 7 (A), assim como também era realizada a inversão na 

polaridade dos eletrodos, evitando a passivação dos mesmos. Após cada coleta, as alíquotas 

eram armazenadas em tubos Falcon (Figura 7 (B)) e posteriormente resguardas em geladeira a 

4ºC. Importante ressaltar que o processo com radiação UV-C era parado neste instante de coleta, 

e iniciado novamente após o fechamento da caixa. 

 

Figura 7 – Procedimento de (A) Coleta de amostras e (B) Armazenamento em tubos Falcons. 
 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 

 

Foram feitos testes preliminares variando, de modo aleatório, a vazão de alimentação 

de O3, intensidade de corrente (A) e o pH de um sistema EFO, sendo escolhido uma combinação 

que apresentava a maior degradação de ATZ. Visando avaliar como esses fatores influenciam 

na degradação da ATZ, foram adicionados, a partir daquele pronto central, vários níveis de 

intensidade de corrente (A), vazão de O3 (mg∙L-1) pH. Por meio de delineamento experimental, 

estes parâmetros foram levados a uma investigação estatística do presente estudo. 

A mudança de intensidade de corrente, de vazão de O3 e pH do meio reacional era feita 

no início de cada experimento, visto que cada experimento tinha que manter suas condições 

específicas. A mudança de corrente era feita no equipamento BK Precision - 1685 B, conforme 
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Figura 6 (B). A vazão de O3 era alterada por meio do equipamento (Figura 6 (A e B)) alterando 

vazão de O2 (L∙min-1) no cilindro e configurando no ozonizador. Já o pH, como dito 

anteriormente, era ajustado antes de inserir a célula eletrolítica no béquer e antes de inserir na 

caixa, ou seja, havia apenas uma mudança no pH inicial. Após os 45 minutos de experimentos, 

eram medidos o pH final e a temperatura final com o MS-Tecnopon, mPA-210. 

 

 
3.4 METODOLOGIA DE SUPERFÍCIE DE RESPOSTA 

 

 
Visando avaliar como os parâmetros operacionais do método EFO influenciam na 

degradação da ATZ, foi aplicado a Metodologia de Superfície de Resposta (MSR) (PAULI et 

al., 2018; MÓDENES et al., 2012). 

Como parâmetro dependente, isto é, como parâmetro resposta, foi definido a 

porcentagem de degradação da ATZ (ATZ%). As variáveis independentes, x1, x2 e x3, foram 

definidas a partir de testes preliminares, sendo estas a vazão de O3 (mg∙L-1), a intensidade de 

corrente (A) e o pH, respectivamente. Com base nisso, foi definido um planejamento fatorial, 

com o auxílio do software Statistica, do tipo Delineamento Composto Central Rotacional 

(DCCR), o qual consiste em um grupo de procedimentos, estatísticos e matemáticos, que podem 

ser aplicados na pesquisa das inter-relações entre uma ou mais variáveis dependentes com as 

inúmeras variáveis independentes (MONTGOMERY, 2017). Na Tabela 4, está discriminado 

os níveis e condições das variáveis para a realização dos experimentos. O índice [-1,68] indica 

o nível mais baixo, [0] o nível central e o [+1,68] o nível mais alto de cada parâmetro. 

 

Tabela 4 – Definição dos níveis e condições para cada parâmetro. 
 

Variáveis 
  Níveis   

-1,68 -1 0 1 1,68 

O3 (mg∙L-1) 11,36 25 45 65 78,64 

I (A) 0,3 1 2 3 3,68 

pH 2,5 3,5 5 6,5 7,52 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 

 

Na Tabela 5, apresenta-se o delineamento experimental que foi realizado para este 

trabalho. 
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Tabela 5 – Definição dos tratamentos através dos pontos experimentais. 
 

EXP O3 (mg∙L-1) I (A) pH EXP O3 (mg∙L-1) I (A) pH 

1 0 -1,68 0 9 -1 1 1 

2 1,68 0 0 10 -1 -1 1 

3 0 1,68 0 11 -1 -1 -1 

4 0 0 -1,68 12 1,68 0 0 

5 1 1 -1 13 1 1 -1 

6 0 0 0 14 -1 1 -1 

7 0 0 0 15 1 -1 1 

8 0 0 1,68 16 1 1 1 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 

 

No software foi selecionado um modelo quadrático para a descrever a degradação da 

ATZ (%) (equação 9). Neste modelo quadrático, foi estabelecido uma representação para a 

variável dependente como funções do tipo linear (xi) e quadrática (xi
2) dos parâmetros 

independentes, conforme os coeficientes βi e βjj, como também as prováveis interações de 

segunda ordem entre os fatores com os coeficientes βij. 

 
𝐴𝑇𝑍% = 𝛽0 + Σ𝑘  𝛽𝑖𝑥𝑖 + Σ𝑘  𝛽𝑗𝑗𝑥𝑖2 + Σ𝑘  Σ𝑘  𝛽𝑖𝑗𝑥𝑖𝑥𝑗 + 𝜀 (9) 

𝐼=1 𝐼=1 𝐼=1 𝐽≠1 

 

O modelo matemático ajustado aos dados experimentais foi analisado pelo método 

estatístico F-test, o qual verifica se o modelo ajustado se adequa aos resultados dos 

experimentos com um nível de significância de 5%. Vale salientar que o modelo ajustado levou 

em consideração os erros aleatórios e independentes, com distribuição normal, media zero e 

variância constante. Já os coeficientes de determinação (R2) e R2 ajustado indicam a qualidade 

do modelo matemático (MONTGOMERY, 2017.) 

Também foi aplicado um modelo estatístico para aferir a significância dos parâmetros, 

sendo neste caso o Student’s t-test (MONTGOMERY, 2017). As interações entre as variáveis 

foram estipuladas pela soma dos quadrados (SS) dos valores gerados pelo teste ANOVA tal 

como os percentuais de contribuição lineares (L) e quadráticos (Q). 
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4 RESULTADOS 

 

 
Nesta seção do trabalho são abordados os resultados experimentais e estatísticos obtidos 

conforme a metodologia adotada, bem como a discussão destes resultados e comparações com 

outros trabalhos publicados na área. 

 

 
4.1 DEGRADAÇÃO DA ATRAZINA 

 

 
A solução sintética preparada de ATZ apresentou um pH entre 5 e 5,5 e condutividade 

de 20,14 μs∙cm−1. Como cada experimento tinhas suas especificidades em relação aos 

parâmetros, os mesmos apresentavam características distintas após sua coleta e armazenagem 

nos tubos Falcons. A Figura 8 (A e B) apresenta o aspecto de quatro diferentes experimentos, 

para representar os diferentes aspectos visuais logo após os experimentos. O que se observa na 

Figura 8, são as diferentes colorações do material depositado do fundo, sinalizando que há 

diferentes estados oxidativos do íon Fe (CLARO et al., 2010). Também se observa um 

determinado volume de lodo depositado, indicando a possiblidade do meio reacional liberar 

íons ferro no meio, visto que a CE era constituída de ferro. Esse efeito de diferentes colorações 

e de volume de material depositado foi observado de outras maneiras, de forma única e distinta 

para cada experimento. 

 

Figura 8 – Aparência dos experimentos (A) EXP1; (B) EXP2; (C) EXP5 e (D) EXP6. 

Fonte: Elaborado pelo autor, (2022). 
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Os experimentos foram realizados variando a vazão de alimentação de O3 (11,36 a 78,64 

mg∙L-1), intensidade de corrente (0,32 a 3,68 A) e pH (2,48 a 7,52). A variação no pH e na 

temperatura observada durante (medidos no início e ao final) os experimentos constam na 

Tabela 6. Conforme a Tabela 6, o aumento de temperatura variou entre 6ºC e 14,7ºC, situação 

já prevista, dado que a intensidade corrente, conforme descrito anteriormente, pode provocar 

um aumento na temperatura. Já a variação de pH, na maioria dos casos, era mais alcalino ao 

final do que no início do processo, exceto nos experimentos EXP9, EXP10 e EXP12, onde o 

meio ficou mais ácido. 

 

Tabela 6 – Variação de temperatura e pH nos experimentos realizados com PEOA – EFO. 
 

EXP 
Parâmetros  Temperatura 

final (ºC) 

∆T 

(ºC) 
pH final ∆pH 

O3 (mg∙L-1) I (A) pH 

1 45 0,32 5 28 6 7,3 2,3 

2 78,64 2 5 31,4 9,4 9,29 4,29 

3 45 3,68 5 36,7 14,7 5,6 0,6 

4 45 2 2,48 29 7 4,71 2,23 

5 65 3 3,5 33,07 11,07 7,21 3,71 

6 45 2 5 29,8 7,8 7,32 2,32 

7 45 2 5 30 8 7,21 2,21 

8 45 2 7,52 30,9 8,9 8,13 0,61 

9 25 3 6,5 35,5 13,5 4,6 -1,9 

10 25 1 6,5 26,5 4,5 4,92 -1,58 

11 25 1 3,5 27 5 6,4 2,9 

12 11,36 2 5 32,8 10,8 4,4 -0,6 

13 65 1 3,5 27,1 5,1 6,09 2,59 

14 25 3 3,5 31,4 9,4 7,31 3,81 

15 65 1 6,5 26,1 4,1 6,95 0,45 

16 65 3 6,5 31,5 9,5 9,62 3,12 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 

 

Na tabela 7 são apresentados os valores das taxas de degradação de ATZ (%). Dentre os 

experimentos, o que se destaca é o EXP15, para o qual já em 15 min de processo, observou-se 

uma degradação de 92,07%. 
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Tabela 7 – Degradação em porcentagem da ATZ de cada experimento. 
 

EXP 
Degradação da ATZ (%) 

EXP 
Degradação da ATZ (%) 

15 min 30 min 45 min 15 min 30 min 45 min 

1 44,89 54,91 80,15 9 37,25 44,82 56,43 

2 76,66 89,95 93,30 10 38,64 61,43 71,47 

3 60,03 70,87 97,36 11 3,88 27,61 51,70 

4 49,37 60,11 67,88 12 32,39 52,76 69,72 

5 52,72 79,92 73,64 13 84,41 98,43 99,44 

6 80,70 89,29 91,29 14 76,55 91,22 96,61 

7 64,90 86,84 94,85 15 92,07 98,31 99,62 

8 86,76 98,24 99,46 16 76,81 94,12 98,69 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 

 

Grčić et al. (2008) desenvolveram pesquisas com UV e a combinação de UV/O3, nos 

quais as remoções de ATZ foram de 99,1 e 99,6% respectivamente, onde a solução sintética 

tinha uma concentração inicial de 30 mg∙L-1. No entanto, o processo combinado UV/O3 resultou 

da aplicação de um tempo de tratamento de 120 min e o processo UV foi de 180 min (Grčić et 

al., 2008). Quando é feita a comparação com o presente trabalho, as taxas de degradação foram 

muito próximas (99,62% no EXP15), porém se diferenciam nas condições experimentais, visto 

que o pH de Grčić et al. (2008) foi fixado em 9, ou seja, havia um controle durante os 

experimentos, sinalizando um gasto maior em reagentes. Outro ponto é potência da lâmpada, 

visto que Grčić et al. (2008) usaram uma lâmpada cerca de dez vezes mais potente, no entanto 

não houve alimentação contínua de corrente elétrica. Outra questão importante foi o tempo de 

tratamento, que foi menor no presente trabalho, indicando que se obteve uma melhor otimização 

de tratamento, visto que já em 15 min se teve mais de 90% de degradação. 

Jing et al. (2017) também abordaram o método de UV/O3, porém, combinado com 

ultrassom, e seu sistema não era em batelada como o presente trabalho, mas re-circulada por 4 

horas em seu sistema piloto, numa concentração de 5 mg∙L-1, e o pH inicial era próximo a 12, 

enquanto no presente trabalho era próximo a neutralidade em seu máximo ponto de remoção. 

Outra diferença é o uso da uma fonte de ultrassom de 142,5 W e fonte de radiação UV-C era 

cerca 1,63 mais potente que a combinação das duas lâmpadas usadas no trabalho, e a 

combinação de ultrassom, lâmpada UV-C e tempo de tratamento indica um maior uso de 

energia elétrica. O tratamento abordado por Jing et al. (2017), foi obtido uma redução de 

97,68% da concentração de ATZ, menor a que foi determinada pelo EXP15 em 45. 

Noutro trabalho foi realizado a degradação de ATZ presente em solução sintética 

simulando águas subterrâneas, a concentração inicial era de 100 µg∙L-1 (KOMTCHOU et al., 

2017). Foi usado um tratamento EFF, com uma lâmpada de vapor de mercúrio 11 W, 254 nm, 
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e intensidade de luz de 5,4 mW∙cm-2, sendo adicionados H2O2 e Sulfato de ferro II hidratado 

para que fosse catalisadas as reações tipo Fenton. Com o meio tendo uma condição inicial de 

pH 3 e uma corrente ≈1,62 A, foi registrada mais de 99% de degradação da ATZ nos primeiros 

15 min, situação similar ao que aconteceu no EXP15, onde nos primeiros 15 min, já se 

apresentava mais de 92% de degradação, isso desconsiderando que a concentração utilizada por 

KOMTCHOU et al. (2017) era de 100 vezes menor que a do presente trabalho, e que não foi 

utilizado adicionado reagente de catalise de reação. 

Na investigação da degradação de ATZ presente em uma solução de multicomponentes 

de agrotóxicos, utilizando EFF, a melhor degradação de ATZ a 10 mg∙L-1 foi com intensidade 

de corrente de 0.5 A, concentração de H2O2  de 1000 mg∙L-1, taxa de fluxo 0.6 L∙min-1 e pH 

controlado entre pH 4 e pH 4,5, sinalizando um maior uso de reagentes e necessidade de 

controle operacional durante o processo. As lâmpadas utilizadas por Inticher et al. (2021), eram 

do mesmo modelo do presente trabalho. A degradação obtida em 15 minutos foi de 95,7% 

ligeiramente superior ao encontrado neste trabalho. No entanto, no trabalho citado, os autores 

fizeram adição de H2O2, o que apesar de resultar em um ligeiro aumento na degradação, implica 

em custos adicionais com reagentes e consequentemente maior impacto ambiental do processo. 

Diferente dos trabalhos realizados por GRČIĆ et al. (2008), JING  et al. (2017), 

KOMTCHOU et al. (2017) e INTICHER et al. (2021) o proposto trabalho não realizou a TOC, 

que é uma quantificação indireta de mineralização do contaminante. No entanto, a taxa de 

degradação em 15 minutos no EXP15 (92,07%) é um bom indicativo que o processo proposto 

seja utilizado no tratamento de ATZ de águas contaminadas. 

Em relação as legislações apresentadas na Tabela 1, e considerando que o residual de 

ATZ detectado foi de 38 µg∙L-1, este tratamento estaria de acordo com as diretrizes de água 

potável da OMS, onde o valor considerado como aceitável é de 100 µg∙L-1 (WHO, 2017). Em 

relação à legislação brasileira, esse valor foi cerca de 19 vezes maior que o permitido para 

potabilidade da água conforme PCR Nº 888/2021, considerando os subprodutos (BRASIL, 

2021). O valor final obtido também ficou acima dos padrões descritos nas classes dos corpos 

hídricos descrito na CONAMA Nº 357/2005 (sem considerar os subprodutos) (BRASIL, 2005), 

do padrão para lançamento de efluentes estabelecido na CONAMA Nº 430/2011 (sem 

considerar os subprodutos) e para consumo humano como definido na CONAMA Nº 396/2008 

(sem considerar os subprodutos) (BRASIL, 2008). 
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4.2 ANALISES ESTATISTICAS 

 

 
Foi explorado a influência dos parâmetros da concentração de O3, intensidade de 

corrente e pH na eficiência de degradação de ATZ pelo tratamento PEOA-EFO. Na MSR foi 

considerado o tempo de 15 min de tratamento, tendo em vista que foi o tempo para o qual se 

obteve a maior diferença entre as degradações de cada experimento, variando de 3 até 92% de 

remoção de ATZ (verificar Tabela 7). Ou seja, esta variação observada indica que 15 minutos 

é o melhor tempo para entender como os parâmetros influenciam na degradação da ATZ. Na 

Figura 9, estão as superfícies ajustadas ao modelo, indicado a melhor combinação de 

parâmetros com um parâmetro fixado. 

 

Figura 9 – Superfície ajustada para (A) Concentração de O3 (mg∙L-1) vs. pH; (B) Intensidade 

de corrente (A) vs. pH e (C) Intensidade de corrente (A) vs Concentração de O3 mg∙L-1. 

 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 

 

Na Figura 9 (A) está a superfície ajustada para Concentração de O3 (mg∙L-1) pelo pH, e 

intensidade de corrente fixada em 2 A. Acreditava-se que o melhor pH estaria nas proximidades 

de um pH 3, visto que se tratava o método de tratamento como um processo Fenton 

(BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014). No entanto, em processos como a 
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ozonização em combinação com o UV, a geração dos •OH é favorecida por pH mais médio 

alcalinos na faixa de pH 7 e 9 (PETERNEL et al., 2006), sinalizando que a ozonização ocorreu 

de maneira mais intensa. E de acordo com a Figura 9 (A), com a intensidade de corrente fixa 

em 2 A, a melhor condição para degradação de ATZ é uma concentração de O3 acima de 65 

mg∙L-1 e pH entre 7 e 8. 

Uma situação similar é o que acontece com pH, onde está discriminado, na Figura 9 (B), 

a superfície ajustada para a Intensidade de Corrente (A) vs. pH, com a vazão fixa de O3 em 45 

mg∙L-1. Aqui também o maior grau degradação de ATZ acontece entre os pH 7 e 8. Enquanto 

na intensidade de corrente, o ideal fica entre 0,9 e 1,7 A, indicando que este intervalo de corrente 

elétrica propiciou a oxidação anódica nos eletrodos, autogeração de H2O2 e a redução catódica 

do íon Fe3+ para Fe2+, e que acima de 1,7 A pode ter ocorrido um acréscimo na ocorrência de 

reações intermediarias entre O3 e o meio, por exemplo, diminuído desta maneira a eficiência do 

tratamento (GARCIA-SEGURA et al., 2014). 

Já na Figura 9 (C), está a superfície ajustada para a Intensidade de Corrente (A) vs. 

Concentração de O3 (mg∙L-1), com pH fixo em 5. O que se verifica é que a melhor condição 

indicada para degradação de ATZ é com uma intensidade de corrente de 0,0 a 0,9 A e uma 

vazão de O3 com concentração entre 82 e 85 mg∙L-1. A partir da análise gráfica (Figura 9(C)), 

se faz a dedução que o O3 é o que mais influência na degradação de ATZ, dado que a intensidade 

de corrente é num intervalo bem baixo. 

A Figura 10 demonstra que o software Statistica apresentou que a reprodutibilidade do 

tratamento EFO, com as condições de 45 mg∙L-1 de O3, 2 (A) e pH 5, seria de 0,7811 (78,11%) 

e com essas condições poderia ocorrer uma remoção de aproximadamente 92% em 15 mim. 

Indicando dessa maneira que apesar de ter uma boa degradação da ATZ presente em águas, é 

necessária uma melhor otimização experimental. 
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Figura 10 – Perfis para valores previstos e desejabilidade. 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 

 

O modelo quadrático ajustado pelo software Statistica, obteve um R2 de 0,84 e R2 

ajustado de 0,59 para um planejamento fatorial do tipo DCCR com 3 fatores (concentração de 

O3 (mg∙L-1), Intensidade de Corrente (A) e pH), 16 experimentos e como variável resposta a 

degradação da ATZ em 15 min. Os valores obtidos de R2 e R2 ajustado indicam um bom ajuste 

de modelo, no entanto, é preciso uma melhor otimização do tratamento. Na Tabela 8, estão 

discriminados os resultados da análise de variância para o presente trabalho, com a soma dos 

quadrados (SS), graus de liberdade (df), media dos quadrados (MS), fator de Fischer (F) e valor 

p (p). 

Tabela 8 – Resultados da análise de variância (ANOVA) do modelo previsto para a 

degradação de ATZ. 

Fator SS df MS F p 

x1 (L) 3678,67 1 3678,67 15,164 0,00804 

x1 (Q) 377,721 1 377,721 1,55702 0,25859 

x2 (L) 181,503 1 181,503 0,74818 0,42029 

x2 (Q) 469,351 1 469,351 1,93473 0,21363 

x3 (L) 593,965 1 593,965 2,44841 0,16868 

x3 (Q) 23,623 1 23,623 0,09738 0,76556 

x1 (L) by x2 (L) 1747,29 1 1747,29 7,20258 0,03635 

x1 (L) by x3 (L) 164,621 1 164,621 0,67859 0,44158 

x2 (L) by x3 (L) 415,152 1 415,152 1,71132 0,23869 

Erro 1455,56 6 242,592 - - 

Total SS 8906,61 15 - - - 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 
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O modelo apresenta um erro total de 1455,56 com 6 graus de liberdade, e a média de 

quadrado é de 242,59. Conforme mencionado, as variáveis independentes, x1, x2 e x3, 

representam a vazão de O3 (mg∙L-1), a intensidade de corrente (A) e o pH, respectivamente. 

Na Tabela 9 estão os coeficientes de regressão codificados para o planejamento fatorial 

do tipo DCCR com 3 fatores (concentração de O3 (mg∙L-1), Intensidade de Corrente (A) e pH), 

16 experimentos e como variável resposta a degradação da ATZ em 15 min. 

 

Tabela 9 – Coeficientes de regressão codificados. 
 

Fator Coeficiente de regressão Erro Padrão 

Media/Interseção -152,540 97,3867 

x1 (L) 2,978 1,58557 

x1 (Q) -0,016 0,01279 

x2 (L) 89,424 30,4701 

x2 (Q) -7,128 5,12467 

x3 (L) 14,306 25,4716 

x3 (Q) -0,711 2,27763 

x1 (L) by x2 (L) -0,739 0,27534 

x1 (L) by x3 (L) 0,151 0,18356 

x2 (L) by x3 (L) -4,802 3,67115 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 

 

A partir dos valores da Tabela 9, pode-se obter a equação codificada de degradação para 

ATZ em 15 min (Eq. 11). 

 

𝐴𝑇𝑍% = −152,540 + 2,978𝑥1 − 0,016𝑥12 + 89,424𝑥2 − 7,128𝑥22 + 14,306𝑥3 

 
−0,711𝑥32 − 0,739𝑥1𝑥2 + 0,151𝑥1𝑥3 − 4,802𝑥2𝑥3 (11) 

 

 
Porém, ao verificar a significância dos parâmetros por meio do Valor p na Tabela 8, 

verifica-se que apenas interações de O3 (mg∙L-1) linear e as interações entre O3 (mg∙L-1) linear 

e Intensidade de Corrente (A) linear apresentam significância. Portanto, a Equação 11, ajustada 

fica da seguinte maneira (Equação 1): 

 

𝐴𝑇𝑍% = −152,540 + 2,978𝑥1 − 0,739𝑥1𝑥2 (10) 

 
Descodificando a Equação 10, pelo método descrito por Rodrigues & Lemma (2014), 

obtém-se a Equação 11, que descreve a degradação de ATZ. 

 

𝐴𝑇𝑍% = −162,566 + 0,228𝑋1 + 1,66275𝑋2 − 0,03695𝑋1𝑋2 (11) 
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O gráfico de Pareto (Figura 10) mostra os efeitos dos coeficientes lineares (L) e 

quadráticos (Q), bem como as interações lineares das variáveis independentes do tratamento 

EFO, como a concentração de O3 (mg∙L-1), Intensidade de Corrente (A) e pH para a degradação 

da ATZ em 15 min, com uma significância de 5%, ou seja, valor p<0,05. Foi verificado que os 

efeitos lineares da concentração de O3 (mg∙L-1) e os efeitos lineares da interação entre 

concentração de O3 (mg∙L-1) e Intensidade de Corrente (A) foram os que mais influenciaram a 

degradação da ATZ. 

 

Figura 11 – Gráfico de Pareto dos efeitos lineares (L) e quadráticos (Q) da concentração de O3 

(mg∙L-1)(x1), Intensidade de Corrente (A)(x2) e pH(x3). 

 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 

 
 

Na Figura 12 (A), observa-se que há variação aleatória nos valores previstos com os 

valores experimentais, não podendo-se afirmar que os erros encontrados nos experimentos com 

degradação superior a 60% são maiores ou menores que os encontrados a níveis inferiores a 

este grau de degradação. Na Figura 12 (A), se observa a distância dos valores experimentais em 

relação ao modelo estipulado pelo software Statistica (linha vermelha). Já na Figura 12 (B), 

verifica-se que os erros se comportam de maneira aleatória, não havendo uma tendência em 

níveis inferiores a 60% de degradação e nem em níveis superiores. 
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Figura 12 – Representação gráfica de (A) Valores Experimentais vs. Previstos; (B) Valores 

Experimentais vs. Resíduos e (C) Experimentos vs. Resíduos. 

 

Fonte: elaborado pelo autor, (2022). 

 

Ademais, a Figura 12 (C) apresenta o comportamento dos erros para cada experimento, 

e também se observa que os resíduos se comportam de maneira aleatória e sem nenhuma 

tendência. Importante salientar que durante a realização dos experimentos, houve a troca da 

coluna de análise do HPLC, esta troca se deu a partir da análise do EXP8, e o que se observa 

que os erros ainda se comportam de maneira aleatória visto que o erro atrelado ao EXP6 foi 

maior ao atrelado ao EXP9, ou seja, não houve interferência nos resultados. 
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5 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

 
O presente trabalho propôs o desenvolvimento de um tratamento do tipo EFO, para a 

degradação da atrazina (ATZ) presente em águas, uma vez que a ATZ é um agrotóxico de amplo 

uso em território brasileiro e mundial, e que com frequência, está sendo identificada em águas 

superficiais e subterrâneas. Apesar de que os efeitos agudos a uma exposição com algumas 

formulações que contém este agrotóxico são considerados poucos tóxicos, os efeitos crônicos 

correlacionados a ATZ são de grande preocupação. 

A concentração inicial adotada de 10 mg∙L-1 de ATZ, em uma solução sintética, foi 

definida pelo fato de ser um valor próximo ao encontrado em concentrações semelhantes em 

águas residuárias e de pós tratamento. Foram realizados estudos preliminares com valores 

aleatórios de concentração de O3 (mg∙L-1), Intensidade de Corrente (A) e pH e, a partir destes, 

foram definidos os níveis centrais para um delineamento experimental do tipo DCCR, onde 

pode-se identificar como estes parâmetros influenciam na degradação da ATZ. 

A taxa degradação em 15 min variou de 3,88 a 92,07%, 30 min variou de 27,61 a 98,43% 

e em 45 min variou de 51,7 a 99,62%. Para a máxima degradação identificada em 45 min no 

trabalho foi usada uma concentração de O3 65 mg∙L-1, Intensidade de Corrente de 1A e pH 5. 

A concentração residual de ATZ, após o tratamento do presente estudo, ficou acima do que é 

permitido em legislações de potabilidade, emissão de efluente e qualidade de água em território 

brasileiro e em outras regiões do mundo, ficando em acordo apenas com o que é estabelecido 

pelo OMS. Desta forma, sugere-se usar este método em complemento a outros tratamentos, 

como por exemplo tratamento biológico, ou usar um pós tratamento como um sistema de 

membranas de nano filtração ou outro tipo de tratamento avançado. 

Já nas análises estáticas, investigou-se a influência dos parâmetros nos 15 minutos 

iniciais, visto que é onde apresenta a maior variância entre as remoções. Foi identificado que 

os parâmetros que mais influenciaram na degradação da ATZ foram o O3, e a interação entre o 

O3 e a Intensidade de Corrente. Nas condições de concentração de O3 65 mg∙L-1, 2 A e pH 5, 

obteve-se uma reprodutibilidade de 78% e degradação de aproximadamente 92%. 

Para trabalhos futuros, sugere-se a realização de análises de toxicologia das amostras 

coletadas ao final do tratamento, da existência de subprodutos, bem como uma investigação 

sobre a taxa de mineralização da ATZ, já que a mesma indicaria se a ATZ está sendo convertida 

em minerais, CO2 e H2O. Também se sugere a investigação em concentrações iniciais mais 

baixas, similares ao que se encontra em amostras ambientais. 
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