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em Engenharia Química). Universidade Estadual do Oeste do Paraná. 

 

RESUMO 

 

Este projeto de investigação visa avaliar a remoção do antibiótico cloridrato de 

ciprofloxacina (CIP(HCl)) em solução, por meio de um processo de eletrocoagulação 

(EC). A solução de CIP(HCl) foi preparada com concentração inicial de 25 mg L-1 de 

CIP(HCl) em água destilada. Os experimentos foram realizados em um reator de EC, 

em escala laboratorial, constituído por eletrodos de alumínio. A fim de obter os 

melhores parâmetros de operação do reator em relação as suas variáveis (pH inicial, 

intensidade de corrente e tempo de eletrólise), uma metodologia de superfície de 

resposta foi aplicada baseada em um planejamento experimental completo (PEC) 3³. 

A concentração de CIP(HCl) foi monitorada por cromatografia líquida de alta 

eficiência (CLAE) e sua mineralização foi baseada na redução do carbono orgânico 

total (COT). Para obtenção das condições operacionais consideradas ideais para o 

funcionamento do reator de EC, um modelo previsto de segunda ordem foi ajustado 

às respostas experimentais e em seguida validado pela ANOVA. A influência de 

cada parâmetro de funcionamento do reator foi investigada individualmente em uma 

faixa de estudo mais ampla do que a avaliada PEC. Desta maneira, os valores 

considerados ideais para cada parâmetro operacional foram: pH inicial 9,0 e 

intensidade de corrente 0,8 A. A partir destas respostas, foi realizada uma análise 

cinética do processo de EC, onde se atingiu uma rápida redução de CIP(HCl) nos 

primeiros minutos de eletrólise, se estabilizando em 99% em tempos superiores a 40 

min. A toxicidade da solução tratada foi avaliada aplicando bioensaios de 

ecotoxicidade e de fitotoxicidade, tomando como bioindicadores a Artemia salina e a 

Lactuca sativa, respectivamente. O teste de toxicidade utilizando a Artemia salina foi 

susceptível aos compostos tóxicos remanescentes formados após o tratamento da 

solução de CIP(HCl) de curta duração. Além disso, a toxicidade após 75 min de EC 

se tornou quase inócua a este bioindicador. Por outro lado, o bioindicador Lactuca 

sativa não foi susceptível à ação dos compostos tóxicos remanescentes a qualquer 

tempo de tratamento. Devido a possível presença do composto orgânico CIP(HCl) 
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em baixas concentrações, nas soluções tratadas por elevados tempos de eletrólise, 

aplicou-se a análise de atividade antimicrobiana utilizando os micro-organismos S. 

aureus e E. coli. A atividade antimicrobiana da solução com tratamentos acima de 40 

min de eletrólise foi ausente. Visando a identificação da CIP(HCl) no lodo gerado 

durante o processo, análises de difração de raio-X (DRX) foram realizadas. Não se 

identificou CIP(HCl) no lodo residual nem na solução tratada, indicando a 

degradação do composto durante o tratamento, possivelmente por reações de 

eletroxidação. Portanto, o processo de EC proporcionou a degradação do poluente 

CIP(HCl), mantendo a solução tratada isenta de toxicidade e de efeitos biológicos 

adversos à biota aquática possibilitando seu descarte no meio ambiente, se 

mantidas as condições operacionais ideais para o funcionamento do reator (pH 

inicial 9,0, intensidade de corrente 0,8 A e tempo de eletrólise de 75 min). 

 

Palavras-chave: Ciprofloxacina; Eletrocoagulação; Metodologia de superfície de 

resposta; Desempenho do processo de EC; Bioensaios de toxicidade; Bioensaios de 

atividade antimicrobiana. 
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SOUZA, ARIÁDINE R. C. Ciprofloxacin hydrochloride removal in solution by 

electrocoagulation process. 122 p. 2016. Master dissertation in Chemical 

Engineering. West Paraná State University 

 

ABSTRACT 

 

This research project aimed the evaluation of the antibiotic ciprofloxacin 

hydrochloride (CIP (HCl)) removal in solution, by applying an electrocoagulation (EC) 

process. The CIP (HCl) solution was prepared with an initial concentration of 25 mg 

L-1 CIP (HCl) in distilled water. The experiments were conducted in an EC reactor in 

laboratory scale, consisting of aluminum electrodes. In order to get the best reactor 

operating parameters, regarding its variables (initial pH, current intensity and time of 

electrolysis), a response surface methodology was applied based on a complete 

experimental design (CED) 3³. The CIP (HCl) concentration was monitored by high-

performance liquid chromatography (HPLC), and the mineralization was 

accompanied based on the reduction of total organic carbon (TOC). To obtain the 

operating conditions considered ideal for the operation of the EC reactor, a predicted 

second-order model was adjusted to the experimental responses and then validated 

by ANOVA. The influence of each reactor operating parameter was individually 

investigated, in a wider range than the one studied in the CED. Thus, the optimal 

values for each operating parameters were initial pH at 9.0 and current intensity of 

0.8 A. From these responses, a kinetic analysis of the EC process was performed, 

reaching a rapid reduction of CIP (HCl) in the first minutes of electrolysis, stabilizing 

at 99% in times greater than 40 minutes. The toxicity of the treated solution was 

measured by applying ecotoxicity and phytotoxicity bioassays, taking as bioindicators 

Artemia salina and Lactuca sativa, respectively. The toxicity test using Artemia salina 

was susceptible to the type of remaining toxic compounds formed after the CIP (HCl) 

solution treatment of short duration. Furthermore, the remaining toxicity after 75 min 

of EC became nearly harmless to this bioindicator. On the other hand, the 

bioindicator Lactuca sativa was not susceptible to the action of these compounds at 

any treatment time. Due to the possible presence of the organic compound CIP (HCl) 

at a low concentration in the solutions treated by high electrolysis time, an 

antimicrobial activity analysis using the microorganisms S. aureus and E. coli was 



 

 

xv 

applied. The antimicrobial activity of the solution over 40 min electrolysis treatments 

was almost null or absent. In order to identify the CIP (HCl) in the sludge generated 

during the process, an X-ray diffraction (XRD) analysis was applied. CIP (HCl) was 

not identified in the residual sludge or the treated solution, indicating degradation of 

the compound during the treatment, possibly by electro-oxidation reactions. 

Therefore, the electrocoagulation provided the degradation of CIP (HCl) pollutant 

maintaining the treated solution free of toxicity and adverse biological effects to 

aquatic biota enabling their disposal in the environment, if the ideal operational 

conditions are maintained (initial pH 9.0, current density 0.8 A and electrolysis time of 

75 min). 

 

Keywords: ciprofloxacin; electrocoagulation; Response surface methodology; 

Performance of the EC process; Bioassays of toxicity; Bioassays of antimicrobial 

activity. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

A introdução de agentes antibacterianos, antifúngicos, antivíricos e antiparasitários 

(comumente chamados de antibióticos) no tratamento de enfermidades ou doenças tem 

sido uma constante procura, além de ser atualmente um grande avanço científico na 

redução da morbidade e mortalidade humana. A busca por tais agentes, ao longo dos 

séculos, não tem sido fácil, pois inicialmente veio o desenvolvimento da química orgânica 

que demandou enorme esforço científico para consolidar suas bases teóricas, 

instrumentais e metodológicas. Logo em seguida teve-se a sintese de produtos orgânicos 

simples até os mais complexos, entre eles os fármacos, com o surgimento da indústria 

farmacêutica no século XX. A criação dos fármacos trouxe seus benefícios à sociedade 

moderna, porém também sua problemática perante a contaminação e poluição dos corpos 

de água. Quando administrados por via oral ou venosa, ocorre a abertura metabólica do 

fármaco pelo organismo, o qual libera seus princípios ativos e os redistribui a cada parte 

do corpo, evidenciando seu mecanismo de ação, propriedades farmacocinéticas e 

toxicidade seletiva. Porém, parte do que foi introduzido no organismo não é efetivamente 

utilizado na sua ação toxica seletiva dentro do corpo, sendo excretado pela urina ou fezes, 

ocasionando sua presença nos esgotos hospitalares e domésticos e, desta forma, 

consequentemente introduzem-se outros resíduos sintéticos de origem orgânica altamente 

tóxicos à biota aquática a serem tratados e/ou removidos pelos processos convencionais 

instalados nas estações de tratamento de águas servidas ou esgotos (ETEs). A introdução 

de compostos orgânicos resistentes a sua degradação por processos convencionais e 

consequentemente a baixa eficiência no tratamento de fármacos nas ETEs provoca a 

contaminação de corpos hídricos com a alteração de suas características físico-químicas. 

A constante presença de resíduos fármacos em concentração permanente no meio 

ambiente os tornou um potencial poluidor dos ecossistemas. Efeitos deletérios causados 

por resíduos fármacos à biota aquática incluem toxicidade, genotoxicidade e distúrbios 

endócrinos (KUMMERER, 2003; KUMMERER et al., 2004). Tais efeitos são indicadores 

do seu elevado potencial poluidor tornando ainda mais grave sua presença em corpos 

hídricos, prevendo no futuro o surgimento de doenças na biota devido a processos 

fisiológicos anormais na reprodução de espécies animais e vegetais, o aumento da 

incidência de câncer e o desenvolvimento de bactérias anômalas que podem se tornar 

bactérias super resistentes, dentre outros fatores agravantes (NOGUEIRA e JARDIM,
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 1998; FERREIRA et al., 2011). Embora existam inúmeros produtos farmacêuticos 

consumidos, há uma enorme lacuna a ser preenchida referente ao melhoramento da 

eficiência das ETE’s para efluentes domésticos e/ou hospitalares com elevada carga 

orgânica do tipo farmacêutica, além de teste de qualidade e do estabelecimento de 

normas quanto aos valores máximos permitidos em águas residuais advindas das ETE’s 

ou de efluentes da indústria farmacêutica para seu lançamento em corpos de águas. 

Os compostos farmacêuticos de acordo com a ação do princípio podem ser 

aglutinados em classes, sendo elas: antibióticos, analgésicos, esteroides e hormônios. Os 

antibióticos são eficazes no combate de inúmeros tipos de infecções, porém seu elevado 

consumo os tem tornado os principais agentes farmacológicos contaminantes ambientais. 

Os antibióticos são divididos em famílias, sendo a de maior relevância a fluoroquinolona, 

dentre as quais se inclui a ciprofloxacina (CIP). A CIP atua contra uma ampla gama de 

bactérias gram-negativas e gram-positivas auxiliando no controle de diversas infecções 

(CASTRO et al., 2013; MASADEH et al., 2015). Em contrapartida, a CIP tem se mostrado 

ser um dos antibióticos mais prejudiciais ao meio ambiente devido aos efeitos tóxicos que 

exerce (JOHANSSON et al., 2014; JOHNSON et al., 2015). Uma série de estudos tem 

relatado presença de CIP em águas residuárias, águas superficiais, solos e efluentes 

hospitalares (KARTHIKEYAN & MEYER, 2006; LINDBERG et al., 2006; VASCONCELOS 

et al., 2009; GITHINJI et al., 2011). Face ao risco ambiental oferecido pela CIP, é 

fundamental a inserção de um tratamento prévio, por tecnologias não convencionais, 

antes de seu descarte no meio ambiente. Alguns processos oxidativos avançados (POAs) 

como: degradação fotocatalítica (EL-KEMARY et al., 2010; GAD-ALLAH et al., 2011; 

STURINIet al., 2012), ozonização (DE WITTE et al., 2010), sonólise (DE BEL et al., 2011) 

e foto-Fenton (PERINI et al., 2013) tem sido sugeridos ou propostos como tratamentos 

alternativos de resíduos de CIP. 

O interesse atual da comunidade científica e dos órgãos públicos de controle está 

focado na disposição segura e confiável dos contaminantes fármacos, prevendo seus 

riscos toxicológicos, mediante sistemas de tratamentos realmente efetivos na degradação 

de tais compostos e na minimização de seus efeitos deletérios tanto do princípio ativo 

como dos subprodutos advindos da sua degradação. Novas tecnologias ou processos têm 

sido propostos como alternativas eficientes na tarefa de remover ou degradar os 

contaminantes tanto orgânicos como inorgânicos presentes em efluentes industriais e/ou 

domésticos. Dentre os processos pode-se ressaltar a eletrocoagulação, o qual se destaca 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0169131715001787#bb0085
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0169131715001787#bb0070
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de outros métodos de tratamento por ser uma técnica versátil de fácil operação e sem 

custos onerosos com reagentes químicos. Em sua forma simples um reator de 

eletrocoagulação pode ser constituído por uma célula eletrolítica contendo um ânodo e um 

cátodo. Desta forma, basicamente a eletrocoagulação é produzida por reações de 

oxidação e redução com a dissolução do ânodo e a produção de hidróxidos através da 

hidrólise da água, formando hidróxidos metálicos gelatinosos que desestabilizam e 

agregam as partículas em suspensão no meio aquoso por meio da introdução de uma 

intensidade de corrente, promovendo a remoção dos poluentes por neutralização de 

cargas. 

Desta forma, este trabalho tem por objetivo avaliar a eficiência do processo de 

eletrocoagulação na degradação e/ou remoção do antibiótico cloridrato de ciprofloxacina. 

Para isto, foram avaliadas as influências dos parâmetros operacionais do reator tais como 

o pH inicial da solução, a intensidade de corrente e o tempo de eletrólise na redução da 

concentração da CIP(HCl). Testes de toxicidade foram realizados para avaliar se os 

subprodutos da reação oferecem ou não riscos biológicos e toxicológicos ao meio 

ambiente. Além disso, foram aplicados testes de inibição microbiana para aferir o grau de 

ação do antibiótico na solução após tratamento. O lodo residual do tratamento foi avaliado 

pela técnica DRX para identificar possíveis remanescentes do composto CIP(HCl). 

Para melhor apresentação do trabalho, a dissertação foi dividida em 5 capítulos. No 

primeiro capítulo faz-se uma breve introdução sobre a problemática a ser abordada no 

estudo. No segundo capítulo, é apresentada uma revisão bibliográfica, abordando 

generalidades sobre o tema em questão, como os recursos hídricos e sua poluição, os 

antibióticos, a CIP e sua presença no meio ambiente. Na sequência, uma revisão 

bibliográfica sobre o método de eletrocoagulação a ser utilizado para degradação da CIP.  

No terceiro capítulo, são apresentados os principais reagentes utilizados, metodologias, 

condições experimentais de cada ensaio e a metodologia utilizada para análise dos dados 

na determinação dos diversos parâmetros físico-químicos em amostras aquosas de CIP, 

na caracterização orgânica e estrutural da molécula CIP, entre outras.  No quarto capítulo 

são apresentados os resultados obtidos frente à remoção da CIP(HCl) sob as melhores 

condições experimentais obtidas, análises estatísticas e testes experimentais, além dos 

testes toxicológicos, antimicrobianos e das análises do lodo residual do processo. Por fim, 

no último capítulo são apresentadas as principais conclusões e considerações do trabalho, 

baseadas nas análises dos dados experimentais. 
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2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

2.1 Recursos hídricos 

 

Segundo estimativas globais, 70% da superfície do planeta é coberta por água. 

Estima-se que sejam aproximadamente             litros de água distribuídos por toda 

crosta terrestre. Porém, desta quantia somente 2,5% são de água doce, e destes, cerca 

de 98% está na forma de água subterrânea. Isto quer dizer que a maior parte da água 

facilmente disponível e própria para consumo é mínima, cerca de 0,05%. Dessa pequena 

quantia de água doce disponível na superfície terrestre, 12% está distribuída no território 

brasileiro (ABC, 2007; BRASIL, 2015).  

A água é um dos elementos fundamentais para a manutenção da vida no planeta 

Terra. Na natureza, ela é responsável pela manutenção da umidade do ar e contribui 

significativamente para a estabilidade do clima no planeta. Sem ela, as mais diversas 

formas de manifestação de vida fatalmente não existiriam. Sua proteção é respaldada pela 

Legislação Brasileira, entretanto, a falta de fiscalização e de monitoramento da emissão de 

efluentes, resíduos e esgotos pode comprometer a disponibilidade de água para as futuras 

gerações, assim como já ocorre em alguns países (BRASIL, 2015). 

Para o homem este recuso natural é utilizado em suas atividades com diversas 

finalidades, que vão desde a água para beber até a água empregada na diluição e 

transporte de despejos. Essas atividades demandam qualidades e quantidades distintas 

para a água e, consequentemente, alteram a qualidade e quantidade dos recursos 

hídricos. Na sociedade moderna, cada vez mais surgem necessidades diárias de uso dos 

recursos hídricos que além de usos pessoais, têm profunda importância no 

desenvolvimento de atividades econômicas.  

Uma atenção maior ao consumo indevido de água começou a ser dada entre as 

décadas de 70 e 80, quando a sociedade começou a se atentar a respeito das ameaças a 

que estaria sujeita se não passasse a agir com consciência quanto ao uso de seus 

recursos hídricos. Desde então se busca minimizar os riscos de comprometimento da 

qualidade das águas, uma vez que as ações humanas causam impacto direto ou indireto a 

esse respeito. Os maiores problemas de índole ambiental estão relacionados ao seu 

consumo que se dá a um ritmo muito maior do que aquele no qual ela pode ser renovada 
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pelo sistema hidrológico e à introdução de produtos residuais em quantidades maiores do 

que as quais poderiam ser integradas ao ciclo natural de nutrientes. O homem introduz 

substâncias de diversas fontes no sistema ecológico e sua presença pode degradar 

seriamente o ambiente de rios, lagos ou corpos receptores. Com todos esses fatores, em 

todas as partes povoadas da Terra, a qualidade da água doce natural está sendo alterada 

(MORAES & JORDÃO, 2002).  

WREGE (2000) citado por MORAES & JORDÃO (2002) já fazia alerta em relação a 

provável uma crise hídrica a ser enfrentada a partir de 2020. Porém, devido ao elevado 

consumo, além da poluição dos recursos hídricos, esta crise já se faz presente no mundo 

e alguns países como o Brasil já enfrentam seu impacto (SABESP, 2015). Com isso, cada 

vez mais se dá atenção à necessidade da implantação de novas instalações industriais ou 

readequação daquelas já existentes, no intuito de minimizar o consumo hídrico, com o 

reuso de águas servidas ou efluentes industriais e a redução de despejos poluentes nos 

corpos de água abaixo de limites máximos permissíveis com a aplicação de novas 

tecnologias, dentro do que se chama desenvolvimento sustentável. O desenvolvimento 

sustentável tem por definição, o progresso da sociedade atual para suprir suas 

necessidades sem comprometer a disponibilidade dos recursos naturais para as próximas 

gerações (KIRCHHOFF, 2005). Assim, novas políticas de prevenção da poluição e o 

desenvolvimento de tecnologias para o tratamento de efluentes e resíduos, são 

necessárias para se obter uma sociedade ambientalmente sustentável. 

Os efluentes industriais são um dos maiores responsáveis pela contaminação direta 

das fontes hídricas devido a seu grande potencial poluidor e a enorme dificuldade na 

remoção e/ou degradação de suas principais substâncias poluentes por tecnologias 

convencionais ultrapassadas e de baixa eficiência. Por se tratarem de matrizes diferentes 

e muitas vezes complexas, os efluentes requerem de diversos processos, dependendo de 

sua característica principal poluidora, aplicados de forma sequencial ou em conjunto de 

processos eficientes para remover e/ou degradar os diversos contaminantes com custos 

variáveis de acordo com as fontes poluidoras. Dentre as principais fontes de poluição 

hídrica estão os efluentes industriais ou domésticos que contém diversos tipos de 

fármacos. Estes efluentes tem se incrementado significativamente devido à elevada 

demanda de consumo por parte de uma sociedade moderna envolvida numa melhor 

qualidade e expectativa de vida, baseada nos avanços tecnológicos na síntese de 

modernos e eficazes fármacos no tratamento de diveras enfermidade e/ou doenças. Além 



Revisão Bibliográfica 

 

   6  

disso, tais resíduos de índole farmacêutica são de difícil remoção por processos 

convencionais. Estudos têm sido realizados sobre a questão da exposição ao risco 

ambiental dos produtos farmacêuticos e da avaliação do seu real risco ambiental 

(LINDBERG et al., 2007; GRUNG et al., 2008; SANTOS & HOMEM, 2011). 

 

2.2 Fármacos no meio ambiente 

 

A disposição de resíduos fármacos no meio ambiente tem ganhado atenção da 

comunidade cientifica, por serem compostos com características de poluentes 

emergentes. Os poluentes emergentes são substâncias com elevado potencial tóxico, mas 

que tem seus efeitos no meio ambiente ainda pouco conhecidos. Este tipo de poluente 

não está contido nos programas de monitoramento de rotina dos órgãos de meio ambiente 

e saúde e, desta forma, não estão inseridos em normativas ou legislações de controle 

ambiental (ZHANG et al., 2009; RQI, 2013). Os resíduos de compostos farmacêuticos 

provenientes dos efluentes industriais, hospitalares e domésticos, não são eficientemente 

removidos nas ETE’s. Tais substâncias orgânicas, quando não removidas eficazmente 

acabam causando efeitos ecotoxicológicos indesejáveis à vida aquática (VASCONCELOS 

et al., 2009). A presença destes resíduos nas mais diferentes fontes hídricas causa uma 

série de prejuízos a vida aquática tais como perturbação sexual em peixes (WOODLING et 

al., 2006) e mutagenicidade para os organismos vivos (BAGATINI et al., 2009). 

Produtos farmacêuticos geralmente apresentam baixa biodegradabilidade por 

serem compostos sintetizados com diversas características, entre elas sua alta resistência 

a degradação quando introduzido no corpo humano. Essa resistência converte os 

fármacos como susbtâncias pouco susceptíveis a serem modificados ou degradados por 

simples processos de remoção aplicados nas ETE’s, sendo pouco eficazes tanto em 

processos de remoção como de degradação (GEBHARDT & SCHRODER, 2007). A 

presença de resíduos fármacos, principalmente antibióticos, no meio ambiente tem 

aumentado a preocupação de cientistas devido ao seu potencial tóxico e poluidor. Desta 

forma há um aumento nos estudos que visam à degradação destes compostos 

(KUMMERER, 2001; HEBERER, 2002).  

Segundo JORGENSEN & HALLING-SORENSEN (2000), o caminho pelo qual os 

fármacos se destinam até atingir o meio ambiente precisa ser cuidadosamente analisado, 

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=J%C3%B8rgensen%20SE%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=10705546
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Halling-S%C3%B8rensen%20B%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=10705546
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uma vez que sua origem precisa ser conhecida. Na Figura 2.1 está representado um 

esquema geral das principais rotas dos resíduos fármacos, atingindo o ambiente aquático. 

 

 

 

Figura 2.1 - Principais rotas de contaminação do ambiente aquático proveniente de resíduos fármacos. 

(Adaptado de BILA & DEZOTTI, 2003) 

 

Para 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), pois o local de aplicação e as rotas tomadas após a excreção das 

substâncias são diferentes de um grupo ou outro. Identificar a rota de exposição permite 

que se estime a carga ambiental contida. A carga ambiental é determinada por meio da 

dose da droga e a duração do tratamento. Fármacos de uso humano, normalmente, 

atingem as ETE’s através das fezes e da urina e a partir de então a destinação do fármaco 

pode ser dado de diferentes formas, como: 

• Mineralização dos compostos; 

• Geralmente os fármacos são persistentes nas ETE’s, o que implica que parte da 

substância seja retida no lodo. Se este lodo for utilizado como adubo, esta substância 

alcançará o solo. Espécies que apresentam mobilidade no solo podem contaminar lençóis 

freáticos ou águas superficiais. Se o composto fármaco possuir baixa capacidade de se 
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ligar a lodos, sedimentos e solos, não são retidas nem degradadas em ETE’s alcançando 

rapidamente ambientes aquáticos. 

Processos naturais como biodegradação e degradação abiótica são responsáveis 

pela eliminação dos fármacos presentes no meio ambiente. A biodegradação não é 

totalmente eficaz pois ainda há uma série de compostos que não são biodegradados e 

acabam sendo lançados diretamente em corpos hídricos. O processo de degradação 

abiótica é promovido pela absorção de radiação solar ou pela reação com espécies 

reativas fotoquimicamente geradas, como OH e OOH. No entanto, a permanência de 

resíduos fármacos no meio ambiente aquático mostra que esses processos naturais não 

são totalmente eficientes quanto a sua remoção (ANDREOZZI et al., 2004) 

Os efluentes fármacos muitas vezes possuem alta concentração residual podendo 

apresentar características de não biodegradabilidade e de alta toxicidade para o meio 

ambiente (MASCOLO et al., 2010). Mesmo se tratando de compostos altamente utilizados 

e com propriedades físico-químicas conhecidas, ainda não há informações suficientes a 

respeito de seu efeito no meio ambiente. O fato de não existir uma regulamentação 

especifica para produtos farmacêuticos presentes em águas de consumo e em efluentes 

domésticos e industriais, faz com que seu descarte afete a fauna e a flora (ANVISA, 

2010a). Quando o fármaco atinge águas superficiais, a probabilidade de alcançar a água 

potável é grande (MCARDELL et al., 2003). TERNES et al. (1999) detectaram vários 

estrogênios presentes na rede de esgoto doméstico e efluentes de ETE’s na Alemanha, 

Brasil e Canadá. Ao longo do estudo foi concluído que essa contaminação se dá 

principalmente nos descartes inadequados de ETE’s e de águas naturais que não foram 

corretamente tratadas nas ETE’s. Em ETE’s os principais mecanismos de remoção de 

fármacos são a degradação biológica e a adsorção (JOSS et al., 2005). Estudos 

comprovam que os tratamentos convencionais não são eficientes para a total remoção de 

fármacos (TERNES, 1998; GEBHARDT & SCHROEDER, 2007).  

Existe uma ampla gama de compostos fármacos que apresentam resistência aos 

tratamentos convencionais empregados nas ETE’s, o que impede sua total remoção, 

levando a sua detecção em águas potáveis, fator este, de risco direto para os seres 

humanos (ANDREOZZI et al., 2003). Dentre eles ganham destaque os antibióticos, os 

quais tem sido frequentemente encontrados no meio ambiente (CRISTHIAN et al., 2003; 

BOXAL et al., 2005; VASCONCELOS et al., 2009; ARSAND et al., 2013). 
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2.3 Antibióticos e sua presença no meio ambiente 

 

Os antibióticos são compostos sintéticos com capacidade de inibir o crescimento ou 

causar morte de agentes bacterianos. Os bactericidas são capazes de causar a morte de 

bactérias, os bacteriostáticos são capazes de inibir o crescimento microbiano. A utilização 

indevida destes compostos acarreta consequências negativas como o aparecimento de 

bactérias resistentes (GUIMARÃES et al., 2010; FERREIRA et al., 2011). 

Dentro dos grupos fármacos, os antibióticos são tidos como os de maior 

importância, pelo fato de serem amplamente utilizados em diversos ramos medicinais e na 

aquicultura, quando se tem por objetivo tratar e prevenir doenças infecciosas de origem 

microbiana. Quando utilizados pelo setor da pecuária podem servir como promotores de 

crescimento (WISE, 2002). Em meados dos anos 90, o uso de antibióticos na pecuária no 

mercado europeu, chegou a ser oito vezes maior do que a quantidade consumida na 

medicina humana (KUMMERER, 2003). O uso constante e muitas vezes indevido levou a 

proibição pela comunidade européia, da utilização de diversos promotores de crescimento. 

Este fator levou a uma intensa diminuição do uso de antibióticos (KOLPIN et al., 2002). 

De acordo com a resolução RDC 44, de 26 de outubro de 2010, da Agência 

Nacional de Vigilância Sanitária, no Brasil a prescrição e venda de antibióticos só deve ser 

feita com retenção e validade das receitas. Essa restrição auxilia na diminuição de uso de 

antibióticos, porém segundo a Organização Mundial da Saúde (OMS) ainda cerca de 50% 

das prescrições de antibióticos são feitas de maneira inadequadas. Quando ingeridos os 

antibióticos alcançam a corrente sanguínea e parte do que foi ingerido faz ligações 

proteicas. A fração livre do antibiótico mantém sua atividade antibacteriana. A excreção 

desses compostos pelo organismo é realizada por meio dos rins e do fígado, em menor 

quantidade pelo pulmão, trato gastrointestinal ou pela pele. Pequenas quantidades destes 

compostos são eliminadas pelo suor e saliva. Toda substância ingerida via oral que não é 

absorvida, é eliminada pelas fezes (ANVISA, 2015a). Após serem excretados, os 

antibióticos chegam às ETE’s onde os processos de tratamento empregados não são 

eficientes para sua degradação/remoção, levando-os ao alcance dos recursos hídricos. 

Dificilmente as quantidades de resíduos antibióticos presentes em águas de consumo, não 

são grandes suficientes para causar danos imediatos à saúde, porém o problema está na 

exposição contínua a poluentes-traços, durante toda a vida (JONES et al., 2005). 
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Os antibióticos, ou antimicrobianos, são classificados em grupos, sendo eles: β-

Lactâmicos; Quinolonas; Fluoroquinolonas; Glicopeptídeos; Oxazolidinonas; 

Aminoglicosídeos; Macrolídeos; Lincosaminas; Nitroimidazólicos; Cloranfenicol; 

Estreptograminas; Sulfonamidas; Tetraciclinas; Glicilciclinas; Polimixinas; Daptomicina; e 

Gemifloxacina (ANVISA, 2015a). 

 

2.4 Quinolonas e Fluoroquinolonas 

 

As quinolonas são separadas em famílias, classificadas em quatro gerações 

(Tabela 2.1) sendo que cada uma, em ordem crescente de geração, apresenta maior ação 

antimicrobiana e atividade bactericida, além de diferentes propriedades farmacológicas.  

 

Tabela 2.1 - Classificação das quinolonas de acordo com as gerações 

Quinolonas Componentes Microrganismos 

combatidos 

Indicações 

1° geração Ácido Nalidixíco 

Ácido Oxolínico 

Enterobactérias Infecções Urinárias 

2° geração Ácido Pipemídico 

Cinoxacina 

Pseudomonas Infecções urinárias, respiratórias, 

gastrointestinais, ginecológicas, oculares 

3° geração Ciprofloxacina 

Norfloxacina 

Bactérias Gram (+) e 

Gram (-) 

Pneumonia, bronquite, infecções 

urinárias, gastrointestinais 

4° geração Moxifloxacina 

Gatifloxacina 

Bactérias Gram (+) e 

Gram (-) 

Todas as indicações anteriores 

 

As quinolonas da primeira geração foram as primeiras a serem descobertas em 

1962 pela síntese da cloroquina, seguida da segunda geração.  Porém, os compostos 

pertencentes a estas famílias não eram capazes de atingir níveis antibacterianos 

eficientes, o que os tornou úteis apenas como antissépticos urinários. A necessidade de 

obterem-se antibióticos com maior potencial fez com que se incorporasse aos antibióticos 

já existentes o flúor. A fluoração destes compostos derivou as fluoroquinolonas, dentre as 

quais estão a norfloxacina, ciprofloxacina, enrofloxacina, as quais exibem atividade 

antibacteriana muito maior, atingem níveis bactericidas no sangue e nos tecidos e 

possuem menor toxicidade. A família das fluoroquinolonas englobam antibióticos que são 

agentes bactericidas extremamente úteis, principalmente pelo seu potencial de ação e por 
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apresentar boa absorção oral. As fluoroquinolonas agem como potentes inibidores da 

síntese de ácidos nucleicos, uma vez que bloqueiam a ação da enzima DNA-girase 

(KATZUNG, 1995). Isto pode ocorrer por meio de pontes de hidrogênio e interações de 

cargas com o DNA bacterial, na presença da enzima. De acordo com o modelo aceito para 

a ligação fluoroquinolona-DNA, a fração quinolônica da molécula é responsável por estas 

interações. A estrutura química geral das quilonas está apresentada na Figura 2.2, onde: 

R1, R2, R3, R4, R5, R6, R7 e R8 são as posições dos átomos de carbono na molécula, e 

X pode ser um átomo de carbono ou nitrogênio. 

 

 

Figura 2.2- Estrutura química geral das quinolonas. 

 

Para melhorar o espectro de ação das quilonas de primeira geração contra 

bactérias, o ácido nalidíxico teve a molécula CH3 (posição R7), trocada por piperazina, 

resultando em antibióticos de segunda geração, como o ácido pipemídico. Essa 

transformação está representada na Figura 2.3. As quilonas de segunda geração 

melhoraram o combate a bactérias, porém ainda havia limitações quanto ao seu espectro 

de ação. 

 

 

Figura 2.3 - Transformação de ácido nalidíxico à ácido pipemídico, pela perda de CH3 e inserção da 

molécula de piperazina. 
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A terceira geração surgiu a partir da fluoração do ácido pipemídico, que auxiliou na 

síntese de antibióticos pertencente às fluoroquinolonas. Estes antibióticos possuem 

elevado potencial de ação contra bactérias. Esse potencial é atingido por meio da inserção 

do flúor no anel R6 e o anel piperazínico em R7. São inibidores da síntese de ácidos 

nucleicos, interferindo assim a ação da enzima DNA-girase (KATZUNG, 1995; DE SOUZA 

et al., 2003). São exemplos desta classe a norfloxacina e ciprofloxacina. 

A adição do grupo metoxi na posição R8 e do metil no anel piperazílico, deu origem 

a quarta geração, com a formação da gatifloxacina. 

 

2.5 Ciprofloxacina 

 

A ciprofloxacina (CIP) é uma substância desenvolvida na Alemanha pela Bayer®. É 

um antibiótico que possui fórmula molecular C17H18FN3O3 e massa molecular 331,4 g mol-1 

(Figura 2.4). Pertence a terceira geração das quinolonas, as fluoroquinolonas, é 

amplamente utilizada em tratamento de infecções urinárias, respiratórias, gastrointestinais 

e infecções de pele, ossos e articulações (TAVARES, 1996; PATRICK, 1995). Seu nome 

químico é IUPAC de ácido 1-ciclopropil-6-flúor-1,4diidro-4oxo-7-(1-piperazinil)-3-quinolona 

carboxílico. O sal da CIP, cloridrato de ciprofloxacina (CIP (HCl)), tem registro no Chemical 

Abstracts Service (CAS) com o número 86393-32-0, NCM 2933.5919, DCI 5446 e DCB 

1463-02-0. O cloridrato de ciprofloxacina é descrito como um pó cristalino amarelo claro, 

ligeiramente higroscópico. Sua fórmula empírica é C17H18FN3O3·HCl.H2O, sua massa 

molecular é de 385,5 g mol-1 (Figura 2.5). O CIP (HCl) é solúvel em água, levemente 

solúvel em metanol, muito pouco solúvel em etanol, praticamente insolúvel em acetona, 

diclorometano e em acetato de etila (PATRICK, 1995). 

 

 

Figura 2.4 - Estrutura molecular da Ciprofloxacina. 
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Figura 2.5 - Estrutura molecular do Cloridrato de Ciprofloxacina. 

 

A CIP tanto anidra quanto em forma de sal, apresenta alto potencial de ação contra 

bactérias gram positivas e gram negativas, incluindo algumas espécies de 

Enterobacteriaceae e Pseudomonas (BONGAERTS, 1993). Comparado à 

fluoroquinolonas similares, como norfloxacina, ofloxacina, pefloxacina e enoxacina, a CIP 

é aproximadamente 4 vezes mais ativa contra diversas bactérias (VAN e PATTYN, 1984).  

Quando administrada oralmente, a CIP é bem absorvida, distribuída nos tecidos e 

excretada na urina, bile e fezes, em altas concentrações. A absorção oral da CIP não é 

afetada pela ingestão de alimentos, porém quando há o uso contínuo de antiácidos que 

contenham alumínio, cálcio e magnésio, a absorção do medicamento pode ser reduzida, 

uma vez que o comportamento in vitro deste fármaco é afetado por ionização em função 

do pH e por possuir capacidade de formar complexos com íons metálicos (ANVISA, 2015; 

ROCHA et al., 2011). 

A CIP possui dois sítios protonados que determinam suas constantes de 

dissociação (pKa). O primeiro sítio corresponde à molécula de ácido carboxílico com 

pKa1= 6,09, e o segundo sítio corresponde à um grupo básico da amina terciária com 

pKa2=8,80 (JALIL et al., 2015). À CIP atribui-se a propriedade anfotérica (podem reagir 

com duas condições opostas, como por exemplo, ácido/base), quando ocorre a 

desprotonação do grupo carboxílico e do nitrogênio do anel piperazinila.  

Em solução aquosa a CIP pode se formar em quatro diferentes microespécies (de 

acordo com o pH do meio): a espécie positiva, espécie anfotérica (zwitteriônica), espécie 

neutra e espécie negativa. O pH tem relação direta com a solubilidade da ciprofloxacina. 

Quando mantida a pHs extremos, a CIP é bastante solúvel em meio aquoso. Conforme 

apresentado na Figura 2.6, quando em meio ácido, o grupo carboxílico e amina presentes 

na molécula de CIP, apresentam-se protonados (NH+, NH2+, COOH), mantendo a 

molécula com carga +2. Em pHs elevados, normalmente acima de 8,5 – 9,0, os mesmos 
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grupos apresentam-se desprotonados (N, NH, COO-), mantendo a molécula com carga -1. 

Desta forma, quando a molécula apresenta-se com carga positiva, sua solubilidade é alta. 

Em pH intermediários, ou seja, próximos a neutralidade, a CIP se mantém na sua forma 

zwitteriônica (N, NH2+, COO-), com carga total igual a 0 (LANGLOIS, 2005; BAPTISTUCCI, 

2012).  

 

 

Figura 2.6 - Distribuição das espécies de CIP em função do pH. 

 

Segundo descrito pelo bulário da ANVISA, a CIP tem atividade in vitro contra uma 

ampla gama de microrganismos e sua ação bactericida 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. As bactérias adquirem 

resistência à CIP quando ocorrem mutações das topoisomerases bacterianas (ANVISA, 

2015c). A CIP apresenta atividade in vitro contra cepas sensíveis dos seguintes 

microrganismos:  

 Microrganismos gram-positivos aeróbios: Bacillus anthracis, Enterococcus faecalis, 

Staphylococcus aureus, Staphylococcus saprophyticus, Streptococcus pneumoniae. 

 

 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. 
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2.5.1 Ciprofloxacina no meio ambiente e os efeitos de sua toxicidade 

 

A presença de antibióticos no meio é preocupante uma vez que sua exposição leva 

ao desenvolvimento de cepas bacterianas cada vez mais resistentes. A resistência 

bacteriana agrava os problemas de saúde pública, uma vez que o combate as bactérias 

passam a apresentar resistência aos antibióticos, dificultando assim o combate de 

diversas infecções (KHETAN & COLLINS, 2007). A resistência aos antibióticos é uma 

propriedade das bactérias que as torna capaz de excluir ou inativar a ação dos 

antibióticos. Essa propriedade pode ser uma característica própria do organismo, ou ser 

adquirida por meio de mutação de seu DNA ou por aquisição de um DNA resistente 

(ANVISA, 2015b). 

A ciprofloxacina possui largo espectro de ação contra bactérias gram positivas e 

gram negativas. Pode ser utilizada no tratamento de doenças humanas e veterinárias, 

porém possui características negativas como a baixa biodegradabilidade e efeitos tóxicos 

contra bactérias ambientais (KÜMMERER et al., 2000). Diversos estudos já foram 

realizados (VASCONCELOS, et al., 2009; WITTE, et al., 2009; HADDAD & KUMMERER, 

2013), sugerindo processos, não convencionais, alternativos para o tratamento de 

efluentes hospitalares, ETE’s e ecossistemas aquáticos que contenham a CIP nas suas 

composições. 

Quando quantidades residuais de CIP se fazem presente em águas servidas a 

serem tratadas pelas ETE’s, nem sempre o tratamento de remoção é eficiente. A 

quatidade de CIP residual nestas estações é analisada por meio de balanço de massa 

durante a sua passagem pelo tratamento. Quando o efluente é tratado gera-se um lodo 

biológico, sendo este o principal destino do residual do medicamento. Quantias superiores 

a 70% da CIP que entra em ETE’s são adsorvidas em lodo bruto, e o restante permanece 

no efluente final (GOLET et al., 2003; LINDBERG et al., 2006). Alguns estudos buscam 

possibilidades de remoção de CIP do meio aquoso, porém ainda são poucos os 

mecanismos conhecidos e eficientes para tal função (VASCONCELOS et al., 2009; WITTE 

et al., 2009). 

Estudos relatados apontam que as concentrações de CIP encontradas em águas 

superficiais, ETE’s e efluentes (Tabela 2.2) são preocupantes, pois são quantidades 

suficientes para causar efeitos tóxicos às bactérias. A presença de CIP é vista com grande 

atenção pelo fato de ela possuir persistência química, resistência microbiana e 
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características toxicológicas. Embora a CIP apresente-se em baixas concentrações nos 

efluentes, se eles forem lançados ao meio ambiente sem tratamento eficaz na degradação 

de fármacos, sua presença no meio aquático acarretará efeitos prejudiciais na vida 

aquática, trazendo danos à saúde humana e a ecológica (ONESIOS et al., 2009).  

 

Tabela 2.2 - Concentrações médias de ciprofloxacina em variados ambientes aquáticos 

Concentração média de 

CIP (ug L
-1

) 

 

Água de análise 

 

País 

 

Fonte 

0,434/0,072 Antes e Depois (ETE) Suíça GOLET et al., 2002 

0,055-0,405 ETE Suíça GOLET et al., 2001 

0,27 Lodo de ETE Suíça GOLET et al., 2002 

0,427/0,071 Antes e Depois (ETE) Suíça GOLET et al., 2003 

5,3 Lodo ativado (ETE) Suíça GOLET et al., 2003 

0,118 ETE Canadá MIAO et al., 2004 

0,1-0,16 ETE EUA RENEW & HUANG, 2004 

0,36 Efluente de ETEs Holanda BATT & AGA, 2005 

0,60 Efluente de ETEs França ANDREOZZI et al., 2003 

0,70 Efluente de ETEs Grécia ANDREOZZI et al., 2003 

0,057 Efluente de ETEs Itália ANDREOZZI et al., 2003 

0,030 Efluente de ETEs Suécia ANDREOZZI et al., 2003 

0,158/0,018 Antes e Depois (ETE) Suécia LINDBERG et al., 2005 

0,15-0,06 Antes e Depois (ETE) EUA KARTHIKEYAN & MEYER, 2006 

0,199 Águas Superficiais Brasil LOCATELLI et al., 2011 

32-99 Efluente Hospitalar Brasil VASCONCELOS et al., 2009 

31* ETE Índia LARSSON et al., 2007 

*Concentração em mg L
-1

 

 

Quando administrada em seres humanos, cerca de 45-62% da CIP é excretada não 

metabolizado pela urina, e 15-25% pelas fezes (GOLET et al., 2003). A CIP é introduzida 

no meio ambiente por meio de esgoto, descartes de ETE, lixiviação de aterros, descartes 

de indústrias farmacêuticas, atividades pecuárias, lodo de esgoto, esterco, entre outras 

(TOPP et al., 2008; BRUHN et al., 2003). Os impactos ecológicos causados por 

antibióticos sintéticos, como a CIP, estão relacionados com sua capacidade de inibir 

processos ecológicos essenciais mediados por microrganismos, como regeneração de 

nutrientes, ciclos de carbono e nutrientes e degradação de poluentes (REGINATO & 

LEAL, 2010). Segundo a Comissão Europeia, citado por GOLET et al. (2002a), as 
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fluoroquinolonas são tóxicas para bactérias, tendo concentração de inibição de 

crescimento em 50% CE50= 1 mg L-1 , tóxicas para as algas com concentração de inibição 

de crescimento em 50%, 1 mg L-1< CE50< 10 mg L-1, e tóxicas para crustáceos e peixes 

com 10 mg L-1< CE50< 100 mg L-1. 

A CIP é um dos antibióticos de maior prescrição e consumo. Em estudo realizado 

por ONZI et al. (2011), a ciprofloxacina apresentou-se como o segundo antibiótico mais 

consumido em hospital brasileiro, ficando atrás apenas da ampicilina. A média mensal de 

dose diária definida (DDD) encontrada para a ampicilina e ciprofloxacina correspondem a 

30,89 DDD/100 leitos-dia, 7,50 DDD/100 leitos-dia, respectivamente.  

Seu principio ativo é frequentemente encontrado no meio ambiente e tem sua 

genotoxidade comprovada. Sua presença em solução aquosa acarreta problemas 

ambientais principalmente no que diz respeito a sua toxicidade sobre bactérias 

naturalmente pertencentes ao meio ambiente. O microrganismo Pseudomonas putida age 

como indicador de toxicidade para diversas bactérias gram negativas ambientais, mas um 

estudo relatado por KUMMERER et al. (2000), mostrou que a CIP quando em 

concentrações de 10, 80 e 320 ug L-1 inibe seu crescimento em nenhum grau (CE0), em 

50% (CE50) e em 100% (CE100), respectivamente. 

HALLING-SORENSEN et al. (2000), avaliaram o risco ambiental da ciprofloxacina 

sobre bactérias no lodo biológico, algas e ciano bactérias. Avaliaram sua toxicidade em 

50% (EC50), em bactérias de lodo biológico e na alga verde S. capricornutum. Para a 

cianobactéria M. aeruginosa torna-se tóxica em concentrações médias de 0,61 mg L-1, 

2,97 mg L-1 e 0,005 mg L-1, respectivamente. 

Além do fato da CIP poder ser carregada pela água da chuva para lençóis freáticos, 

comprometendo a qualidade das águas dos aquíferos subterrâneos, pouco se sabe sobre 

sua toxidade quando exposta ao solo. GIRARD et al. (2011), compararam os efeitos 

tóxicos causados pela exposição da CIP ao meio aquático e terrestre (solo). Tal pesquisa 

apontou que a toxicidade em água é superior a toxicidade no solo, uma vez que a CIP se 

mineraliza com maior rapidez no solo. Dada a baixa biodisponibilidade da CIP no solo, a 

toxicidade desse composto é potencialmente reduzida. Uma provável explicação para isso 

pode ser atribuída a maior diversidade de microrganismos no solo. Nesse estudo a 

respiração do solo foi utilizada como um indicador da atividade microbiana, e a inibição da 

respiração do solo foi menor do que no sistema aquoso. 
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2.6 Legislações brasileiras 

 

Existe no Brasil uma legislação responsável pelos resíduos hospitalares, porém 

esta não é específica no que diz respeito ao descarte de antibióticos e sua presença no 

meio ambiente. Encontra-se apenas nas resoluções n° 358 e n°430 do Conselho Nacional 

de Meio Ambiente e RDC n° 306 da Agência Nacional de Vigilância Sanitária, nas quais os 

efluentes hospitalares líquidos, para serem lançados na rede pública de esgoto ou em 

corpo receptor, devem atender às diretrizes estabelecidas pelos órgãos ambientais, 

gestores de recursos hídricos e de saneamento (ANVISA, 2004; CONAMA, 2005; 

CONAMA, 2011). Porém, estas diretrizes não incluem parâmetros delimitantes para 

concentrações de produtos farmacêuticos. Assim, há uma enorme deficiência quanto às 

normas ambientais, nas quais deveriam ser estipulados limites máximos de resíduos 

fármacos a serem descartados após a aplicação dos tratamentos convencionais dos 

efluentes, tornando este descarte menos prejudicial ao meio ambiente. 

 

2.7 Tratamento de efluentes contendo fármacos 

 

O sistema de tratamento de efluentes aplicado nas indústrias farmacêuticas é 

baseado em processos físico-químicos seguido de um processo biológico. Na primeira 

etapa, onde se aplica um conjunto de processos físico-químicos, acontece remoção de 

sólidos em suspensão e materiais coloidais por processos físicos, como sedimentação, 

filtração, e químicos como coagulação e floculação. O ponto negativo deste sistema de 

tratamento convencional é que os contaminantes não são eficazmente removidos, 

permanecendo na fase sólida do efluente. Na segunda etapa, onde aplica-se o processo 

biológico, a matéria orgânica presente é degradada, uma vez que serve de substrato para 

o crescimento dos microrganismos utilizados, que podem ser aeróbios ou anaeróbios 

(BAPTISTUCCI, 2012). 

Embora o mecanismo de tratamento convencional destes efluentes seja capaz de 

degradar parte dos compostos residuais, a eficiência de remoção dos fármacos em ETE 

varia conforme as propriedades físico-químicas de cada composto (MELO et al., 2009). 

Em ETE da Alemanha obteve-se uma eficaz eliminação de 99% do analgésico ácido 

acetilsalicílico, enquanto na mesma ETE apenas 7% do anticonvulsivante carbamazepina 

foi eliminado (TERNES, 1998). Em ETE da Finlândia, observou-se também uma variação 
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na capacidade de remoção de fármacos, onde 92% de remoção foi obtida para ibuprofeno 

e 26% para diclofenaco (LINDQVIST et al., 2005). Os compostos, com propriedade polar, 

têm maior facilidade de permanecer na fase aquosa, o que favorece sua entrada no 

ambiente aquático. Já os compostos pouco polares são facilmente removidos por 

processo de adsorção no lodo (MELO et al., 2009).  

Os resíduos de origem farmacêutica, ao serem inseridos no ambiente aquáticos, 

causam efeitos ecotoxicológicos. Esta contaminação é reflexo da baixa eficiência de 

remoção dos mesmos pelos processos convencionais de tratamento. Desta forma, cada 

vez mais se busca métodos mais eficientes, capazes de promover a mineralização desses 

contaminantes, ou pelo menos sua transformação em produtos que não apresentem 

efeitos adversos ao meio ambiente. Assim, os tratamentos não convencionais surgem 

como uma alternativa para maximar a eficiência de remoção destes compostos (MELO et 

al., 2009; VASCONCELOS, 2009). 

 

2.8 Métodos de tratamento 

 

Nos últimos anos, grandes avanços têm sido obtidos por pesquisadores no campo 

das ciências ambientais, no que diz respeito ao desenvolvimento de novas tecnologias ou 

tecnologias não convencionais, novos processos e novos materiais a serem utilizados na 

prevenção da poluição (LANZA, 2008). 

Na Figura 2.7 apresenta-se um esquema geral de alguns dos principais métodos de 

tratamento de efluentes. Das diferentes tecnologias apresentadas, é possível observar que 

dentre os processos convencionais, sejam eles físicos, químicos e biológicos, novas 

tecnologias têm se destacado em cada um destes segmentos, sendo denominados de 

tecnologias emergentes. Dentre as tecnologias conhecidas, destacam-se os processos 

físicos, como a separação por membranas (GANIYU et al., 2015; TONON et al., 2015); os 

processos biológicos, como os enzimáticos (LORENA et al., 2011; ALVAREZ et al., 2015); 

os processos químicos, como os processos oxidativos avançados, ou POAs (VILAR et al., 

2011; MÓDENES et al., 2012a; MÓDENES et al., 2012b; MANENTI et al., 2014; ALALM et 

al., 2015) e os processos eletroquímicos como a eletrocoagulação (YANG et al., 2005; 

ESPINOZA-QUIÑONES et al., 2009; PÉREZ et al., 2015; SUAREZ-ESCOBAR et al., 

2015). 
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Figura 2.7- Métodos para tratamentos de efluentes industriais. 

 

Inúmeras são as técnicas conhecidas para tratar águas residuais, entre as quais se 

incluem a nitrificação, a desnitrificação e a remoção de fósforo, bem como uma série de 

processos físico-químicos que requerem adições químicas, tais como: a troca iônica, a 

precipitação química, a oxidação química, a adsorção em carvão ativado, a ultrafiltração, a 

osmose reversa, a eletrodiálise, a volatilização, entre outras. Algumas técnicas, que não 

necessitam da adição de produtos químicos, são consideradas como novas e 

promissoras, como a eletroquímica (PROSAB, 2006). 

 

2.9 Tratamento eletroquímico 

 

O processo eletroquímico apresenta grandes vantagens entre as tecnologias não 

convencionais no tratamento de resíduos e efluentes, uma vez que seu principal reagente, 

o elétron, é um reagente limpo. A eletroquímica traz vantagens como versatilidade, 

eficiência energética, facilidade de automação e uma excelente relação custo/benefício, 

em termos tecnológicos, econômicos e ambientais (SEIFRTOVÁ et al., 2009). 

Os tratamentos eletroquímicos de efluentes promovem a remoção ou a destruição 

de espécies poluentes, direta ou indiretamente, por meio de oxidação e/ou redução em 

células eletroquímicas. Este processo acontece quando há fornecimento de energia 

elétrica na célula e com isso ocorre a descarga de íons, havendo perda de carga pelos 

cátions e ânions presentes no sistema. Ao perderem cargas, os ânions cedem elétrons, 

sofrendo oxidação, e os cátions recebem elétrons, sofrendo redução. Essas reações 

acontecem entre os eletrodos mergulhados em uma solução condutora, onde se 
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estabelece uma diferença de potencial elétrico. Nesse tipo de tratamento, as espécies 

poluentes podem ser removidas de gases, líquidos ou mesmo sólidos durante ou ao final 

de um processo industrial. Em termos gerais, pode-se afirmar que a tecnologia 

eletroquímica oferece um meio eficiente de controle da poluição por meio de reações 

redox, seja por meio das reações diretas entre as espécies poluentes e as superfícies 

eletródicas ou do sinergismo desses processos com o poder de espécies oxidantes ou 

redutoras geradas in situ, oferecendo uma opção promissora para a prevenção e 

minimização dos problemas de poluição industrial, podendo ser conjugados ou mesmo 

substituir os tratamentos convencionais de efluentes e resíduos industriais (LANZA, 2008; 

SEIFRTOVÁ et al., 2009; MELO et al., 2009). 

Técnicas baseadas na tecnologia eletroquímica estão sendo desenvolvidas e/ou 

melhoradas. Exemplos delas são: eletrocoagulação (HU et al., 2016), eletroflotação 

(ADJEROUD et al., 2015;  BAIERLE et al., 2015), eletro-oxidação (NETO et al., 2006; 

ÇELEBI et al., 2015), eletro-Fenton (XIA et al., 2015; BOUNAD et al., 2016), foto eletro-

Fenton (DIEZ et al., 2015). 

 

2.10 Eletrocoagulação 

 

A técnica de coagulação é um processo físico-químico complexo, com mecanismos 

que operam para a remoção de poluentes como: coloides, substâncias húmicas, e 

microrganismos refratários aos processos preliminares e primários e recalcitrantes aos 

processos secundários. Normalmente para a realização da coagulação convencional, 

adiciona-se sais de alumínio ou ferro, numa solução aquosa ou águas servidas com teores 

elevados de poluentes orgânicos e/ou inorgânicos, de modo a servirem como coagulantes 

na formação de precipitados, separando-se a fase aquosa da sólida. Isto pode ser feito 

também, por um processo eletroquímico, no qual se liberam os mesmos coagulantes, num 

meio aquoso, advindo do desgaste de eletrodos metálicos, geralmente ferro ou alumínio, 

quando submetidos a uma diferença de potencial, que gera uma corrente elétrica, de 

acordo com a condutividade elétrica do meio aquoso. Quando uma diferença de potêncial 

elétrico é aplicada de uma fonte externa, o material do ânodo é oxidado, enquanto o 

cátodo é sujeito a redução ou deposição redutiva de metais elementares (MOLLAH et al., 

2004).  
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Além de serem introduzidos constantemente os coagulantes metálicos, as 

substâncias no meio aquoso sofrem a colisão de cátions e ânions, tornando-as passíveis 

de mudarem o seu estado de carga e interagirem com o seu entrono eletricamente 

modificado na formação de macromoléculas de maior densidade. As características do 

meio aquoso, tal como a condutividade elétrica, devem ser adequadas ao estabelecimento 

da corrente elétrica e manutenção da mesma por um longo período de tempo de eletrólise. 

A mudança do estado de carga das substâncias poluentes pode ser influenciada pelo valor 

adequado do pH do meio aquoso, além de auxiliar nos processos químicos de oxidação e 

redução. Há uma série de reações eletroquímicas e parâmetros físicos (pH, corrente 

elétrica, condutividade, agitação, etc.) que comandam a remoção dos poluentes, seja por 

precipitação com a formação de lodo ou por flotação com a formação de gases e espuma 

dos coloides de baixa densidade. Os potenciais para os eletrodos podem ser deduzidos 

das reações eletroquímicas de meia-célula que ocorrem em cada eletrodo, e variam de 

acordo com o pH operacional e as espécies presentes no sistema. À medida que o anodo 

de sacrifício se desgasta, o cátion ativo é liberado para a solução. A especiação do cátion 

é fundamental para que se compreenda o processo de eletrocoagulação (MOLLAH et al., 

2001; ISA et al., 2014). 

 A eletrocoagulação, inicialmente não foi vista como uma técnica eficaz, embora 

este processo tenha o potencial de eliminar extensivamente as desvantagens das técnicas 

clássicas de tratamento. Atualmente a tecnologia de EC é vista como uma alternativa para 

quebrar contaminantes de soluções tornando-as mais limpas. A tecnologia remove os 

metais, sólidos coloidais e partículas e poluentes inorgânicos solúveis do meio aquoso por 

meio da introdução de espécies de hidróxido metálicos. Estas espécies neutralizam as 

cargas eletrostáticas em sólidos em suspensão facilitando a aglomeração ou coagulação e 

separação resultante a partir da fase aquosa (MOLLAH et al., 2001). A EC tem sido 

utilizada em diversos tipos de tratamentos para remoção de poluentes orgânicos e 

inorgânicos. Tratamento em indústrias agroalimentares (DROGUI et al., 2008), setor têxtil 

(RAJU et al., 2008; PALÁCIO et al., 2009; MANENTI et al., 2014), indústria de couro 

(MURUGANANTHAN et al., 2004; MÓDENES et al., 2012b), metalúrgicas (YANG, 2007), 

águas residuais (GAO et al., 2005) e remoção de boro (ISA et al., 2014) são exemplo de 

sua aplicação. 

Os reatores de EC são constituidos por uma célula eletrolítica contendo um ânodo e 

um cátodo. Quando ligada a uma fonte de energia externa, o ânodo do sistema sofre 
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oxidação formando íons metálicos, enquanto o cátodo sofre redução formando íons 

hidroxilas. A interligação entre estes íons resulta em hidróxidos metálicos, os quais são 

responsáveis pela formação de coágulos, por meio de desestabilização dos contaminantes 

ou partículas suspensas. Os coágulos formados podem ser separados do líquido por 

coagulação ou flotação dependendo de sua densidade (MENESES et al., 2012; GARCIA 

et al., 2015). O mecanismo da EC é altamente dependente da química do meio aquoso, 

especialmente a condutividade. Além disso, outras características tais como pH, tamanho 

de partícula, e concentrações do constituinte químico influenciam também no processo. 

Para otimizar as eficiências da remoção, as características da água tais como pH, 

potencial de oxi-redução e condutividade podem ser ajustados para contaminantes 

específicos (MOLLAH et al., 2001). 

Se os eletrodos utilizados forem de ferro ou de alumínio, os íons Fe3+ ou Al3+ 

gerados serão submetidos a reações espontâneas adicionais para produzir hidróxidos 

e/ou poli-hidróxidos correspondentes. Os íons de Al3+ na hidrólise podem gerar Al(H2O)6
3+, 

Al(H2O)5OH2+ , Al(H2O)4OH2+ e os produtos da hidrólise podem dar forma a muitas 

espécies monoméricas e poliméricas como, Al(OH)2+, Al2(OH)2
 4+, Al(OH)4- , Al6(OH)15 

3+, 

Al7(OH)17
4+, Al8(OH)20

4+, Al13O4(OH)24
7+, Al13(OH)34

5+ em uma larga escala de pH. Os íons 

férricos gerados pela oxidação eletroquímica do eletrodo de ferro podem dar forma a íons 

monoméricos, Fe(OH)3 e complexos hidroxi-poliméricos, a saber: Fe(H2O)6
3+, 

Fe(H2O)5OH2+, Fe(H2O)4(OH)2+, Fe2(H2O)8(OH)2
 4+, Fe2(H2O)6(OH)4

4+, dependendo do pH 

do meio aquoso. Estes compostos de hidróxidos/poli-hidróxidos/polihidroximetálicos têm 

forte afinidade por partículas dispersas assim como íons de carga oposta para causar 

coagulação. Os gases evoluídos nos eletrodos podem causar flotação dos materiais 

coagulados (MOLLAH et al., 2004). 

Tratamentos de águas residuais por meio de eletrocoagulação utilizando eletrodos 

de alumínio têm sido relatados (CHEN, 2004; ESPINOZA-QUIÑONESet al. 2009, 

PALÁCIO et al., 2009; MÓDENES et al., 2012a). Dentre os eletrodos do reator de EC 

estão os ânodos de sacrifício, os quais passam por um processo anódico, onde o alumínio 

metálico sofre oxidação. A dissolução eletrolítica no anodo de alumínio produz as espécies 

catiônicas monoméricas tais como Al3+ e Al(OH)2 + em pH baixos, os quais em valores 

apropriados de pH são transformados inicialmente em Al(OH)3 e finalmente polimerizados 

para Aln(OH)3n como é mostrado nas Equações a seguir: 
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Al → Al3++ 3e- (2.1) 

Al3 + 3H2O → Al (OH)2 + 3H+ (2.2) 

nAl(OH)3 → Aln (OH)3n (2.3) 

 

O cátion Al3+ gerado reage com moléculas de água formando (Al(OH)3), o agente 

coagulante, que será responsável pela coagulação do efluente. De acordo com as 

propriedades do poluente, pH da solução e concentração, o cátion de alumínio pode 

seguir por diversos caminhos disponíveis, de modo que ele pode agir diretamente com o 

poluente ser hidrolisado e formar complexos, ou pode se precipitar (MOLLAH et al., 2001). 

Simultaneamente à reação anódica, ocorre uma reação catódica associada, geralmente 

evolução de hidrogênio. Além do agente coagulante, podem ser formadas microbolhas de 

gases que são responsáveis pela flotação de óleos, graxas e outros compostos 

particulados.  A reação que ocorre no catodo é dependente do pH. No pH neutro ou 

alcalino, o hidrogênio é produzido através da Equação 2.4: 

 

2H2 O + 2e- → H2  (2.4) 

 

Sob circunstâncias ácidas, a Equação 2.5 descreve melhor a evolução do 

hidrogênio no cátodo: 

 

2H+ + 2e- → H2 (2.5) 

 

Na Figura 2.8, está representado os mecanismos base da eletrocoagulação, que 

resumidamente segue os seguintes processos: 

1. Geração de íons metálicos; 

2. Formação de hidróxidos metálicos e poli-hidróxidos, pela hidrólise de íons 

metálicos; 

3. Produção de bolhas de oxigênio e hidrogênio, resultantes da eletrólise da 

água. 

4. Desestabilização de contaminantes e formação de flocos; 

5. Formação de precipitados. 
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Figura 2.8 - Mecanismo da eletrocoagulação. 

(Adaptado de MOLLAH et al., 2001). 

 

De acordo com CHEN et al. (2000), se a solução contiver íons cloreto, pode ocorrer 

a formação de Cl2 no ânodo, e este na presença de água, pode formar íons hipoclorito. A 

geração de cloro pode ser favorável em alguns casos, como desinfecção da água e 

eliminação de odores. Porém deve haver um monitoramento da formação dos 

organoclorados, uma vez que, são compostos altamente tóxicos (FREIRE et al., 2000). O 

processo de EC tem se tornado interessante uma vez que se trata de um tratamento com 

simplicidade de automação e custo relativamente baixo, além de não gerar ânions sulfato 

que podem agir como contaminante (MOLLAH et al., 2001; CHEN, 2004). 

A geometria e a disposição dos eletrodos em um reator de eletrocoagulação é de 

grande importância. Como em meios ôhmicos, com boa condutividade elétrica, há o 

estabelecimento de correntes elétricas elevadas para baixos valores de diferença de 

potencial elétrico entre os eletrodos. Além disso, o incremento na diferença de potencial 

entre os eletrodos mobiliza os íons (cátions e ánions na solução) com maior intensidade, 

ou seja, maior corrente elétrica, sendo que se exige maior demanda energética do sistema 

quando mais afastados estiverem os eletrodos entre si. Assim, a junção do parâmetro 

externo, chamado de diferença de potencial elétrico governado por uma fonte externa, da 

característica elétrica intrínseca do meio, chamada de condutividade elétrica, e da 

separação entre os eletrodos, ou fator de geometria, possibilita o controle da corrente 

elétrica.  

Uma das dificuldades encontradas para a execução da EC é o que se chama de 

passivação do eletrodo. Essa passivação ocorre quando a região próxima ao cátodo 

possui excesso de OH-. Esses ânions atacam a superfície, levando a formação do filme 

passivo de acordo com as Equações 2.6 e 2.7. 
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2H2O + 2e- → H2 + 2OH- (2.6) 

2Al + 2OH- + 2H2O → 2AlO2
- + 3H2 (2.7) 

 

Em processos de EC, utilizando correntes elétricas continuas, forma-se geralmente 

um filme aderido à superfície dos eletrodos trazendo um aumento na resistividade elétrica 

e uma redução da corrente elétrica, além de levar, consequentemente, a uma forte queda 

da eficiência do processo de eletrocoagulação. Porém, isto não ocorre se forem utilizadas 

correntes elétricas alternadas no processo. Assim, como uma alternativa comumente 

aplicada, a inversão de polaridade é feita, tornando o cátodo em ânodo e o ânodo em 

cátodo, forçando a inverter o processo de liberação de cátions e ânions com a 

consequência de desprendimento do material altamente resistivo ou aderido. Segundo 

MOLLAH et al. (2001), a inversão de polaridade diminui a passivação, aumentando a vida 

útil do eletrodo em até duas vezes, e também auxilia na redução da resistividade do 

sistema. Não ocorrendo a passivação a intensidade de corrente no reator não decai 

rapidamente e o eletrodo passa a liberar mais íons metálicos na solução e a formar maior 

quantidade de grupos hidroxila, aumentando o pH e a eficiência de remoção dos 

poluentes.  

Segundo CRESPILHO & REZENDE (2004), durante a EC parte do eletrodo é 

consumido, e este consumo pode ser quantificado por meio da Equação 2.8.  

 

    
     

   
 

(2.8) 

 

Sendo: mel é a massa do eletrodo consumida; i a intensidade de corrente (A); t o 

tempo de aplicação da corrente (s); M a massa molar do elemento predominante do 

eletrodo (g mol-1); n o número de elétrons envolvidos na reação de oxidação do elemento 

do ânodo, e F a constante de Faraday (           C mol-1).  
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2.11  Fatores que influenciam a eletrocoagulação 

 

2.11.1  pH da solução 

 

O pH inicial da solução a ser tratada por EC causa influência tanto sobre a 

eficiência da corrente do sistema, como na solubilidade de hidróxidos metálicos. A 

especiação dos hidróxidos de alumínio formados durante a EC é altamente variável e é 

fortemente influenciada pelo pH do meio (CAÑIZARES et al., 2005).  

O Al3+ e ions hidróxido (OH-) produzidos nos eletrodos reagem para formar espécies 

monoméricas tais como Al (OH) 2+, Al (OH) 2
+, Al2(OH)2

4 +, Al(OH)4
- em baixos valores de 

pH e espécies poliméricas, tais como Al6(OH)15
3+,Al7(OH)17

4+, Al8(OH)20
4+, Al13O4(OH)12

7+, 

e Al13(OH)34
5+, como apresentado na Figura 2.9, inicialmente transformado em 

Al(OH)3(s) na solução de acordo com a Equação 2.9 e finalmente polimerizada (MOLLAH 

et al., 2001; ZHAO et al., 2008): 

 

Al3 +  + 3H2O →  Al(OH)3 ( s )  + 3H +  (2.9) 

 

Quando o pH do meio está em valores abaixo de 3,5, o ion de alumínio é a espécie 

predominante. Para valores de pH do meio entre 4,0-9,5, as espécies químicas de alumíno 

predominantes são Al(OH)3 (s). Nota-se que formas complexas de alumínio, como Al(OH)4
-, 

são presentes em valores de pH do meio maiores do que 9,0. Este íon é solúvel e afeta 

diretamente a remoção de poluentes. Por outro lado, em altos valores de pH, o cátodo 

pode ser quimicamente atacado por ions hidroxila gerados durante a evolução do H2(g) 

(PICARDI et al., 2000): 

 

2 Al + 6H2O + 2OH- → 2 Al(OH)4
- + 3H2 (2.10) 

 

Polihidroxo-complexos carregados positivamente, tais como Al8(OH)20
4+ são 

floculantes eficazes na gama de pH 4-7. Quando recém formadas as formas amorfas de 

Al(OH)3(s) têm grandes áreas de superfície, sendo capazes de realizar uma rápida 

adsorção de compostos orgânicos e inorgânicos solúveis, além do aprisionamento de 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S221471441530043X#sec0040
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S221471441530043X#sec0040
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partículas coloidais, desta forma são chamados de "flocos de varrimento". 

Simultaneamente, os ions hidroxila produzidos no cátodo aumentam o pH do meio e, 

desta forma, podem induzir a precipitação de ions metálicos sob a forma dos seus 

hidróxidos correspondentes. Além disso, existe a possibilidade de oxidação e redução das 

substâncias poluentes na água residual no ânodo e no cátodo, respectivamente. Isto age 

sinergicamente para remover os poluentes da água. Os flocos de varrimento são 

facilmente removidos a partir do meio aquoso, por sedimentação ou flotação 

(DANESHVAR et al., 2006). 

 

 

Figura 2.9 - Diagrama de solubilidade do hidróxido de alumínio de acordo com o pH do meio. 

(KOBYA & DEMIRBAS, 2015) 

 

HU et al. (2016) afirmam que a eletrocoagulação, para eletrodos de alumínio, é 

mais eficiente quando há formação de Al13, e verificaram que essa espécie é formada em 

maior concentração na faixa de pH de 5 a 7, tornando a eletrocoagulação mais eficiente 

nesses valores de pH.  

FAJARDO et al. (2015) avaliaram a influência do pH inicial do efluente sobre a 

eletrocoagulação, usando eletrodos de zinco. Para remover a matéria orgânica existente 

no efluente, testaram um pH ácido (3,2), neutro (7,0) e pH básico, (9,0), obtendo remoção 

mais rápida de demanda química de oxigênio com o pH ácido testado.  
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2.11.1.1 Variação do pH de acordo com o tempo de EC 

 

Quando o material do eletrodo é alumínio, durante a EC podem ser formados 

hidroxi-complexos monoméricos e poliméricos dependendo da faixa de pH da solução. 

Quando uma solução ácida é tratada por EC, seu pH tende a aumentar, enquanto uma 

solução alcalina tende a ter seu pH reduzido. O aumento do pH em soluções ácidas é 

atribuído a liberação de hidrogênio no cátodo. Quando a célula eletroquímica libera todo 

hidrogênio produzido, restam na solução apenas os íons hidróxidos formados pela 

hidrólise da água, e estes são os responsáveis pelo aumento do pH (VIK et al., 1984; 

CHEN et al., 2000; CHEN, 2004).  Além disso, a formação de Al(OH)3 próximo ao anodo 

pode liberar íons H+ , levando ao aumento do pH. Além disto, há também a evolução de 

oxigênio no catodo levando a uma diminuição do pH. Portanto, o incremento do pH devido 

à evolução de hidrogênio é mais ou menos compensado pela liberação de íons H+ . Para 

um aumento do pH em um efluente ácido, o incremento do pH acredita-se ser devido à 

liberação de CO2 pelo borbulhamento de hidrogênio, devido à formação de precipitados de 

outros ânions com Al3+, e devido à mudança do equilíbrio para a esquerda da reação que 

produz H+. A diminuição do pH em condições alcalinas, pode ser resultado da formação de 

precipitados de hidróxidos com outros cátions (CHEN, 2004). 

Segundo CHEN et al. (2000) quando a solução apresentar valores de pH inicial 

menores ou igual a 7 o pH aumentará, enquanto para soluções com pH inicial superiores a 

9, este valor diminuirá no decorrer do tratamento. MOUEDHEN et al. (2008) atribuem o 

aumento do pH ácido à liberação do CO2 gerado a partir do borbulho do hidrogênio, da 

formação de precipitados de outros ânions com Al3+ e da mudança do equilíbrio à 

esquerda das reações que liberam H+. Para CAÑIZARES et al. (2005) o pH de soluções 

ácidas aumentam com o tempo de EC desde que o sistema permita a formação do 

hidróxido de alumínio. Os autores consideraram que o valor de pH aumenta até alcançar 

um valor máximo e, posteriormente, passe a diminuir até alcançar um valor constante. 

 

2.11.2  Intensidade de corrente 

 

A intensidade de corrente elétrica aplicada é uma das mais importantes variáveis do 

processo de EC. Quanto maior a quantidade de íons condutores presentes na solução, 

maior é a capacidade de condução de intensidade de corrente, ou seja, maior é a 
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condutividade da solução. Uma vez maior a condutividade, maior é a possibilidade da 

ocorrência de reações entre as substâncias presentes na solução, possibilitando a 

redução do consumo energético (THIRUGNANASAMBANDHAN et al., 2015). 

A integração da intensidade de corrente, durante o processo de eletrocoagulação 

determina a quantidade de carga liberada pelos eletrodos e por sua vez estando 

relacionados à quantidade de íons Al3+ ou de Fe2+ liberados pelos eletrodos. A eficiência 

do processo é prejudicada se houver uma sobre tensão. As leis de Faraday (1° e 2° leis da 

eletrólise) assumem que o consumo de elétrons é associado à quantidade total de 

substâncias reagentes. O consumo de elétrons começa a acontecer assim que se aplica 

uma diferença de potencial entre os eletrodos imersos em uma solução dentro da célula 

eletrolítica. Reações eletroquímicas de oxidação e redução começam a ocorrer no ânodo 

e no cátodo, respectivamente. Na eletrocoagulação, por meio do consumo de elétrons, 

ocorre o desgaste do eletrodo no processo de geração do agente coagulante. A geração 

de alumínio e/ou ferro em solução está relacionada à carga de intensidade de corrente. 

Assim, a corrente medida no processo de eletrocoagulação é proporcional à quantidade 

de alumínio e/ou ferro carregado e gerado na solução (CHEN, 2004). 

 

2.11.3  Adição do eletrólito NaCl 

 

O sal NaCl normalmente é utilizado como eletrólito para aumentar a condutividade 

elétrica da solução a ser tratada, quando necessário, uma vez que melhora o fluxo de 

elétrons do meio, diminuindo o consumo de energia. Desta forma, consequentemente sua 

presença faz aumentar a condutividade de corrente elétrica. A adição do sal tem como 

consequência um aumento da produção de coagulante e um aumento na eficiência de 

remoção de matéria orgânica, pois o aumento da condutividade do efluente reduz o 

consumo de energia devido à utilização de baixas voltagens no processo de 

eletrocoagulação (CHEN, 2004). 

 

2.11.4  Presença de Cloro 

 

Quando íons cloro estão presentes nas soluções, os produtos gerados a partir do 

ânodo são Cl2 e OCl-. Durante o tratamento de EC, a presença de cloretos pode ocorrer 
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na solução influenciando na remoção de poluentes devido a oxidação indireta usando 

cloro ou hipoclorito formado pela oxidação anódica do cloro, ocorrendo uma oxidação 

eletroquímica. A oxidação eletroquimica de poluentes orgânicos pode ser realizada por 

oxidação direta e/ou indireta. O processo de oxidação indireta pode ocorrer na superfície 

do eletrodo através da mediação de radicais hidroxila continuamente formados durante a 

descarga de água e/ou sobre a solução por meio de outros fortes agentes oxidantes 

eletrogerados, tais como o cloro ativo, persulfato, entre outros (FERNANDES et al., 2015). 

 As reações envolvidas na eletroxidação do cloro, segundo DENG et al. (2007), são: 

 

2Cl- → Cl2 + 2e- (2.11) 

6HOCl + 3H2O → 2ClO3
- + 4Cl- +12H+ +3/2O2

 + 6e- (2.12) 

2H2O → O2 + 4H+ + 4e- (2.13) 

Cl2 + H2O → HOCl + H+ + Cl- (2.14) 

HOCl → H+ + OCl- (2.15) 

 

Reações catódicas: 

 

2H2O + 2e- → 2OH- + H2 (2.16) 

OCl- + H2O + 2e- → Cl- + 2OH- (2.17) 

 

O OCl- (hipoclorito) é um forte oxidante capaz de oxidar moléculas presente na 

solução. A presença de íons cloreto na solução a ser tratada podem vir a prejudicar o 

desempenho de outros íons, como os carbonatos e sulfatos. A presença de carbonatos e 

sulfatos na solução tratada levam a precipitação de Ca2+ e Mg2+ formando uma 

incrustação na superfície dos eletrodos que pode levar a redução da eficiência de 

corrente. O íon Cl- gerado na eletrólise do NaCl, age na desinfecção para o tratamento de 

águas, e para o tratamento de efluentes atua como oxidante (CHEN, 2004; SAHU et al., 

2014). 
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2.11.5  Material do Eletrodo 

 

O tipo de material dos eletrodos é um parâmetro fundamental para uma eficiente 

eletrocoagulação. Não devem ser usados materiais que sejam tóxicos à saúde humana 

nem que afetem o meio ambiente. Materiais como carbono, titânio e aço inox são 

utilizados como eletrodos no processo de eletrocoagulação (TOLENTINO-BISNETO & 

BIDOIA, 2002; KABDAŞLI et al., 2009; MANSOORIAN et al., 2014). Porém, devido ao 

menor custo, os materiais comumente empregados são ferro ou alumínio, que podem ser 

utilizados em diversas formas, seja como placas planas, barras cilíndricas ou 

tridimensionais (MATIAS et al., 2015). Os eletrodos de ferro são mais utilizados devido a 

seu custo inferior ao alumínio, porém as chapas de alumínio apresentam alta eficiência de 

coagulação de Al3+ (SHEN et al., 2003). 

O material do ânodo determina os íons e as espécies liberadas na solução, onde 

algumas agem como coagulantes e outras como floculantes. O material usado para o 

cátodo pode ser o mesmo que o utilizado para ânodo, mas ele pode ser afetado pela 

oxidação química, que causa um excesso na liberação de íons na solução. Desta forma, 

quando a solução a ser tratada apresentar alta carga de Ca2+ e Mg2+, recomenda-se o uso 

de um cátodo inerte, como aço inox. A conexão dos eletrodos para a eletrocoagulação 

pode ser feita de modo monopolar ou bipolar, conforme apresentado na Figura 2.10. 

 

 

Figura 2.10 - Conexão entre os eletrodos a) monopolar b) bipolar. 

 

2.11.6 Tempo de eletrólise 

 

O tempo de eletrólise o qual a solução a ser tratada será exposta tem relação direta 

com a eliminação dos poluentes presentes. Quando o tempo de eletrólise aumenta, a 

concentração de íons e seus flocos de hidróxidos aumentam na solução, levando a uma 
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maior geração de lodo residual. No processo de eletrocoagulação, muitos dos poluentes 

são separados da solução e flotados e/ou decantados na forma de lodo. O lodo produzido 

é proporcional às características da solução bruta e a matéria desestabilizada por 

coagulação é proporcional à intensidade de corrente aplicada no sistema e ao tempo de 

tratamento (KOBYA et al., 2006; MENESES et al., 2012). 

As concentrações de cátions eletrolíticos são geradas em função do tempo de 

reação eletroquímica, sendo então a eficiência na redução de contaminantes dependente 

diretamente destes íons produzidos pelos eletrodos. Embora, comumente possa parecer 

que com a aplicação de um tratamento com maior tempo de eletrólise se atinja maior 

remoção de poluentes, em alguns casos (de acordo com as características da solução) em 

um determinado momento parte da matéria orgânica e inorgânica passível a remoção, e já 

coagulada, pode novamente se solubilizar, voltando a fazer parte da carga poluente 

presente no sistema (BOROSKI et al., 2009). Desta forma, para processos onde não 

ocorra oxidação da matéria orgânica, o tempo de eletrólise deve ser acompanhado e 

investigado, para que se identifique o tempo ideal para que haja uma máxima redução da 

carga poluente, uma vez que, curtos tempos de eletrólise podem ser insuficientes na 

remoção dos poluentes, assim como tempos excessivos de eletrólise podem devolver a 

carga poluidora já removida, de volta para a solução tratada. 

 

2.12 Remediação de Ciprofloxacina 

 

A busca por técnicas eficientes que remediem a presença de antibióticos no meio 

ambiente, tem levado a publicação de estudos que avaliam a eficiência de métodos não 

convencionais. GUO et al. (2013), acompanharam a degradação fotoquímica da 

ciprofloxacina utilizando UV e UV/H2O2 e identificaram que o processo sofre influência pelo 

pH da solução, quantidade de H2O2 e presença de moléculas orgânicas. Dentre os dois 

métodos testados, o mais eficiente foi o processo UV/H2O2. PERIN et al. (2013), 

acompanharam a degradação da ciprofloxacina por meio da técnica Foto-Fenton, testando 

diferentes concentrações de CIP,  assim como diferentes valores de pH  e fontes de ferro. 

Os autores identificaram que a eficiência na degradação da CIP é prejudicada quando 

utilizado nitrato de ferro, porém quando utilizado citrato de ferro em pH da solução 4,5 

obteve-se uma remoção de 87% de COT, atestando a eficiência do processo nessas 

condições. Em trabalho semelhante WACHTER (2014), avaliou a degradação 
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eletroquímica da CIP(HCl) e obteve que as condições ótimas para a degradação da 

CIP(HCl) são encontradas em valores de pH próximos a 10, densidade de corrente de 30 

mA cm-2 e tempos de eletrólise próximos a 60 minutos, podendo esses valores sofrerem 

variação de acordo com a constituição do eletrodo. O autor justifica o elevado valor de pH 

pelo fato de os valores de pKa da molécula serem inferiores ao pH, o que deixa a 

molécula susceptível à ataques de oxidantes. SILVA (2012) avaliou uma nova técnica de 

eletrocoagulação para degradação da CIP, a partir do emprego de agentes oxidantes 

gerados in situ. Assim como os demais estudos citados anteriormente, o autor identificou 

uma forte influência do pH sobre a eficiência do processo a qual foi favorecida em valores 

de pH inferiores a 4, além de densidade de intensidade de corrente próxima a 80 mA cm-2 

e tempo de eletrólise próximo a 30 minutos.  
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3 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

O estudo foi desenvolvido no Laboratório de Controle de Processos do Programa 

de Pós-graduação em Engenharia Química da Universidade Estadual do Oeste do Paraná 

(UNIOESTE) – campus Toledo-PR. 

 

3.1 Construção e Operação do Reator de EC 

 

Para o presente estudo, foi confeccionado um reator de eletrocoagulação para o 

tratamento de uma solução aquosa contendo o princípio ativo do antibiótico cloridrato de 

ciprofloxacina – solução de CIP(HCl) (SCC). O processo de eletrocoagulação foi 

executado em batelada, com eletrodo de alumínio, tendo como parâmetros de estudo a 

serem avaliados: pH inicial da solução, intensidade de corrente e tempo de eletrólise.  

Para os experimentos de EC no tratamento da SCC, foi utilizado um reator de 

eletrocoagulação de escala laboratorial e sistema fechado. O reator foi construído com 

placas de 6mm de acrilico no formato de um paralelepípedo retangular, com dimensões de 

(12,0 cm de altura x 12,7 cm de largura x 11,0 cm de comprimento) e capacidade total de 

1000 mL. Além disto, utilizou-se um conjunto de 6 placas de 2 mm de alumínio (15,5 cm 

de altura x 0,2 cm de largura x 9,0 cm de comprimento) como eletrodos, duas barras 

rosqueadas de aço de (4mmx15cm) para conexão monopolar entre as placas e, um 

conjunto de porcas como fixadores e separados de placas. Acoplada a cada barra há uma 

serie das 6 placas de Al equidistantes em 2,3 cm. As duas barras, contendo as placas de 

Al, formam um conjunto de 6 pares de eletrodos em conexão monopolar.  A diferença de 

potencial entre as barras de acoplamento foi estabelecida, por conexões elétricas aos 

terminais positivo e negativo de uma fonte de corrente continua (DC Power Supple FA 

3005), com as seguintes característica elétricas: tensão máxima 30 V e corrente elétrica 

máxima de 10 A. O conjunto de eletrodos foi inserido verticalmente no reator, que serve de 

base de sustentação para o eletrodo, ficando parcialmente imerso na solução, obtendo 

área efetiva de aproximadamente 0,045 m2. O reator de eletrocoagulação é apresentado 

esquemáticamente na Figura 3.1. 
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Figura 3.1. Esquema do reator de eletrocoagulação utilizado para a realização dos experimentos: (1) 

conjunto de eletrodos; (2) recipiente de tratamento; (3) conexão entre fonte de tensão e o recipiente de 

tratamento. 

 

3.2 Reagentes 

 

O principio ativo de CIP(HCl)  utilizado no estudo contém grau de pureza de 

98,54%, e foi obtido de um laboratório de manipulação de fármacos, localizado na cidade 

de Guarapuava – PR. 

Para o preparo da solução de CIP(HCl) (SCC) utilizou-se água destilada. Para o 

ajuste do pH utilizou-se alíquotas de hidróxido de sódio (NaOH 1,0 M) e ácido sulfúrico 

(H2SO41,0 M). NaCl foi utilizado para aumentar a condutividade elétrica da solução.  

Para realização da análise de Cromatografia Liquída de Alta Eficiencia (CLAE), 

utilizou-se água Milli-Q (Millipore) e como fase móvel foi utilizada uma solução 

concentrada de ácido ortofosfórico (formula linear H3PO4, peso molecular 98 g/mol, CAS# 

7664-38-2, concentração 85-90%, grau HPLC, marca Fluka, fornecedor Sigma-Aldrich). 

Além disso utilizou-se como solvente de uso cromatográfico acetonitrila (formula linear 

C2H3N, peso molecular 41,05 g/mol, CAS# 75-05-8, concentração99,9%, grau LC-MS, 

marca Fluka, fornecedor Sigma-Aldrich). Trietilamina (formula linear (C2H5)3N, peso 

molecular 101,19 g/mol, CAS# 121-44-8, concentração99,5%, grau, marca Fluka, 

fornecedor Sigma-Aldrich) foi utilizado como fase móvel no controle de retenção e melhora 

da conformação do pico do fármaco CIP(HCl) no detector UV do instrumental 

cromatográfico. Para as análises TXRF utilizou-se padrão de gálio e água destilada. 

Para ensaios de toxicidade utilizou-se no preparo das soluções cloreto de magnésio 

hexaidratado (MgCl2.6H2O), sulfonato de sódio (Na2SO4), cloreto de cálcio diidratado 

(CaCl2.2H2O),  cloreto de potássio (KCl) e carbonato de sódio (Na2CO31,0 M). Para o 
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preparo de água dura, utilizou-se sulfato de magnésio heptahidratado (formula linear 

MgSO4·7H2O, peso molecular 246,5 g/mol, CAS# 10034-99-8), bicarbonato de sódio 

(formula linear NaHCO3, peso molecular 84,01 g/mol, CAS# 144-55-8), cloreto de potássio 

(formula linear KCl, peso molecular 74,55 g/mol, CAS# 7447-40-7) e sulfato de cálcio 

dihidratado (formula linear CaSO4·2H2O, peso molecular 172,2 g/mol, CAS# 10101-41-4). 

Para as análises antimicrobianas utilizaram-se, cloreto de bário (BaCl2), ácido sulfúrico 

(H2SO4) e cloreto de sódio (NaCl).  

 

3.3 Materiais de bioensaios 

 

Para as análises de toxicidade aguda (ecotoxicidade) foram utilizados 

microcrustáceos Artemia salina. Para as análises de fitotoxicidade foram utilizadas 

sementes de alface Lactuca sativa. Para a realização da análise antimicrobiana, utilizou-se 

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

utilizados foram Escherichia coli ATCC® 25922 e Staphylococcus aureus ATCC® 25923. 

 

3.4 Solução de Cloridrato de Ciprofloxacina (SCC) 

 

O antibiótico Cloridrato de Ciprofloxacina foi escolhido para o presente estudo por 

ser um medicamento de alta prescrição para o tratamento de diversas infecções, 

consequentemente de alto consumo, o que faz com que haja uma grande quantidade de 

resíduos deste composto dispostos no meio ambiente (WITTE et al., 2009).  

Para o preparo da solução, foi feita a solubilização da CIP(HCl) contendo 98,54% 

de pureza, em água destilada na concentração de 25 mg L-1. Após preparada, a solução 

foi armazenada em bombona plástica, vedada, livre de luz e à temperatura ambiente. 

Embora a concentração da SCC (25 mg L-1) ser superior à comumente encontrada em 

efluentes reais dispostos no meio ambiente, que se da na ordem de µg/L (ver Tabela 2.2), 

a mesma se mostrou conveniente e importante no estudo de remoção da CIP(HCl) pela 

técnica de eletrocoagulação, visto que as análises realizadas para a quantificação da 

CIP(HCl) são sensíveis, o que dificulta a identificação de quantidades extremamente 

pequenas. Portanto, visando à minimização de resultados errôneos e, permitindo obter 

confiabilidade e reprodutibilidade nos resultados da eficiência de remoção da CIP(HCl) 
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pela EC, optou-se por iniciar o estudo com uma concentração maior de CIP(HCl) em 

solução. 

O intuito de se trabalhar com uma solução de CIP(HCl) foi testar a eficiência do 

processo de EC frente a remoção deste composto. Desta forma, os resultados obtidos 

podem ser utilizados futuramente como ponto de partida para o emprego do tratamento de 

EC em um efluente real que contenha resíduos de CIP. 

 

3.4.1 Caracterização da SCC 

 

Para caracterizar a SCC antes e após o tratamento, foi realizada uma série de 

análises físico-químicas, medidas de espectrometria de absorção molecular em UV-vis e 

infravermelho, espectrometria e difratometria por raios-X, como resumidas na Tabela 3.1. 

 

Tabela 3.1 - Medidas de parâmetros físico-químicos, espectrometria molecular (UV-vis, 
Infravermelho), espectrometria de TXRF e difratometria por raios X 

Análise Método Referência  Equipamento 

Oxigênio Dissolvido Eletrométrico APHA, 2005 HANNA, HI 9828 

Condutividade Elétrica Condutivimétrico APHA, 2005 ION, COM-500 

Sólidos Totais Dissolvidos Eletrométrico APHA, 2005 HANNA, HI 9828 

pH Eletrométrico APHA, 2005 Tecnopon, MPA 210 

Temperatura Termômetro APHA, 2005 Incoterm, 6132 

Espectrofotometria Espectrométrico AMÉRICO et al. (2008) Shimadzu, UV-Vis 1800 

CLAE Cromatográfico ANVISA, 2010b Shimadzu, série 20ª 

COT Espectrométrico APHA, 2005 Shimadzu, TOC-L 

FTIR Espectrométrico RIBEIRO et al. (2015) 
Perkin Elmer, FT-IR/FT-

NIR Spectrum Frontier 

DRX Difratométrico LIU et al. (2005) Bruker, D2 PHASER 

TXRF Espectrométrico 
ESPINOZA-QUIÑONES 

et al. (2015) 
Bruker, S2 PICOFOX

TM
 

 

As medidas de OD foram realizadas seguindo a metodologia descrita por APHA 

(2005) pelo método eletrométrico, utilizando uma sonda multiparâmetros (HANNA, modelo 

HI 9828). Para medição do OD, o fluxo de oxigênio presente no meio atravessa uma 

membrana permeável ao gás, alcançando a superfície de um eletrodo carregado 

negativamente em relação ao anodo. A corrente gerada pela redução do oxigênio sobre o 
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cátodo é proporcional à pressão absoluta do oxigênio fora da membrana. Quando um 

potencial elétrico negativo suficientemente alto é aplicado no cátodo em relação ao 

eletrodo de referência, o oxigênio é reduzido na superfície do cátodo. O registro da 

corrente fluindo entre os eletrodos em função do potencial aplicado é determinado através 

da taxa de transporte de oxigênio do meio líquido através da camada de transporte para a 

superfície do catodo e através da taxa de redução catódica do oxigênio. Desta forma 

consegue-se determinar a concentração de oxigênio dissolvido na amostra, a qual pode 

ser expressa em porcentagem de saturação ou em mg L-1. 

As medidas de condutividade elétrica da solução CIP(HCl) foram realizadas com 

auxilio de um condutivímetro digital (ION, modelo CON 500). O equipamento foi 

previamente calibrado com uma solução padrão. A medição é realizada a partir 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 esta imersa. 

O mecanismo da condução de intensidade de corrente em soluções eletrolíticas é feita 

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.  

A identificação dos STD foi realizada com auxílio de uma sonda multiparâmetros 

(HANNA, modelo HI 9828). Os medidores de STD tem seu funcionamento baseado na 

aplicação de energia entre dois eletrodos. Os íons carregados positivamente dentro da 

solução se movem em direção ao eletrodo de carga negativa, e íons negativamente 

carregados se movem em direção ao eletrodo de carga positiva, gerando uma corrente 

elétrica. O medidor STD permite monitorar a quantidade de corrente que passa entre os 

eletrodos, fornecendo a quantidade total de íons na solução. A unidade expressa nesta 

análise foi mg L-1. 

As medidas de pH foram realizadas através do método eletrométrico, utilizando um 

pH-metro digital (TECNOPON, modelo NT-PHMp). Para calibração do aparelho, foram 

utilizados padrões com valores de pH 4, 7 e 10. O pH-metro tem seu funcionamento 

baseado a partir de um eletrodo onde uma membrana de fibra de vidro separa dois 

líquidos de diferentes concentrações de íons H+. Nos dois lados da membrana gera-se 
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uma diferença de potencial elétrico proporcional à diferença de pH entre os dois líquidos, o 

qual é medido em relação a um potencial de referência. 

 

3.4.1.1 Análises para Quantificação da CIP(HCl) 

 

3.4.1.1.1 Análise espectrométrica EAMUV-vis 

 

A identificação de fármacos pode ser realizada por meio de análise de seu espectro 

de absorção molecular na região ultravioleta, que varia entre 190 nm e 400 nm (AMÉRICO 

et al., 2008). O equipamento utilizado para a realização de todas as leituras 

espectrométricas foi o espectrofotômetro UV-Vis (Shimadzu, modelo1800). Os porta-

amostras utilizados para este procedimento foram cubetas de quartzo, com caminho 

óptico de 10mm. Inicialmente buscou-se observar as bandas de absorção máxima (λmáx) 

da CIP(HCl), variando o comprimento de onda de 190 a 900 nm. Em seguida foi 

construída uma curva de calibração a partir de diluições da SCC, variando em diversas 

concentrações entre 0,15 e 25 mg L-1. Este procedimento também foi realizado para a 

SCC em diferentes valores de pH a fim de acompanhar a evolução do perfil de absorção 

molecular em UV-vis da CIP(HCl), bem como a alteração da intensidade do pico de 

máxima absorvância tido como referência de identificação e quantificação da CIP(HCl). 

 

3.4.1.1.2 Cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE) 

 

As análises foram realizadas adaptando-se o método validado pela Farmacopeia 

Brasileira (ANVISA, 2010b) que consiste na aferição de uma solução padrão e uma 

solução referência. Inicialmente construiu-se uma curva de calibração a partir de uma 

série de diluições da SCC, considerando-se diversas concentrações entre 0,15 e 25 mgL-1. 

A resposta cromatográfica ou curva de calibração da CLAE é, geralmente, linear com a 

concentração do composto sob estudo.  

Como preparação preliminar, as amostras de soluções de CIP(HCl) tratadas e não-

tratadas foram microfiltradas em membrana de acetato de celulose (0,45 µm), separando-

se qualquer precipitado da fase aquosa. Previamente verificou-se através do software livre 

Mol View que as dimensões da molécula de CIP(HCl) se dão na ordem de nanômetros 
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(nm), o que permite a passagem da molécula pelos poros do microfiltro utilizado, 

impossibilitando assim que o composto em interesse ficasse retido na etapa de filtação. 

Determinou-se a concentração do fármaco CIP(HCl) em amostras tratadas e não-tratadas 

utilizando um cromatógrafo líquido de alta performance (Shimadzu, série 20A) equipado 

com um detector UV- vis de rede de diodos (SPD-20A) e uma coluna C-18 (Agilent, 4,6 x 

250 mm) com granulometria de 5 µm como fase estacionária. Como fase móvel utilizou-se 

uma solução contendo 85% de ácido fosfórico 0,025 M (com pH previamente ajustado 

com trietilamina para 3,0+0,1) e 15% de acetonitrila, com fluxo de 1,5 mL min-1. O volume 

de injeção das amostras foi de 20 µL com tempo de corrida de 10 min. A CIP(HCl) foi 

identificada em ≈ 6,0 minutos de tempo de corrida. A pressão do sistema se manteve 

estável em 131 Kgf, a temperatura ambiente. O comprimento de onda utilizado para a 

identificação e quantificação da SCC no detector UV-vis (SPD-20A) foi de 275,5 nm. 

 

3.4.1.2 Carbono orgânico total (COT) 

 

A análise do COT tem a capacidade de identificar e integrar a quantidade de 

átomos de carbonos presentes dentro das estruturas das diversas e possíveis espécies 

orgânicas, dissolvidas e não dissolvidas, através de um processo de oxidação catalítica a 

elevadas temperaturas. Este parâmetro não fornece uma indicação qualitativa, mas sim 

quantitativa em relação à mineralização dos compostos orgânicos presentes. Para 

determiná-lo, as moléculas orgânicas são convertidas a CO2, uma forma molecular 

simples, que pode ser medida quantitativamente. Os métodos para analisar COT utilizam 

calor e oxigênio, irradiação ultravioleta, oxidação química em fase líquida ou combinações 

desses métodos. 

As análises de COT foram realizadas objetivando-se a obtenção do teor de 

CIP(HCl) que sofreu mineralização durante o processo eletroquímico. Estas análises 

foram realizadas tanto na SCC quanto nas soluções após determinados tempos de 

tratamento. A determinação do carbono orgânico total (COT) foi realizada através da 

oxidação catalítica a 680°C, em um analisador TC-TOC-TN, 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), o qual se fundamenta na oxidação catalítica a elevadas temperaturas 
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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. 

As amostras foram previamente centrifugadas a 3000 rpm por 5 minutos. Durante a 

mesma análise, pode-se obter as concentrações de Carbono Total, Carbono Inorgânico e 

Nitrogênio Total. 

 

3.5 Planejamento Experimental Completo – Metodologia de Superfície de Resposta 

 

Foi aplicada a Metodologia de Superfícies de Resposta de modo a ter uma melhor 

estimativa da região de operação do reator EC, considerando os parâmetros principais de 

operação e uma combinação fatorial de níveis destes parâmetros. A construção da 

superfície de resposta é uma forma de visualizar e destacar estatisticamente a região de 

máxima remoção dos poluentes. Esta superfície de resposta é uma função 

multiparamétrica, sendo considerados os parâmetros de operação do reator como as 

variáveis de controle do processo, cujo resultado é prever estatisticamente o conjunto de 

dados das variáveis de resposta, tais como a porcentagem de remoção ou redução de 

cada tipo de poluente ou composto. Neste estudo, foram consideradas três variáveis do 

processo EC: o pH inicial da solução, a intensidade de corrente e o tempo de eletrólise, 

enquanto duas variáveis de respostas foram consideradas: a redução da concentração da 

CIP(HCl) e a redução da quantidade de carbono orgânico total. A coleta de dados advinda 

dos experimentos de EC foi feita seguindo um planejamento experimental completo (PEC) 

de modo a garantir a melhor representatividade do funcionamento do sistema de 

tratamento e de suas respostas a serem modeladas.   

Uma ampla faixa de variabilidade de tempo de eletrólise e pH foi preliminarmente 

testada, de modo a definir os níveis máximos e mínimos destes parâmetros na procura de 

seus valores pseudo-ótimos para a obtenção da melhor performance do reator EC na 

remoção dos poluentes, tidos como variáveis de resposta. Seguindo a metodologia 

descrita por MONTGOMERY (2008), visando a obtenção das condições ótimas do 

processo de eletrocoagulação e a redução do número inicial de experimentos realizados 

nos testes preliminares, foi aplicado um PEC 33 totalizando 27 experimentos. Foram 

estudados três parâmetros operacionais no reator de EC, sendo eles: pH inicial da 

solução(q1), intensidade de corrente(q2) e tempo de eletrólise(q3), variando em três níveis (-1, 

0, 1), conforme apresentado na Tabela 3.2. A escolha dos níveis dos parâmetros 
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operacionais do reator (POR) foi feita por meio de respostas obtidas em testes 

preliminares. Os experimentos foram realizados aleatoriamente, visando minimização de 

erros. As condições operacionais do reator para a realização dos 27 experimentos do 

planejamento estão apresentadas na Tabela 3.3.  

 

Tabela 3.2 - Variáveis utilizadas no planejamento e seus respectivos níveis 

Variáveis Coeficiente Níveis 

-1 0 1 

pH inicial 

Intensidade de Corrente (A) 

Tempo de eletrólise (min) 

q1 

q2 

q3 

3,0 

1 

30 

5,5 

2 

75 

8,0 

3 

120 

 

Para melhor visualização dos resultados, os dados experimentais obtidos foram 

submetidos à análise estatística baseada nas Superfícies de Respostas, empregando um 

modelo empírico polinomial de segunda ordem (Equação 3.1), tendo como variável de 

resposta a redução da CIP(HCl) e COT. 

 


 


k

1i

k

ij

jiij

k

1i

2

ii2

k

1i

ii10 qqβqβqββY  
(3.1) 

 

Sendo Y a função resposta de cada parâmetro analisado, q os parâmetros do reator 

(pH inicial, intensidade de corrente e tempo de eletrólise) e β os coeficientes significativos 

do modelo representando as interações entre os POR. 

Para a validação deste modelo proposto foi realizada uma análise de variância 

(ANOVA) usando o software Statistica® (Statsoft, Inc.) e o software livre Action, por meio 

do teste F. A qualidade do ajuste das respostas de redução de CIP(HCl) e COT obtidos 

em função do modelo polinomial escolhido, foi avaliada pelos coeficientes de 

determinação (r2 e r2
ajustado). Para verificar os parâmetros significativos do modelo (q1: pH 

inicial; q2: intensidade de corrente; q3: tempo de eletrólise) em função das variáveis 

respostas, aplicou-se o gráfico de Pareto.  
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Tabela 3.3. Níveis das variáveis utilizadas no planejamento experimental completo 3³ 

Experimento Condições Experimentais 

pH inicial Intensidade de Corrente Tempo eletrólise 

1 

2 

3 

4 

5 

6 

7 

8 

9 

10 

11 

12 

13 

14 

15 

16 

17 

18 

19 

20 

21 

22 

23 

24 

25 

26 

27 

1 

1 

1 

1 

1 

1 

1 

1 

1 

0 

0 

0 

0 

0 

0 

0 

0 

0 

-1 

-1 

-1 

-1 

-1 

-1 

-1 

-1 

-1 

1 

1 

1 

0 

0 

0 

-1 

-1 

-1 

1 

1 

1 

0 

0 

0 

-1 

-1 

-1 

1 

1 

1 

0 

0 

0 

-1 

-1 

-1 

1 

0 

-1 

1 

0 

-1 

1 

0 

-1 

1 

0 

-1 

1 

0 

-1 

1 

0 

-1 

1 

0 

-1 

1 

0 

-1 

1 

0 

-1 

A contribuição dos fatores estudados sobre a resposta foi quantificada segundo a 

Equação (3.2) (YETILMEZSOY et al., 2009; DOPAR et al., 2011): 
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int

%
SQSQSQ

SQ
C

quadlinear

iefeito





 

 

(3.2) 

  

Sendo %C, a porcentagem de contribuição do parâmetro i e SQefeito i, SQlinear, SQquad 

e SQint as somas quadráticas do efeito i, dos fatores lineares, quadráticos e interações, 

respectivamente. 

 

3.6 Experimentos de Eletrocoagulação 

 

Antes de cada experimento, o pH da SCC foi ajustado em valores pré-

estabelecidos, utilizando alíquotas de soluções de NaOH (1,0 M) e H2SO4 (1,0 M). Em 

cada batelada foi utilizado 1000 mL da SCC. Utilizou-se em cada experimento 0,5 gramas 

do eletrólito NaCl para aumentar a condutividade elétrica da solução e estabelecer  

correntes elétricas de 1-3 A em tensões elétricas de 10-15 V, diminuindo o consumo 

elétrico do reator. 

Os tempos de eletrólise aplicados no planejamento experimental foram 30, 75 e 120 

minutos. Já na etapa de cinética da reação os tempos de tratamento aplicados variaram 

de 5 e 200 min. De acordo com ESPINOZA-QUIÑONES et al. (2009), a cada 30 min de 

tempo de reação, uma película isolante pode se formar na superfície das placas de 

alumínio do reator, reduzindo o efeito corrosivo das mesmas e diminuindo a quantidade de 

íons de alumínio na solução. Este fator prejudica a eficiência do processo eletroquímico. 

CRESPILHO et al. (2004), optaram por utilizar tempos de 2 minutos para a inversão de 

polaridade. Para minimizar e/ou impedir o efeito causado pela formação da película 

isolante, se fez a inversão da polaridade das placas com a inversão manual da conexão 

elétrica nos terminais de alimentação da fonte de corrente contínua a cada 15 min, durante 

a execução dos experimentos de tratamento, evitando assim a passivação das placas de 

alumínio.  

Ao final de cada tratamento observou-se a formação de um lodo residual com 

aspecto gelatinoso, proveniente da interação dos hidróxidos de alumíno, formados na 

solução, com os contaminates. Portanto, após cada tratamento realizado, as soluções 

foram deixadas em repouso para decantação seguida de filtração (ou centrifugação), 

visando a separação total do lodo residual da solução tratada. O volume do lodo gerado foi 
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determinado, submetido ao processo de secagem, em estufa a 100°C por 24 horas e, 

determinada a sua massa seca. A quantidade de alumínio, tanto na fase aquosa como 

sólida, foi determinada pela técnica espectrométrica de TXRF. Os sobrenadantes foram 

filtrados em membranas de acetato de celulose hidrofílica e não estéril com 0,45 μm de 

porosidade e 47 mm de diâmetro para as análises de CLAE. Para as análises de COT o 

sobrenadante foi centrifugado. As amostras foram armazenadas em frascos âmbar sob 

refrigeração (4°C) até a realização das análises dos parâmetros físico-químicos. 

Após cada experimento realizou-se a limpeza dos eletrodos para remoção de 

qualquer incrustação que tenha se formado em sua superfície, visando manter a eficiência 

do processo nos experimentos seguintes. Para isto, as placas de alumínio foram lavadas 

com auxilio de uma lixa abrasiva e água corrente. Ao final da limpeza, as placas foram 

secas em temperatura ambiente e pesadas para identificação da perda de massa. 

 

3.7 Influência dos parâmentros operacionais do reator (POR) 

 

Para avaliar a influência dos POR (pH inicial da solução, intensidade de corrente, e 

tempo de eletrólise) em uma faixa de estudo mais ampla que a utilizada no PEC, foram 

realizados experimentos variando o parâmetro em análise e mantendo os outros dois fixos 

nas condições ótimas obtidas pelo PEC. Na realidade, as superfícies de respostas são 

descritas por funções resposta em 4 dimensões: três variáveis de controle do processo e 

uma variável de resposta. De modo a simplificar estas superfícies, o número de variáveis é 

reduzido de três para dois ou de três para um, impondo os valores ótimos para uma ou 

duas variáveis de controle, como previstos pela análise de procura dos pontos de máxima 

remoção do poluente. Contudo, as projeções de superfícies de resposta, em 4D, para 

superfícies em 3D, ou para curvas em 2D, irão mostrar parte da faixa de variabilidade dos 

parâmetros de controle, trazendo talvez pouca ou restrita informação e inibindo a 

visualização da mais ampla informação na resposta que poderia ser vista quando se 

estende a análise para além dos limites dos níveis impostos no planejamento. 

Nesse contexto, pode-se utilizar como ponto de partida o ponto de máxima remoção 

do poluente na superfície de resposta. Se for fixado a intensidade de corrente e o tempo 

de eletrólise nos seus valores ótimos (correspondente ao ponto de máxima remoção), é 

possível analisar a influência do pH inicial da SCC, desde condições ácidas até condições 

salinas, na melhora da eficiência ou procura de uma condição mais adequada que possa 



Materiais e Métodos 

 

   47  

reduzir talvez os custos do tratamento. Seguindo um procedimento similar, foi fixado o pH 

inicial e o tempo de eletrólise nos seus valores condizentes à condição experimental de 

máxima remoção do poluente, testando valores menores ou maiores de intensidade de 

corrente elétrica fora da faixa de variabilidade aplicada no planejamento. Isto pode levar a 

obter uma resposta muito próxima sem precisar utilizar o valor ótimo da intensidade de 

corrente, além de prever a tendência da resposta como função da corrente elétrica. Por 

último, foram fixados o pH inicial e a intensidade de corrente elétrica nos seus valores 

ótimos, previstos no planejamento, permitindo construir a curva da cinética do processo de 

remoção do poluente, podendo fazer a previsão da tendência da remoção em diversas 

regiões de tempos de eletrólise e compreender melhor o processo de eletrocoagulação. 

 

3.8 Bioensaios de Toxicidade 

 

A aplicação de tratamentos alternativos para tratamentos de resíduos poluidores 

ambientais traz consigo a necessidade de que seja avaliado o potencial tóxico formado 

após o tratamento. A associação de respostas químicas às respostas biológicas em 

organismos de diferentes níveis tróficos complementa os estudos ambientais, pois este 

tipo de estudo pode mostrar respostas quanto ao genotóxico ser um agente poluente a 

uma cadeia de organismos ou até mesmo ao ser humano. A toxicidade é um parâmetro de 

extrema importância e que deve ser cuidadosamente avaliado, pois em alguns casos nos 

processos de degradação, podem ser formados subprodutos de reação com elevada 

toxicidade que tornam a solução tratada mais tóxica que sua composição inicial (OLIVI et 

al., 2008). Os organismos vivos são quase sempre expostos a agentes ambientais que 

podem afeta-los tanto em nível celular quanto molecular, possuindo efeitos genotóxicos. 

Um maior entendimento sobre o potencial genotóxico de algumas substâncias é 

importante pois possibilita prevermos o impacto que certos agentes podem causar às 

populações animal, vegetal e humana. Neste trabalho foram realizados testes 

toxicológicos com dois organismos: microcrustáceo Artemia salina e sementes de alface 

Lactuca sativa. 
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3.8.1 Bioensaio de toxicidade aguda com microcrustáceo Artemia salina – 

Ecotoxicidade 

 

As Artemias salinas são microcrustáceos que habitam em águas salinas, podendo 

resistir a altas concentrações de sais no meio em que poucos animais sobreviveriam, além 

de resistir em condições anaeróbias. Devido a sua resistência em condições extremas, as 

artemias têm sido bastante utilizadas para testes de toxicidade, uma vez que, além de 

responder aos compostos testes sem ser influenciada pela concentração salina do meio, 

sua obtenção é fácil e de baixo custo (NUNES et al., 2006). Muitos autores já publicaram 

trabalhos utilizando Artemia salina em bioensaios de toxicidade (GUERRA et al., 2001; 

BIZUKOJE et al., 2005;; PALÁCIO et al., 2009; PALÁCIO et al., 2015; MANENTI et al., 

2015). 

A importância deste bioensaio de toxicidade deve-se ao fato de que alguns estudos 

correlacionam a toxicidade sobre Artemia salina com atividades anticancerígena, 

antifúngica e antimicrobiana (MEYER et al., 1982; MACRAE et al., 1988; SAHPAZ et al., 

1994). Para realização da análise de toxicidade aguda por Artemia salina, seguiu-se a 

metodologia descritapor MEYER et al. (1982). Inicialmente preparou-se uma solução 

nutritiva – solução de Meyer – por meio da solubilização desais em 1000 mL de água 

destilada, conforme apresentado na Tabela 3.4. O pH da solução foi ajustado para 9,0 

com uma solução de carbonato de sódio 1 M (Na2CO3). 

 

Tabela 3.4 - Composição da Solução nutritiva de Meyer. 

Sal Nomenclatura Fórmula Molecular Concentração (g L
-1

) 

1 Cloreto de Sódio NaCl 23 

2 Cloreto de Magnésio hexahidratado MgCl2.6H2O 11 

3 Sulfonato de Sódio Na2SO4 4 

4 Cloreto de Cálcio diidratado CaCl2.2H2O 1,3 

5 Cloreto de Potássio KCl 0,7 

Fonte: MEYER et al.,1982. 

 

Em um béquer de 1000 mL, foi colocada uma folha plástica com uma série de 

microfuros, de modo que o volume do recipiente fosse dividido ao meio. A este béquer, 

adicionou-se a solução de Meyer. Uma metade do volume do recipiente foi exposto à luz 

artificial, proveniente de uma lâmpada de tungstênio de 15 W, de modo que a luz incidisse 
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perpendicularmente a parede contendo os microfuros. Na outra metade do colume do 

recipiente, sem iluminação direta da lâmpada, cistos foram adicionados. Quando 

eclodirem, as larvas de artemias procurarão o volume do recipiente com iluminação, 

passando pelos microfuros feitos na parede que serve de divisória. Foram adicionados 1 g 

L-1 (aproximadamente 250.000 cistos). A temperatura foi mantida ambiente, mantendo-se 

em torno de 28°C. Desta forma, após 48 horas, percebeu-se que as larvas mais 

resistentes migraram para o outro lado da parede, aproximando-se da luz. Estas larvas 

foram então utilizadas nos bioensaios de toxicidade. Na Figura 3.2 está representado o 

sistema acima descrito. 

 

 

Figura 3.2 - Sistema montado para a eclosão dos cistos de Artemia salina. 

 

Pelo método de Meyer, objetivou-se encontrar o nível de toxicidade da 

concentração residual de CIP(HCl) na solução tratada pela EC para qual haja uma 

sobrevivência de pelo menos 50 % dos organismos. Para tanto, foram preparadas 

amostras diluídas da solução de CIP(HCl) antes e após o tratamento de EC, a partir da 

solução de Meyer. Foram feitas cinco diluições diferentes para cada amostra nas 

concentrações de 20, 40, 60, 80 e 100%. Em tubos de ensaio com o fundo chato foram 

adicionados 5 mL de cada solução preparada, adicionando-se em cada uma, 10 larvas de 

Artemia salina. Os recipientes foram mantidos em temperatura ambiente e sob a presença 

constante de luz, durante 24 horas, dentro de uma capela de fluxo laminar a fim de evitar 

qualquer contaminação do meio. Decorridas 24 horas, fez-se a contagem do número de 

organismos que permaneceram vivos e com mobilidade inalterada. Desta forma, pode-se 

estimar a dose letal (DL50) das amostras, ou seja, a concentração de fármaco residual na 

amostra necessária para causar a morte de pelo menos 50% dos organismos. Os valores 

da DL50 foram estimados através do programa Trimmed Spearman-Karber Method, versão 

1.5 (HAMILTON et al., 1978). 
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3.8.2 Bioensaio de germinação de Lactuca sativa – Fitotoxicidade 

 

A semente de alface Lactuca sativa, diferente da Artemia salina, não é uma espécie 

representativa de ecossistemas aquáticos. Desta forma, quando utilizadas como 

bioindicador em testes de toxicidade fornecem dados a cerca do possível efeito tóxico 

causado pelos contaminantes sobre as comunidades vegetais que se encontram próximas 

das margens dos corpos de água contaminados (SOBRERO & RONCO, 2004). Os 

bioensaios realizados com este tipo de organismotrazem resposta da toxicidade aguda, 

obtida pelos efeitos fitotóxicos causados por compostos contaminantes no processo de 

germinação e desenvolvimento de plântulas durante os primeiros dias de crescimento. 

Para realização deste teste, seguiu-se a metodologia descrita por SOBRERO & RONCO 

(2004). 

 

3.8.2.1 Preparo da água dura reconstituída 

 

Em aplicações de cultura de plantas é recomendado o suprimento de fontes de íons 

essenciais, tais como magnésio, sódio, potássio e cálcio para seu desenvolvimento 

celular. Visando manter as sementes testes em condições ótimas de crescimento, foi 

preparada uma solução nutritiva, água dura, fonte dos nutrientes necessários para sua 

germinação. Para o preparo da água dura utilizada no método, fez-se a diluição de sais 

em água destilada previamente aerada, conforme descrito na Tabela 3.5. 

 

Tabela 3.5 - Fórmula da água dura reconstituída, para preparo de 1 litro de solução 
Sal Nomenclatura Fórmula 

Molecular 

Massa (g) 

1 Sulfato de Magnésio Heptahidratado MgSO4.7H2O 0,2455 

2 Bicarbonato de Sódio NaHCO3 0,1920 

3 Cloreto de Potássio KCl 0,0080 

4 Sulfato de Cálcio Diidratado CaSO4.2H2O 0,1200 

Fonte: Adaptado de APHA, 1998. 

 

Para o preparo total de 1000 mL de solução, os sais 1, 2 e 3 devem ser diluídos 

juntos em 950 mL de água destilada. O sal 4 (Sulfato de Cálcio Diidratado), deve ser 
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preparado separadamente adicionando-se sua massa em 50 mL de água destilada. Esta 

solução deve ser mantida sob agitação com auxílio de um agitador magnético até sua total 

diluição. Depois de diluída as soluções foram misturadas, totalizando 1000 mL de água 

dura. 

 

3.8.2.2 Metodologia 

 

Inicialmente prepararam-se para cada amostra a ser analisada, cinco diluições por 

meio da adição de água dura reconstituída, nas seguintes concentrações: 1, 3, 10, 30 e 

100 %. O teste foi acompanhado por um branco contendo somente água dura. 

Em placas de Petri com 10 cm de diâmetro, previamente identificadas de acordo 

com a amostra a ser analisada, foram adicionados discos de papel de filtro (Whatman nº 

3, 90 mm de diâmetro). A estes papeis foramadicionados 2,5 mL da solução diluída. Sobre 

o papel saturado com a solução, foram dispostas 20 sementes de alface, mantendo um 

espaço entre elas de modo a permitir o crescimento de suas raízes. Por fim as placas 

foram tampadas e envolvidas por papel filme para reduzir a perda de umidade interna, e 

então foram incubadas a 22 ± 2 ºC, sob ausência de luz, por 120 horas. Os testes foram 

realizados em triplicata. Ao fim das 120 horas, cada amostra foi analisada em comparação 

ao controle (expostos à água dura) sujeitos às mesmas condições do ensaio, exceto pela 

ausência da amostra.  Por fim, por meio de análises estatísticas, pode-se estimar a dose 

letal média (DL50), ou seja, a concentração da solução necessária para prejudicar o efeito 

de germinação e crescimento das raízes e radículas de 50% dos organismos do ensaio. 

Para avaliar os efeitos causados na germinação das sementes, registrou-se o 

número de sementes que germinaram normalmente, ou seja, aquelas as quais 

apareceram a raiz. Os efeitos causados sobre o comprimento das raízes e das radículas 

foram analisados medindo-se cada raiz e radícula de cada uma das plântulas, 

cuidadosamente, utilizando-se um paquímetro. Na medida do comprimento da raiz se 

considera desde o nó até o ápice radicular. Na medida do crescimento da radícula se 

considera desde o nó até o local de inserção dos cotilédones. 
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3.8.2.3 Parâmetros de crescimento, inibição e germinação 

 

Inicialmente foram feitos os cálculos de média e desvio padrão do crescimento das 

raízes e radículas, e em seguida pode-se calcular a porcentagem de inibição do 

crescimento das raízes e das radículas, apartir da média de comprimento para cada 

diluição com relação à média de crescimento do controle, conforme as Equações 3.3, 3.4, 

3.5, 3.6. A partir das equações 3.7 e 3.8 pode-se calcular a porcentagem de inibição da 

germinação, com a média dos valores de sementes que germinaram para cada diluição 

com relação à média de germinação do controle negativo. Os valores de DL50 foram 

obtidos através do programa Trimmed Spearman- Karber Method,versão 1.5 (HAMILTON 

et al., 1978). 
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3.9 Atividade Antimicrobiana 

 

Análises de atividade antimicrobiana foram aplicadas na SCC antes do tratamento 

por EC, bem como, na solução após 10, 20, 30, 40, 60, 75, 105 e 120 min. de tratamento a 

fim de avaliar se os intermediários da reação mantiveram a atividade biológica. Para 

verificar a atividade antimicrobiana das soluções, foram realizados testes com cepas de 

dois microrganismos, o Staphylococcus aureus (ATCC® 25923) e Escherichia coli 

(ATCC®25922), adaptando-se a Farmacopeia Brasileira (ANVISA, 2010b). A metodologia 

utilizada foi o teste de sensibilidade por disco-difusão descrito por Performance Standards 

for Antimicrobial Disk Susceptibility Tests  (NCCLS, 2003).  

Para padronizar a densidade do inóculo para os testes, deve-se usar um controle de 

turbidez de BaSO4, equivalente a uma solução padrão de McFarland 0,5. A solução 

padrão de McFarland 0,5 de BaSO4 foi preparada adicionando-se uma alíquota de 0,5 mL 

de BaCl2 (0,048 mol L-1) a 99,5 mL de H2SO4 (0,18 mol L-1), homogeneizando 

constantemente para manter a suspensão. Desta forma, os microrganismos foram 

inoculados em uma solução 0,85% de NaCl até atingir uma turvação equivalente à 0,5 

Farland, que corresponde a uma absorbância entre 0,08-0,1 no comprimento de onda de 

625 nm. Isso resulta numa suspensão contendo aproximadamente de         a 

        UFC mL-1. Os inóculos microbianos foram semeados na superfície de placas de 

petri (90x16 mm), previamente esterilizadas, contendo aproximadamente 20 ml de Ágar 

Mueller Hinton (38 g L-1) com auxílio de alças de Drigalski estéreis. Discos de papel filtro, 

saturados com as amostras a serem analisadas, foram colocados na superfície da placa 

de ágar semeada, como apresentado na Figura 3.3. As placas foram incubadas a 37ºC 

por 48 horas. A avaliação da atividade antimicrobiana foi realizada medindo a formação de 

halos de inibição ao redor dos locais onde foi aplicado o inóculo. Este procedimento foi 

realizado tanto para S. aureus como para E. coli. 

 

 

Figura 3.3. Discos dispostos sobre a superfície ágar semeada. 
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3.10 Análises Complementares 

 

 Para avaliar a composição da SCC após o tratamento de EC, bem como do lodo 

residual do processo utilizou-se análises de difração de raio-X (DRX), análise de 

Infravermelho por transformada de Fourier (FTIR), além de Fluorescência de raios-X por 

reflexão Total (TXRF). 

 

3.10.1 Análise de difração de raio-x (DRX) 

 

Para realização desta análise foi utilizado o equipamento de difratometria de raios-X 

ou DRX (Bruker, modelo D2 PHASER).  Esta análise foi realizada com o intuito de 

caracterizar as estruturas cristalinas e amorfas da CIP(HCl), por meio de uma análise 

qualitativa das estruturas dos filmes crescidos em multicamadas na amostra. Esta análise 

foi aplicada tanto para a SCC bruta como após o tratamento nas condições ótimas de 

redução da CIP(HCl) além do lodo residual. Todas as amostras analisadas foram 

previamente evaporadas em estufa recirculada à 100°C por 24 horas, visando a obtenção 

de uma maior resolução nos difratogramas de raios-X. Após secas, as amostras foram 

maceradas com auxílio de um almofariz de ágata e posteriormente separadas em peneiras 

com malha de 270 mesh (53 µm). 

No equipamento DRX a fonte de radiação provém de um tubo de raios X (ânodo de 

Cu com linhas espectrais principais Kα1,2 no comprimento de onda λ = 0,154 nm). O tubo 

de rios X foi operado na tensão 30 kV e corrente de 10 mA, permitindo ter uma potência 

total de 300 W. O sistema contendo o tubo de raios X (Cu, λ = 0,154 nm), suporte de 

amostra (fixo no centro do sistema e rotação azimutal) e o detector Lynkeye (permite 

medidas rápidas) encontra-se acoplado e permite varreduras de -3º até 160º na geometria 

θ/2θ. O suporte de amostra foi ajustado a girar de forma azimutal a 15 rpm, permitindo 

uniformizar a irradiação de toda a superfície da amostra em pó de 20 mm de diâmetro e 3 

mm de espessura. Foi feita uma varredura no ângulo 2 de 6 a 60º, com incremento de 

0,02º com tempo de leitura de 0,2 s em cada passo. Esta análise permite identificar as 

fases cristalinas referente ao composto cloridrato ciprofloxacina e outros compostos, 

podendo-se assim, identificar sua presença ou não na solução após tratamento, bem 

como no lodo residual. Desta forma pode-se verificar se durante o tratamento de EC a 
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CIP(HCl) foi removida da solução por coagulação ou degradada pelo fracionamento de 

sua estrutura inicial.  

 

3.10.2 Espectrometria de Infravermelho por Transformada de Fourrier (FTIR) 

 

Visando identificar ou detectar a ausência de grupos funcionais principais 

característicos às moléculas orgâncias durante o tratamento da SCC por EC, aplicaram-se 

análises de FTIR. Esta técnica permite a medição dos espectros vibracionais dos 

compostos presentes na amostras antes e após o tratamento de EC. O equipamento 

utilizado foi um FTIR (Perkin Elmer, FT-IR/FT-NIR Spectrum Frontier).  

As amostras foram analisadas utilizando a técnica de refletância total atenuada 

(ATR) empregando um cristal de seleneto de zinco (ZnSe). Os espectros foram obtidos em 

triplicatas na faixa de 600 a 4000 cm-1, com resolução de 4 cm-1 e 16 varreduras. 

Inicialmente foi realizada a leitura do espectro branco, ou seja, do cristal de seleneto de 

zinco sem amostra. Em seguida, com o auxilio de uma micropipeta, uma quantidade 

pequena da amostra foi colocada sobre a superfície do ATR, logo após, o medidor de 

força foi ajustado para 100% para a obtenção do espectro. O mesmo procedimento foi 

repetido para todas as amostras a serem analisadas. Ao fim de cada amostra o cristal de 

seleneto de zinco foi limpo com álcool isopropílico. 

 

3.10.3 Fluorescência de raios-X por reflexão total (TXRF) 

 

Esta análise foi aplicada a fim de avaliar as variações nas concentrações dos 

elementos alumínio e cloro nas SCC tratadas por EC, bem como nos lodos gerados pelo 

processo. A identificação das concentrações do alumino foram feitas para que se 

pudessem compreender os resultados obtidos nas análises de toxicidade, além de que, 

sua presença no lodo residual influência no custo operacional do processo. Já a 

identificação do elemento cloro nas SCC permite identificar se durante a EC também 

ocorre processos de eletroxidação do composto, o que promove a degradação da 

molécula de CIP(HCl). Para tais análises foi utilizada a técnica de espectrometria de alta 

sensíbilidade fluorescência de raios-X por reflexão total (TXRF) para determinação destes 

elementos. Para a realização desta análise elementar seguiu-se a metodologia descrita 
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por ESPINOZA-QUIÑONES et al. (2015), utilizando um espectrômetro TXRF (Bruker, 

modelo S2 PICOFOXTM). Esse equipamento permite uma análise simultânea e 

multielementar de diversos elementos presentes na amostra. Para quantificar as amostras, 

é necessário que se adicione um padrão interno de um elemento que não deve estar 

inicialmente presente na amostra. Desta forma, neste estudo adicionou-se Gálio. Esse 

padrão interno corrige a instabilidade do sistema, tais como a oscilação no gerador de 

raios-X, a emissão de raios-X pelo ânodo, a detecção de raios-X e problemas operacionais 

como posicionamento não homogêneo das amostras (MOREIRA et al., 2006).  

 As amostras líquidas foram preparadas em microtubos do tipo Eppendorf, onde 

foram adicionados 990 µL de amostra e 10 µL do padrão interno Gálio, perfazendo uma 

concentração de 10 ppm do padrão interno Gálio. As amostras sólidas (lodo) também 

foram preparadas em microtubos Eppendorf, onde foram adicionados 30 mg amostra 

previamente moída, 150 µL do padrão interno Gálio e 2,5 mL de Triton (1%). Por fim, 5 µL 

das amostras foram pipetados sobre o centro de discos de quartzo, previamente limpos. 

Estando as amostras dispostas sobre os discos, os mesmos foram deixados secar em 

capela de fluxo laminar a temperatura ambiente por 24 horas. Após este período, deu-se 

inicio a análise. 

 O processo de limpeza dos discos foi feito primeiramente com álcool isopropílico, e 

em seguida os discos foram colocados em um suporte específico e postos em solução de 

RBS 5% sob aquecimento por meia hora. Em seguida os discos foram enxaguados com 

água destilada e colocados em solução de ácido nítrico 10% sob aquecimento por duas 

horas. Novamente os discos foram enxaguados com água destilada postos em água sob 

aquecimento por mais meia hora. Por fim, os discos são enxaguados com água destilada 

e mantidos em capela de fluxo laminar a temperatura ambiente para completa secagem. 

 

3.11 Estimativa do Custo Operacional 

 

A eficiência da EC foi calculada por meio da Equação 3.9 nas condições 

otimizadas. Ao fim de cada experimento de EC os eletrodos foram limpos com auxilio de 

uma lixa abrasiva e água corrente. Em seguida os eletrodos foram deixados secar em 

temperatura ambiente, e então, pesados. A perda de massa do eletrodo durante o 

processo foi obtida por meio de medidas do peso dos eletrodos antes e após o 

procedimento de EC. 
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(3.9) 

 

Sendo φ é a eficiência de corrente (%), ∆Mexp é a variação de massa experimental e 

∆MTeor é a variação de massa teórica dos eletrodos durante os experimentos de EC. 

A variação de massa teórica pode ser calculada de acordo com a Equação 3.10: 

 

  
     

   
 

(3.10) 

 

Sendo, I é a intensidade de corrente (A), T é o tempo (s), M representa a massa 

molar do elemento predominante do eletrodo, z é o número de elétrons implicados na 

oxidação do eletrodo e F é a constante de Faraday (C mol- 1). 

O custo energético do processo pode ser calculado a partir da Equação 3.11: 

 

   
     

       
 

(3.11) 

 

Sendo CE representa o consumo de energia elétrica (kWh-1), I é a intensidade de 

corrente (A), U é a tensão (V), T o tempo de tratamento (h) e Vt é o volume total da 

solução no reator (m³). 

Portanto, considerando apenas estes dois fatores conforme Kobya et al. (2006), o 

custo total de operação pode ser estimado pela equação 3.12: 

 

                (3.12) 

 

Sendo,CO=Custo Operacional em R$ m-3 de solução tratada; a = custo de energia 

emR$ kWh-1; CE=consumo de energia elétrica, kWh m-3 de solução tratada; b = custo 

mássico da placa em R$ kg-1 eletrodo e CEL = consumo do eletrodo, kg m-3 de solução 

tratada. 
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Como critério de comparação dos custos operacionais, aplicou-se um tratamento de 

coagulação química convencional na SCC, utilizando Al2(SO4)3 como coagulante, em 

concentração semelhante a de Al encontrada no lodo residual gerado nas condições 

otimizadas de tratamento de EC. 
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

4.1 Caracterização da Solução CIP(HCl) 

 

Os dados iniciais da caracterização da SCC 25 mg L-1, antes do tratamento, são 

apresentados na Tabela 4.1. 

 

Tabela 4.1 - Caracterização da solução de cloridrato de ciprofloxacina 25 mg L-1. 
Análise Parâmetro Valor 

 

Fisico-Quimica 

pH 5,5 

Oxigênio Dissolvido 3,5 mg L
-1

 

Condutividade elétrica 50 µS/cm 

Sólidos Totais Dissolvidos 32 mg L
-1

 

 

Orgânica 

COT 13,4 mg L
-1

 

CT 13,495 mg L
-1

 

CI 0,095 mg L
-1

 

NT 2,385 mg L
-1

 

Espectrométrica 

(EAM UV-vis) 

λmáx 275,5 nm 

Abs 2,5 u.a. 

Cromatográfica 

(CLAE) 

Tempo retenção 6,0 min 

Área do pico 2233754,8 u.a. 

 

O valor de condutividade elétrica, 50 µS cm-1, presente na SCC mostrou-se 

insuficiente para a passagem de intensidade de corrente durante o tratamento de EC. 

Para melhorar este parâmetro, foram realizados testes para que a condutividade fosse 

aumentada por meio da adição do eletrólito NaCl. Conforme apresentado na Figura 4.1, a 

concentração de 0,5 g NaCl por litro de solução a ser tratada foi suficiente para que a 

condutividade inicial da solução atingisse aproximadamente 1500 µS cm-1. Neste valor de 

condutividade elétrica, a fonte de corrente continua opera a um quarto de sua capacidade 

máxima (30 V) e gera uma corrente elétrica de aproximadamente 2 A, a qual é adequada 

para os experimentos de EC, visto que não há um gasto energético excessivo. 

O valor de COT inicial encontrado na solução foi de 13,4 mg L-1. Este valor indicou 

que na SCC com concentração de 25 mg L-1, cerca de 54% de sua estrutura é composta 

por átomos de carbono. Este valor se faz compatível com o valor nominal presente na 

molécula de CIP(HCl), onde dos 385,5 g mol-1, 53% é de carbono. 
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Figura 4.1 - Influência do NaCl sobre a voltagem e condutividade elétrica do sistema. 

 

A análise de EAM Uv-vis da SCC foi realizada para obtenção do espectro da 

CIP(HCl), assim como na identificação de seu comprimento de onda de máxima absorção. 

Como apresentado na Figura 4.2, o espectro de CIP(HCl) apresentou pico de máxima 

absorção em 275,5 nm, com uma absorbância total inicial de 2,5 u.a. 

A análise de CLAE da SCC foi realizada visando a identificação do tempo de 

retenção da CIP(HCl), durante o tempo de corrida pré determinado na metodologia 

aplicada, assim como, na quantificação da área total do pico de CIP(HCl) integrado pelo 

detector UV-vis. Como apresentado na Figura 4.3, o tempo de retenção obtido foi em 6,0 

min de corrida, onde se identificou o pico de CIP(HCl), bem como se integrou uma área 

total inicial de 2.233.755 + 8890 u.a. Embora o tempo de retenção da CIP(HCl) tenha se 

dado em 6,0 minutos, fez-se um teste mantendo a SCC em análise por um tempo de 

corrida de 40 minutos, visando a identificação de novos picos. Porém, nos 40 minutos, 

nenhum outro pico nesse intervalo de retenção, foi identificado, confirmando que o tempo 

de retenção da CIP(HCl) se dá em baixo tempo de corrida. 
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Figura 4.2 - Espectro da solução CIP(HCl) 25 mg L
-1 

obtido em EAM UV-vis. 

 

 

Figura 4.3 - Espectro da solução CIP(HCl) 25 mg L
-1

 obtido em CLAE. 

 

4.2 Análises para quantificação da CIP(HCl) 

 

4.2.1 Análise Espectrométrica (EAMUV-vis) e Cromatográfica (CLAE) 

 

O espectro da ciprofloxacina apresenta duas bandas de absorção referentes aos 

grupos cromóforos presentes na molécula: uma amina e um grupo carboxílico (SOUZA et 

al., 2004; GARCIA-GALAN et al., 2008).  Para obtenção do comprimento de onda onde 

ocorre a máxima absorção da CIP(HCl), realizou-se varreduras espectrométricas em Uv-

vis da SCC nos diferentes pHs estudados (3,0; 5,5; 8,0), visando identificar a influência 
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deste parâmetro. Feita a varredura verificou-se que o pico de máxima absorção, para os 

pHs 3,0 e 5,5 não variou, mantendo- se a 275,5 nm. CAZEDEY & SALGADO (2013), 

trabalhando com cloridrato de ciprofloxacina solubilizada em água (pH≈ 6,0), encontraram 

comprimento de onda de máxima absorção de 275 nm. Porém quando o pH da SCC foi 

mantido em 8,0, o pico de máxima absorção sofreu um deslocamento passando a ser 270 

nm, conforme apresentado na Figura 4.4.  

 

 

Figura 4.4 - Espectro de absorção da CIP(HCl) em diferentes pH. 

 

De acordo com o diagrama de especiação da CIP (ver Figura 2.6), quando a 

solução for mantida em pH 8,0 a molécula de CIP tem sua função amina protonada, e a 

função ácido carboxílico desprotonado, o que faz a molécula em solução possuir carga 0, 

ou seja, a molécula assume sua forma anfotérica. Já nos pHs 3,0 e 5,5, a molécula em 

solução possui suas funções amina e ácido carboxílico protonados, predominando sua 

forma catiônica. O deslocamento do comprimento de onda de máxima absorção foi 

influenciado pelo protanamento/desprotonamento da molécula de CIP(HCl). Mediante tal 

resultado, percebe-se que o pH da solução tem influência sobre os valores de absorbância 

no comprimento de onda de máxima absorção, que está relacionado a protonação e 

desprotonação dos grupos cromóforos. Embora a variação do pH da SCC desloque o pico 

de máxima absorção, a partir de testes preliminares verificou-se que em ambos 

comprimentos de onda, a proporção de redução da CIP(HCl) após o tratamento é a 

mesma. Isso acontece devido ao fato de que a essência da molécula não é alterada 

(continua sendo CIP(HCl)). O que sofre alteração são somente suas ligações periféricas, 
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devido a estar ou não protonada, podendo ligeiramente deslocar os estados energéticos 

dos elétrons moleculares e dar um pequeno incremento em energia ou diminuição em 

comprimento de ondas destas transições eletrônicas moleculares. Porém como a redução 

é calculada de forma relativa, deve-se sempre comparar com o pico principal, embora 

tenha um pequeno deslocamento por efeito do pH. Desta forma, o deslocamento nos picos 

de máxima absorção não influenciou no resultado final do trabalho, que é a identificação 

da máxima redução da CIP(HCl). 

 

4.2.2 Variação do pH das soluções de CIP(HCl) tratadas por EC 

 

Como o pH mostrou influência na posição do pico de máxima absorbância da 

CIP(HCl), as curvas de calibração foram construídas a partir de soluções com pHs 

previamente estabelecidos. Esses valores de pH foram definidos a partir de análises 

prévias dos valores finais de pH da solução, após o tratamento de EC. Percebeu-se que 

as soluções com pH inicial baixo, ao final do processo de eletrocoagulação, tiveram seu 

pH aumentado e desta forma percebeu-se que haveria a necessidade de construir uma 

curva de calibração que se adequassem aos valores finais de pH obtidos após cada 

tratamento, para garantir sempre estar considerando o pico de máxima absorbância como 

parâmetro de comparação na obtenção da redução da concentração da CIP(HCl). 

A fim de identificar o comportamento da solução de CIP(HCl), em diferentes valores 

de pH inicial, fez-se um controle do seu pH final durante após o processo de EC. Foram 

preparadas soluções em triplicata com pH inicial 3,0 (A), 5,5 (B), 8,0 (C) e 9,0 (D), os quais 

foram mantidos em tratamento por 120 minutos (tempo máximo de EC estipulado no 

PEC). Verificou-se que o pH inicial aumentou durante a reação em todas as soluções 

exceto para o pH inicial 9,0, onde manteve-se constante, como apresentado na Figura 4.5. 

Segundo CRESPILHO et al.(2004), toda solução de característica ácida, sofrerá 

aumento no valor de seu pH. Esse fato é decorrente de durante o processo de EC ocorrer 

à geração contínua e acumulação de íons OH- na solução aquosa devido a redução do 

cátodo. O pH da solução é um fator bastante significativo na solubilidade dos eletrodos, o 

que influência na formação de espécies coagulantes na solução (EL NAAS et al., 2009). 

CHEN et al. (2000), notaram que  pHs entre 6,87-9,1 tiveram seu valor aumentado para 

pH entre 7,47-8,95. Porém quando o pH inicial da solução estiver acima de 9,00, o pH da 

solução após tratamento diminui ou se mantém estável. A estabilização do pH ocorrida 



Resultados e Discussão 

 

   64  

quando o pH inicial é alto, pode ser explicada devido à capacidade tamponante das 

espécies de Al presente na solução (CAN & BAYRAMOGLU, 2010). 

 

 

Figura 4.5 - Análise da variação do pH da solução CIP(HCl) pelo tratamento de EC. 

 

Portanto, a curva de calibração para quantificação da CIP(HCl) nas análises 

espectrofotométricas e cromatográficas de Uv-vis e CLAE, respectivamente, foi construida 

após a realização dos experimentos do planejamento experimental, onde se pode 

identificar os valores de pH final das amostras, calculando-se assim a média obtida dos 

valores dos pHs. Desta forma, prepararam-se duas soluções com pHs diferentes, a partir 

da SCC, pois para as soluções com pH inicial 3,0 e 5,5 a média dos pHs finais foi 6,25, já 

para a solução com pH inicial 8,0 a média dos pHs finais foi 8,20. A partir destas soluções 

realizou-se uma varredura espectrofotométrica para identificar o comprimento de onda de 

máxima absorção das mesmas, para posteriormente, enfim, realizar a construção das 

curvas de calibração. Para ambas, o comprimento de onda de máxima absorção foi obtido 

em 270 nm e o coeficiente angular da reta obtida pela curva de calibração foi o mesmo, 

indicando que ambas podem ser utilizadas para identificação da concentração de 

CIP(HCl). Objetivando abranger uma maior faixa de pH final das soluções tratadas a SCC 

com pH ajustado para 8,20 foi selecionada para a construção das curvas de calibração. 
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4.2.3 Curvas de calibração espectrométricas e cromatográficas 

 

Para construção das curvas de calibração da EAM UV-vis da CIP(HCl), foram feitas 

diluições da SCC com pH ajustado para 8,20, variando entre 0,15 mg L-1 e 25 mg L-1. 

Cada diluição foi lida no comprimento de onda previamente identificado de 270 nm, de 

modo a identificar suas absorbâncias e construir assim a curva de calibração. Para 

determinar as concentrações de CIP(HCl) na solução tratada foi determinado o coeficiente 

de absortividade molar (ε) na curva de calibração da SCC com pH 8,20, a partir da 

absorbância do fármaco no comprimento de onda de 270 nm. O resultado obtido do ajuste 

linear dos dados para a curva construída foi altamente satisfatório (R2 = 0,9999), tendo 

sido assim, aceito seu coeficiente angular (Figura 4.6). 

 

 

Figura 4.6 - Curva de Calibração para EAM UV-vis da solução CIP(HCl) em 270 nm. 

 

Do mesmo modo como se procedeu nas análises de concentração da CIP(HCl) 

pela técnica EAM UV-vis, foi feita a determinação do coeficiente de absortividade molar, 

em pH 8,2, considerando a área integrada no pico de 270 nm pelo detector UV-vis no 

equipamento CLAE, utilizando para tanto, as mesmas soluções do procedimento anterior 

pela técnica EAM UV-vis. O resultado obtido do ajuste linear dos dados, obtidos em 

triplicata, para a curva construída a partir do pH 8,20 foi satisfatório (R2 = 0,9994), tendo 

sido assim, aceito seu coeficiente angular (Figura 4.7). 
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Figura 4.7 - Curva de Calibração para CLAE da solução CIP(HCl) em 270 nm. 

 

4.3 Variáveis de resposta no Planejamento Experimental Completo 

 

A partir das respostas obtidas por meio do planejamento experimental completo 3³ 

frente ao processo de eletrocoagulação, pode-se evidenciar as reduções nas concentrações 

de CIP(HCl, obtidas por CLAE, bem como nas concentrações de COT. As análises foram 

feitas em triplicata e as médias dos resultados e as interações entre os níveis das variáveis 

são apresentados na Tabela 4.2. O rendimento de remoção da CIP(HCl) variou 

aproximadamente entre 78% e 99%, enquanto o rendimento da remoção do COT variou 

aproximadamente entre 20% e 76%. 
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Tabela 4.2 – Valores médios e desvios padrões (n=3) das variáveis de resposta redução 
da CIP(HCl) (método CLAE) e redução do COT (método TOC), para os 27 experimentos 
conforme o PEC proposto 

q1 q2 q3 % Redução CIP(HCl) + DP % Redução COT + DP 

8 3 120 92,89+1,44 55,35+0,86 

8 3 75 94,89+1,46 51,41+0,80 

8 3 30 86,24+2,91 31,22+0,48 

8 2 120 98,28+0,98 73,15+1,14 

8 2 75 99,15+0,21 75,30+1,17 

8 2 30 91,85+1,66 59,23+0,92 

8 1 120 98,29+1,38 74,07+1,15 

8 1 75 99,27+0,70 76,29+1,19 

8 1 30 95,93+0,71 58,00+0,90 

5,5 3 120 89,61+1,82 52,95+0,82 

5,5 3 75 87,81+2,05 47,72+0,74 

5,5 3 30 78,95+1,57 20,94+0,33 

5,5 2 120 88,88+1,54 45,81+0,71 

5,5 2 75 87,92+1,05 46,37+0,72 

5,5 2 30 80,71+0,98 33,37+0,52 

5,5 1 120 91,07+0,07 52,34+0,81 

5,5 1 75 91,19+1,94 53,69+0,83 

5,5 1 30 87,38+1,44 42,79+0,66 

3 3 120 84,65+1,90 50,74+0,79 

3 3 75 86,37+1,66 49,87+0,77 

3 3 30 79,71+1,43 39,84+0,62 

3 2 120 94,18+1,06 54,99+0,85 

3 2 75 95,32+1,18 55,91+0,87 

3 2 30 89,88+1,05 45,07+0,70 

3 1 120 96,16+1,54 64,59+1,00 

3 1 75 97,14+1,76 67,92+1,06 

3 1 30 93,81+0,37 40,76+0,63 

q1: pH incial; q2: intensidade de corrente; q3: tempo de eletrólise; DP: Desvio Padrão 

 

4.3.1 Análises Estatísticas para redução da CIP(HCl) e COT 

 

A partir dos dados de redução na concentração de CIP(HCl), obtidos pelas análises 

de CLAE, e dos dados de redução na concentração de COT, obtidos pelas análises de 

TOC, pode-se desenvolver os gráficos de médias marginais apresentados na Figura 4.8 e 
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Figura 4.9, respectivamente. Em ambos os gráficos verifica-se a ocorrência de interações 

entre os fatores pH inicial, intensidade de corrente e tempo de eletrólise, uma vez que as 

linhas de resposta não se dispõe paralelamente. Além disso, em ambos verifica-se que as 

maiores remoções da CIP(HCl) e do COT ocorrem no maior nível de pH inicial, menores 

níveis de intensidade de corrente e em nível médio de tempo de eletrólise (8,0, 1-2 A e 75 

min., respectivamente). 

 

 

Figura 4.8 - Gráfico das médias marginais para redução da CIP(HCl). 

 

 

Figura 4.9 - Gráfico das médias marginais para redução do COT. 
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A análise estatística das variáveis de resposta (redução de poluente) fornece o grau 

de significância (representatividade estatística) ou de importância (peso na equação) de 

cada coeficiente proposto no modelo de ajuste da eficiência do processo de EC na 

remoção da CIP(HCl) e do COT. Os Gráficos de Pareto, apresentados na Figura 4.10 e 

Figura 4.11, apresentam a influência significativa dos fatores e suas interações para a 

redução da concentração de CIP(HCl) e COT, respectivamente, considerando apenas os 

efeitos estatisticamente significativos (p-valor<0.05).  

 

  
Figura 4.10 - Gráfico de Pareto para redução da CIP(HCl). 

 

 

Figura 4.11 - Gráfico de Pareto para redução do COT. 
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Para a redução da CIP(HCl), verifica-se que as maiores influencias sobre o 

processo advém dos termos linear da intensidade de corrente e quadrático do pH inicial.  

Para a redução do COT, verifica-se que as maiores influencias no processo são 

provenientes dos termos linear do tempo de eletrólise e intensidade de corrente, além do 

termo quadrático do pH inicial. 

Os resultados obtidos com a análise de variância ANOVA para o percentual de 

redução da CIP(HCl), estão dispostos na Tabela 4.3. Esta análise apresenta que a soma 

dos termos linear e quadrático do fator pH inicial (q1) apresentou o maior efeito sobre a 

reação de eletrocoagulação, seguido pela soma dos termos lineares e quadráticos da 

intensidade de corrente (q2) e tempo de eletrólise (q3), uma vez que obtiveram os maiores 

valores de variância. No entanto, o menor efeito sobre o processo foi atribuído a 

interações entre pH incial da solução e tempo de eletrólise (q1:q3), seguido da interação 

entre intensidade de corrente e tempo de eletrólise (q2:q3). Já os resultados obtidos com a 

análise de variância ANOVA para o percentual de redução do COT estão apresentados na 

Tabela 4.4. Nesta análise o termo linear do fator tempo de eletrólise (q3) apresentou o 

maior efeito sobre a reação de eletrocoagulação frente a redução do COT, seguido pelos 

termos lineares do pH inicial (q1) e intensidade de corrente (q2), uma vez que 

apresentaram os maiores valores de variância. No entanto, o menor efeito sobre o 

processo foi atribuído às interações entre pH inicial e tempo de eletrólise (q1:q3), seguido 

da interação entre intensidade de corrente e tempo de eletrólise (q2:q3). 

 

Tabela 4.3 - Valores obtidos no teste da ANOVA para validação do modelo de redução da 
CIP(HCl) 

Fator GL SQ QM F p-valor 

q1 2 896,74 448,37 211,60 0,000 

q2 2 821,22 410,61 193,78 0,000 

q3 2 606,65 303,32 143,14 0,000 

q1:q2 3 223,82 74,60 35,21 0,000 

q1:q3 1 26,94 26,94 12,71 0,000 

q2:q3 2 63,21 31,60 14,91 0,000 

Regressão 12 2638,60 -- -- -- 

Falta de Ajuste 14 28,92 2,06 0,97 0,49 

Erro Puro 54 114,42 2,12   

Residuo 68 143,34 2,10   

Total 80 2781,95 34,77 16,49  

GL - Graus de Liberdade; SM - Soma Quadrática; QM - Quadrados Médios 
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Tabela 4.4 - Valores obtidos no teste da ANOVA para validação do modelo de redução do 
COT 

Fator GL  SQ QM F p-valor 

q1 2 4170,12 2085,06 2934,75 0,000 

q2 2 2962,09 1481,04 2084,59 0,000 

q3 2 5202,77 2601,38 3661,48 0,000 

q1:q2 4 1280,26 320,06 450,49 0,000 

q2:q3 4 275,50 68,87 96,94 0,000 

q1:q3 3 33,38 11,13 15,66 0,000 

Regressão 17 13924,16    

q1:q2:q3 7 605,37 86,48 121,72 0,000 

Falta de ajuste 2 1,66 0,83 1,16 0,318 

Erro puro 54 38,36 0,71   

Resíduo 63 645,40 10,24   

Total 80 14569,56 182,12 17,77  

GL- Graus de Liberdade; SQ- Soma dos Quadrados; QM- Quadrados Médios 

 

Ambas as análises apresentaram um nível de significância de 99,99%, quando o 

mesmo foi calculado na proporção do erro da média quadrática devido à regressão e aos 

resíduos sendo < 0,01, ou seja, o Fcalculado deve ser maior que o Festatístico, levando em 

consideração os graus de liberdade referentes aos parâmetros significativos (regressão) e 

aos resíduos. Como para a análise da redução da CIP(HCl) o valor do Fcalculado (16,49) 

apresentou-se maior do que o valor do Festatistico (1,89), o modelo quadrático proposto foi 

validado. Igualmente, para a análise da redução do COT, o valor do Fcalculado (17,77) 

apresentou-se maior do que o valor do Festatistico (1,78), validando o modelo quadrático 

proposto. 

Com os dados obtidos pela ANOVA pode-se fazer uma avaliação dos efeitos 

estimados para os fatores. Dessa forma, o percentual de contribuição do efeito de cada 

grupo de fatores linear, quadratico e interações das variaveis investigadas (q1 - pH inicial, 

q2 - intensidade de corrente e q3 - tempo de eletrólise) foi calculado de acordo com a 

Equação (3.2) (YETILMEZSOY et al., 2009; DOPAR et al., 2011).  

A partir destas estimativas, pode-se verificar que para a redução da CIP(HCl),  88,1% 

do processo de EC é influenciado pelos efeitos principais dos fatores de acordo com a 

soma dos termos linear e quadrático. Destes, verificou-se que a maior influência é 

proveniente do pH inicial (34%), seguido da intensidade de corrente (31,1%) e tempo de 

eletrólise (23%). Já as interações entre as variáveis influenciaram 11,9% no processo. 
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Dentre estas a maior influência é atribuída às interações entre pH inicial e intensidade de 

corrente (8,5%), seguido da interação entre intensidade de corrente e tempo de eletrólise 

(2,4%) e com menor influência a interação entre pH incial e tempo de eletrólise (1,0%). Da 

mesma forma, pode-se verificar que para a redução do COT, 84,9% do processo de EC é 

influenciado pelos efeitos principais dos fatores de acordo com a soma dos termos linear e 

quadrático. Destes, verificou-se que a maior influência é proveniente do tempo de 

eletrólise (35,8%), seguido do pH inicial (28,7%) e intensidade de corrente (20,4%). No 

entanto, as interações entre as variáveis influenciaram 15,1% no processo de EC e, dentre 

estas, a maior influência é atribuída às interações entre pH inicial e intensidade de 

corrente (8,8%), seguido da interação ternária (4,2%). As menores influências foram 

atribuídas as interações entre pH inicial e intensidade de corrente (1,9%). A interação 

entre pH inicial e tempo de eletrólise apresentaram influencia insignificante (0,2%). 

A boa reprodutividade dos dados experimentais obtidos para ambos os parâmetros 

de resposta, foi confirmada com o bom ajuste dos dados experimentais para a redução da 

CIP(HCl) (R² = 0,948; Radj = 0,940), assim como para a redução do COT (R² = 0,955; Radj 

= 0,944). Pode-se verificar que os modelos de segunda ordem propostos descreve o 

comportamento das variáveis estudadas, como mostrado na Figura 4.12(a), para redução 

da CIP(HCl), e na Figura 4.13(a) para a redução do COT, onde confrantam-se os valores 

preditos pelo modelo e aqueles obtidos experimentalmente. Nestas figuras verifica-se o 

bom ajuste dos dados experimentais, dentro da esperada variabilidade inerente do 

processo experimental, visto que os pontos se encontram próximos á linha reta.  

Os gráficos da probabilidade normal, como mostrados na Figura 4.12(b), para 

redução da CIP(HCl), e na Figura 4.13(b), para redução do COT, trazem consigo 

informações que permitem afirmar que os resíduos são independentes, ou seja, os 

resultados não foram tendenciosos, além de que, obedecem á distribuição normal.  

Nas Figuras 4.12(c) e 4.13(c), apresentam-se o comportamento dos resíduos relativos 

as seus correspondentes valores preditos pelo modelo. Essas análises demonstraram que 

um modelo quadrático capaz de considerar as interações de segunda ordem entre três 

fatores é suficiente para correlacionar adequadamente as variáveis independentes (pH 

inicial, intensidade de corrente  e tempo de eletrólise) com a variável resposta (% redução 

de CIP(HCl) e COT). Com base nas análises dos resíduos pode-se afirmar que o modelo 

proposto, em ambos os casos, descreve de maneira satisfatória o comportamento do 

processo dentro da faixa investigada dos parâmetros operacionais do reator de EC, uma 
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vez que, os resíduos mostraram-se dispostos aleatoriamente. Dessa forma, verifica-se que 

os resíduos seguem uma distribuição normal, são independentes e que o pressuposto de 

homocedasticidade foi atingido. 

 

 

Figura 4.12 – Resposta da redução da CIP(HCl), gráficos (a) Valores Preditos versus Valores Observados; 

(b) Distribuição de probabilidade normal dos resíduos; (c) Resíduos versus Valores Preditos. 
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Figura 4.13 – Resposta da redução do COT, gráficos (a) Valores Preditos versus Valores Observados; (b) 
Distruição de probabilidade normal dos resíduos; (c) Resíduos versus Valores Preditos. 

 

As superfícies de resposta, em 3-D, da redução da CIP(HCl) e do COT são 

apresentadas na Figura 4.14 e na Figura 4.15, respectivamente.  

Nota-se nas Figuras 4.14(a) e 4.15(a) que, fixando-se o tempo de eletrólise em 75 

min., a máxima porcentagem de redução da CIP(HCl) e COT ocorreu na região 

compreendida entre 1,0 e 2,0 A, indicando que um baixo valor de intensidade de corrente 

é suficiente para atingir boas respostas de redução do poluente. Quanto ao pH da solução, 

para o parâmetro CIP(HCl), o máximo de redução foi alcançado nos extremos dos valores 

de pH inicial da solução (3,0 e 8,0). Já para o parâmetro COT, a máxima redução foi 

alcançado somente em pH 8,0. Embora o pH ácido tenha apresentado bons resultados, 

quando a solução fora mantida nesta condição, notou-se uma geração maior de lodo 

residual, decorrente de uma maior formação de hidro-complexos catiônicos (Al(OH)2+, 

Al2(OH)2
4+ e Al(OH)4-) gelatinosos, que são responsáveis pela remoção dos poluentes por 

absorção produzindo uma neutralização de cargas e posterior precipitação (MOLLAH, 
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2001). Visando um tratamento com menor geração de lodo residual, adotou-se o pH 

alcalino para identificação das melhores condições do reator de EC.  

Por questões de baixo consumo energético do reator EC, procurou-se operar o 

sistema em baixa intensidade de corrente. Desta forma, fixou-se a intensidade de corrente 

em 1,0 A, como mostram as Figuras 4.14(b) e 4.15(b). Em ambas percebe-se que as 

maiores reduções, tanto de CIP(HCl) como de COT, se deram em pH 8,0 e tempo de 

eletrólise superior a 60 min., confirmando os resultados anteriores.  

Assim, fixando-se o pH inicial em 8,0, como apresentado na Figura 4.14(c), 

confirma-se que as maiores reduções de CIP(HCl) se dão em elevados tempos de 

eletrólise e em intensidades de corrente entre 1 e 2 A. Porém, as maiores reduções do 

COT ocorrem entre intensidades de corrente 1 e 2 A e em uma ampla faixa de tempo de 

eletrólise, desde que, superiores a aproximadamente 60 min, como mostra a Figura 

4.15(c). Esta resposta frente ao tempo de eletrólise, para o parâmetro COT, possivelmente 

está relacionado ao fato de que, com o aumento do tempo de eletrólise enquanto ocorre a 

degradação da CIP(HCl) há também a simultânea formação de outras moléculas 

orgânicas menores, cujo resultado se manifesta na quantidade de carbono orgânico total, 

ou seja, a Figura 4.15(c) traz consigo a informação vinda da degradação de qualquer 

molécula orgânica, seja a CIP(HCl) e/ou aquelas vindas como subproduto da degradação. 

Para o desenvolvimento da equação do modelo de redução da CIP(HCl) (Equação 

4.1) e redução do COT (Equação 4.2) somente os coeficientes de regressão 

estatisticamente significativos (p-valor< 0,05) foram considerados.  
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(4.2) 

 



Resultados e Discussão 

 

   76  

 

Figura 4.14 - Superfícies de resposta dos resultados experimentais obtidos no planejamento fatorial 3³ para 
a redução de CIP(HCl): (a) tempo de eletrólise fixo em 75 min.; (b) intensidade de corrente fixa em 1,0 A; (c) 
pH inicial fixo em 8,0. 

 

 

Figura 4.15 - Superfícies de resposta dos resultados experimentais obtidos no planejamento fatorial 3³ para 
a redução do COT: (a) tempo de eletrólise fixo em 75 min.; (b) intensidade de corrente fixa em 1,0 A; (c) pH 
inicial fixo em 8,0. 
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4.4 Efeitos das variáveis do processo 

 

Com base nos dados obtidos no planejamento experimental 33, os melhores valores 

de resultados obtidos de cada parâmetro, tendo como resposta a redução da CIP(HCl) e 

do COT, foram fixados a fim de avaliar a influência de cada parâmetro operacional em 

particular. Conforme verificado no PEC, a melhor redução da CIP(HCl) e COT foram 

obtidas em valores aproximados de: pH inicial 8,0; intensidade de corrente 1,0 A; e tempo 

de eletrólise 75 minutos. 

 

4.4.1 Efeito do pH inicial da solução 

 

O pH inicial da solução é um dos fatores mais importantes que afetam o 

desempenho do processo eletroquímico, principalmente a eficiência da eletrocoagulação 

(GUERRA et al., 2010). Para avaliar a influência do pH inicial da solução, fixou-se a 

intensidade de corrente em 1,0 A e o tempo de eletrólise em 75 minutos, variando o pH 

inicial da solução de 1,0 a 10,0. Como apresentado na Figura 4.16(a), os melhores 

resultados frente a redução da CIP(HCl), obtida por CLAE, e do COT foram em pH 9,0, 

onde alcançou-se redução de 98% e 83% de CIP(HCl) e COT, respectivamente. 

 

  

Figura 4.16 - Influência do pH inicial da solução mantendo fixo a intensidade de corrente (1,0 A) e tempo de 
eletrólise (75 min) em: (a) redução da CIP(HCl) e COT; (b) Geração de lodo resídual. 

 

De acordo com os dados expressos na Figura 4.16(a), percebeu-se que o pH da 

solução de CIP(HCl) tem forte influência no processo de eletrocoagulação. Nota-se que 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S221334371300256X#bib0165
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S221334371300256X#bib0165
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S221334371300256X#bib0165
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S221334371300256X#bib0165
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S221334371300256X#bib0165
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S221334371300256X#bib0165
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S221334371300256X#bib0165
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quando o pH é mantido em 3,0 há um aumento na eficácia de redução da CIP(HCl) se 

comparados aos pHs inferiores. Embora seja incomum o processo de EC apresentar bons 

resultados no tratamento de soluções com pH ácido, esse fato pode ocorrer devido aos 

íons de alumínio presentes na solução. Durante a reação de EC ocorrem reações 

anodicas e catódicas, de maneira que em pHs baixos a dissolução eletrolítica no anodo de 

alumínio produz as espécies catiônicas monoméricas tais como Al3+ e Al(OH)2
+, os quais 

em valores apropriados de pH são transformados inicialmente em Al(OH)3 e  

polimerizados para Aln(OH)3n. Simultaneamente à reação anódica, ocorre uma reação 

catódica, a qual é dependente do pH da solução.  

Visando melhor entendimento quanto a influência do pH ácido no processo de 

eletrocoagulação, dois mecanismos de interação têm sido considerados recentemente, 

são eles: a precipitação e a adsorção. Quando em baixos pHs a coagulação desenvolvida 

na EC é tida como precipitação, enquanto em uma escala mais elevada de pH (> 6,5) é 

tida como adsorção (CAN et al., 2003; KOBYA et al., 2003). De acordo com o diagrama de 

solubilidade do hidróxido de alumínio (ver Figura 2.9), quando a solução se encontra em 

valores de pH elevados (>9,0), o Al(OH)4
- estará presente no sistema. Em pHs próximos à 

neutralidade há grande quantidade de Al(OH)3 que possuem grandes áreas superficiais 

promovendo uma rápida adsorção de compostos orgânicos solúveis e a captura de 

partículas coloidais. Portanto, dependendo do pH do meio aquoso, o Al pode se 

transformar em hidro-complexos catiônicos (Al(OH)2
+, Al(OH)4

-) gelatinosos que são 

capazes de remover poluentes por adsorção produzindo uma neutralização de cargas e 

posterior precipitação (MOLLAH et al., 2001).  

Desta forma, a SCC em pH 3,0 apresentou bons resultados quanto à redução de 

CIP(HCl) pelo processo de EC, uma vez que teve seu tratamento baseado no arraste dos 

poluentes pelos hidro-complexos catiônicos de alumínio gerados. Porém, embora tenha 

apresentado resultados satisfatórios, notou-se uma grande geração de lodo residual se 

comparado aos tratamentos com valores superiores de pH, como apresentado na Figura 

4.16(b), resultante da rede de precipitados gerados no processo, o qual possivelmente 

esteja carregado de alumínio residual e, desta forma, não viabiliza-se o tratamento, uma 

vez que busca-se por uma tecnologia alternativa que não gere grandes quantidades de 

resíduos . Em estudo para a aplicação da EC no tratamento do resíduo fármaco de 

dexamentasona, ARSAND et al. (2013) encontraram que, as soluções alcalinas 
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apresentam menor quantidade de alumínio residual do que em pHs próximos a 

neutralidade. 

Analisando a Figura 4.16(a) pode-se notar que quando o pH é mantido próximo ao 

pH natural da solução (pH = 5,5) a eficiência da EC na redução da CIP(HCl) é inferior à 

obtida em pH 3,0, porém quando a solução é mantida em pH neutro (pH=7,0) a redução 

da CIP(HCl) passa a ser maior apresentando um máximo de redução em pH 9,0. Como 

dito anteriormente (seção 5.2.) o espectro UV-vis da CIP(HCl) é composto por duas 

bandas de absorção, onde para diferentes valores de pH, há um comprimento de onda de 

máxima absorção. De acordo com a literatura a molécula de ciprofloxacina apresenta duas 

constantes de dissociação com valores próximos de pKa1=6,09 e pKa2= 8,72, referentes 

aos grupos carboxílico e amina, respectivamente (JALIL et al., 2015). Desta forma, com o 

aumento do valor do pH, ou seja, com a diminuição da acidez do meio, há o favorecimento 

do deslocamento do equilíbrio no sentido da desprotonação da molécula. Sendo assim, 

com o aumento do pH há uma maior influência sobre o desprotonamento do radical 

piperazínico da ciprofloxacina. Com o desprotonamento da molécula, a mesma passa a 

possuir carga negativa e, com a passagem da corrente elétrica durante o processo de EC, 

volta ganha carga suficiente para se neutralizar e desestabilizar-se em solução, ficando 

susceptível a remoção. 

OUAISSA et al. (2014) trabalhando com a degradação do antibiótico tetraciclina por 

eletrocoagulação, encontrou que o melhor pH inicial da solução foi entre pH 4,0 – 10,0. O 

autor atribuiu o efeito do pH considerando o equilíbrio da molécula de tetraciclina, a qual 

possui três constantes de dissociação, sendo elas pKa1=7,68, pKa2=3,30 e 

pKa3=9,69.  Quando o pH fica abaixo de 3,3, a TC existe como um cátion devido à 

protonação do grupo dimetil-amónio. Em pH entre 3,3 e 7,7 a TC existe como sua forma 

neutra devido à perda de prótons a partir da porção fenólica dicetona. Ou seja, a 

eletrocoagulação mostra-se mais eficiente quando as moléculas atacadas possuem seus 

sítios ativos desprotonados. 

ARSAND et al., (2013) trabalhando com a degradação de dexamentasona por 

eletrocoagulação, encontrou que 6,5<pH>8,5 apresentam bons resultados de eficiência do 

processo. EMAMJOMEH & SIVAKUMAR(2006), também descobriram que a melhor zona 

de trabalho para a remoção de fluoreto de águas por meio do processo EC foi no intervalo 

de pH 6-8. WACTHER (2014), trabalhando com a degradação da ciprofloxacina por 

eletrocoagulação com eletrodos de diamante dopado com boro e dióxido de chumbo, 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S221334371300256X#bib0140
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S221334371300256X#bib0140
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0048969712014003#bb0075
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encontrou que o melhor pH para a degradação da CIP foi em torno de pH = 10,0. O autor 

atribuiu os resultados encontrados aos pKa, uma vez que em pH=10,0 a molécula 

encontra-se desprotonada e susceptível ao ataque dos radicais hidroxilas. 

GUO et al. (2013) estudando a degradação fotoquímica da CIP utilizando UV e 

UVH2O2, encontraram remoções de 12, 1, 81, 73 e 66 % para a CIP em solução aquosa 

em pH 2,3, 4, 7, 9,2 e 11, respectivamente. Notou-se que o máximo de remoção foi 

atingido em pH 7,0. Os autores também atribuíram os resultados encontrados aos pKa da 

CIP, uma vez que o pH 7,0 está entre os pKa da molécula, tornando-a neutra, o que a 

permite absorver fótons formando um estado excitado, para logo em seguida ser 

facilmente degradada. 

 

4.4.2 Efeito da Intensidade de corrente 

 

Diante do resultado obtido anteriormente do pH ótimo, para avaliar o efeito da 

intensidade de corrente, fixou-se o pH da solução em 9,0 e o tempo de eletrólise em 75 

minutos, variando a intensidade de corrente entre 0,5 A e 4,0 A. Os melhores resultados 

foram obtidos em intensidade de corrente 0,8 A, onde alcançou-se redução de 98% e 87% 

para CIP(HCl) e COT, respectivamente, como apresentado na Figura 4.17. 

 

 

Figura 4.17- Influência da intensidade de corrente aplicada mantendo fixo o pH inicial da solução (9,0) e 
tempo de eletrólise (75 min). 
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O valor de intensidade de corrente influência diretamente o consumo de energia no 

processo eletroquímico, o que o torna viável ou não. Portanto, a intensidade de corrente 

deve ser mantida em níveis onde haja uma máxima redução de CIP(HCl), sem um gasto 

energético excessivo. Desta forma, o valor de intensidade de corrente 0,8 A além de 

apresentar os melhores resultados frente a redução nas concentrações de CIP(HCl) e 

COT, auxilia na redução de custos do processo. 

 

4.4.3 Cinética da reação 

 

Uma análise da cinética de remoção da CIP(HCl) pelo processo EC, considerando 

os melhores valores tanto para o pH (9,0) como da intensidade de corrente (0,8 A), pode 

permitir melhor entendimento sobre o comportamento das reduções da CIP(HCl), 

analisadas CLAE, além da redução do COT. Na Figura 4.18(a) está graficado o 

comportamento cinético da degradação tanto da CIP(HCl) como do COT, na faixa de 

tempo de eletrólise de 5 a 200 min. 

 

  

Figura 4.18 - Cinética da reação de eletrocoagulação aplicada a solução aquosa de CIP(HCl) mantendo fixo 

o pH inicial da solução (9,0) e intensidade de corrente (0,8 A): (a) redução da CIP(HCl) e COT; (b) Geração 

de lodo residual. 

 

Observa-se na Figura 4.18(a) que em 40 min de tratamento obteve-se o platô de 

máxima redução da CIP(HCl) (≈99%). Entretanto, a quantidade de COT removido pelo 

processo EC no mesmo tempo de eletrólise foi de 72%, porém esta redução se estabilizou 

com o aumento do tempo de eletrólise. Aos 60 minutos de reação, a redução de COT 
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atingiu seu platô de máxima redução (≈80%). Percebe-se que, entre os máximos de 

redução na concentração de CIP(HCl) e COT, há uma diferença de ≈ 20%. Esse valor 

inferior na capacidade de redução no COT possivelmente está relacionado a presença de 

outras moléculas orgânicas menores formadas ao longo do tratamento. Desta forma, o 

COT não faz referência apenas da molécula de CIP(HCl) presente na solução, mas sim 

aos carbonos presentes sob forma de outros compostos orgânicos menores. Assim, a 

redução do COT é inferior, uma vez que, embora a CIP(HCl) tenha sido quase em sua 

totalidade reduzida, ainda há uma quantidade de carbono presente na solução 

possivelmente sob outras formas moleculares, que são detectadas na análise do TOC. Na 

Figura 4.18(b) apresenta-se a geração do lodo residual gerado ao longo do tratamento. 

Percebe-se que com o aumento do tempo de eletrólise, consequentemente aumenta a 

formação de lodo residual, possivelmente proveniente da maior formação de hidróxidos de 

alumínio. 

Para melhor visualização e confirmação da redução quase total da CIP(HCl) em 

solução, pelo tratamento de EC, na Figura 4.19 apresentam-se os espectros da CIP(HCl) 

em CLAE da SCC (0 min EC) e de todos os pontos da cinética (5-200 min EC).  

 

 

Figura 4.19 - Espectros dos pontos da cinética de EC no tratamento da SCC obtidos em CLAE. 

 

Percebe-se que os primeiros 30 minutos de tratamento de EC ainda apresentam 

pico de CIP(HCl) bastante evidente, enquanto a partir de 40 minutos de tratamento o pico 

referente a CIP(HCl) reduz quase em sua totalidade, ou seja, a CIP(HCl) após este tempo 
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de tratamento praticamente anula-se na solução, comprovando a eficácia do processo de 

EC frente a remoção deste composto da solução.  

 

4.5 Bioensaio com Artemia salina 

 

Os bioensaios de toxicidade com Artemia salina foram realizados visando avaliação 

dos efeitos tóxicos em sistemas biológicos do reino animal, causados tanto pela CIP(HCl) 

como pelos possíveis subprodutos do tratamento de EC. Assim, realizaram-se várias 

diluições (20, 40, 60, 80 e 100%) das amostras a serem analisadas para verificar a 

influência dessas diluições, assim como a influêcia do tempo de tratamento de EC, na 

mortalidade das artemias.  

As soluções expostas ao teste foram a SCC sem tratamento e as soluções obtidas 

na até 120 min na cinética de reação do presente estudo, ou seja, soluções onde aplicou-

se tratamento com as condições ótimas dos POR. O estudo das soluções obtidas na 

cinética foi realizado visando acompanhar o desempenho da toxicidade no decorrer do 

tempo de EC. Como na análise cinética obteve-se que em 40 minutos de tratamento a 

degradação da CIP(HCl) chegou a valores superiores a 95%, preparou-se uma solução 

contendo 5% da solução de CIP(HCl), para identificar se esta concentração baixa mantém 

a toxicidade da CIP(HCl). Como pode ser verificado na Figura 4.20, na solução contendo 

5% de CIP(HCl) a mortalidade foi ausente, indicando que qualquer toxicidade encontrada 

nas soluções tratadas a partir de 40 minutos não é proveniente da CIP(HCl), mas sim de 

possíveis subprodutos provenientes do tratamento – como o alumínio.  

Na condição toxicológica extrema, ou seja, sem diluição das amostras (100%), tanto 

na SCC sem tratamento, como nas soluções tratadas por diversos tempos de eletrólise (5-

120 min), observou-se uma elevada mortalidade da espécie Artemia salina. Além disso, foi 

constatado que esta mortalidade tende a decrescer à medida que as soluções - obtidas 

com tempos de eletrólise acima de 40 min – forem diluídas. Entretanto, para tempos de 

eletrólise de até 30 min e em todas as diluições feitas (20-80%), percebeu-se que 

praticamente todos os organismos morreram ou perderam mobilidade, indicando que as 

soluções tratadas em baixos tempos de eletrólise, além da SCC sem tratamento, são 

altamente tóxicas para este organismo, devido a que o tratamento de EC não é eficiente 

em baixos tempos de eletrólise. Nas amostras onde o tempo de tratamento foi maior que 

40 minutos e em diluições de 20 a 80%, a população de Artemias salinas que não 
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conseguiu sobreviver nessas condições foi menor que 30% do total, não indicando níveis 

de toxicidade de acordo à dose letal média (DL50) calculada para cada caso.  

 

 

Figura 4.20 - Mortalidade de Artemias salinas conforme as diluições feitas nas amostras. 

 

A quase aniquilação das populações de organismos para as condições muito 

tóxicas leva a uma falta de estatística na obtenção da DL50 no intervalo de confiança de 

95%, motivo pelo qual não foi calculada. Por outro lado, nas condições menos tóxicas, os 

valores da DL50 e dos intervalos de confiança (IC) estimados para os demais biensaios 

são apresentados na Tabela 4.5. 

 

Tabela 4.5 - DL50 obtidos do teste de toxicidade com Artemia salina utilizando 30 larvas 

Tratamento DL50 Intervalo Confiança (95%) 

EC 40 76,56 (71;82) 

EC 50 71,72 (64;80) 

EC 60 75,25 (69;81) 

EC 75 81,79 (77;87) 

EC 90 69,64 (60;80) 

EC 105 63,13 (49;81) 

EC 120 62,31 (52;74) 
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Os valores da dose letal média (DL50) e dos intervalos de confiança (IC) estimados 

para ambos os biensaios foram obtidas utilizando o método Trimmed Spearman-Karber 

(HAMILTON et al., 1978). As soluções de CIP(HCl) tratadas a partir de 40 minutos de 

eletrólise, não apresentaram toxicidade como evidenciado pelo teste utilizando Artemia 

salina. Segundo a Organização Mundial de Saúde, são consideradas tóxicas substâncias 

que apresentam valores de DL50 inferiores a 0,1 % em Artemia salina (MEYER et al., 

1982). 

É de conhecimento que o habitat natural das Artemias salinas seja composto por 

uma grande quantidade de sais. Desta forma, soluções que contiverem íons salinos são 

propicias ao desenvolvimento desta espécie. Porém, embora em todas as soluções tenha 

sido adicionado o eletrólito NaCl previamente ao tratamento, a concentração de sal 

utilizada não foi suficiente para influenciar no desenvolvimento das Artemias, como pode 

ser percebido nas soluções que apresentaram toxicidade. Sugere-se que as soluções 

tratadas em tempos de eletrólise inferior a 40 minutos tenham sua toxicidade atribuída a 

ineficácia do tratamento nestes períodos de tempo, não sendo capaz de reduzir a 

concentração de CIP(HCl). Portanto, devido ao alto nível de toxicidade presente tanto na 

SCC como nas soluções tratadas em tempo de eletrólise inferior a 40 min, o processo EC 

não é adequado para ser usado como um único tratamento de efluentes em curtos 

períodos de tempo. No entanto, em períodos de tempos superiores a 40 minutos de 

eletrólise, o processo EC providenciou simultaneamente uma excelente remoção da 

CIP(HCl) e ausência de carga tóxica, sugerindo que este processo eletroquímico pode ser 

usado com eficiência no tratamento de resíduos de CIP(HCl).  

De acordo com os dados estatísticos obtidos, a solução tratada por 75 minutos 

apresenta maior DL50, ou seja, dentre as outras é a solução cujo a necessidade de maior 

quantidade de solução para causar mortalidade dos organismos. Sendo assim, indo de 

acordo com os demais resultados obtidos neste estudo, o tempo de eletrólise considerado 

ideal, inclusive pela ausência de toxicidade ao microrganismo teste, é o de 75 minutos. 

 

4.6 Bioensaio com Lactuca sativa 

 

Os bioensaios de fitotoxicidade com Lactuva sativa usam como indicadores a 

germinação e o crescimento das raízes e radículas das plantas. Desta forma este teste 

permite identificar, por meio de uma avaliação quanto a capacidade de germinação e 



Resultados e Discussão 

 

   86  

desenvolvimento da raiz e da radícula da plântula, a capacidade de estabelecimento e 

desenvolvimento da planta em meios tóxicos. A porcentagem de germinação absoluta foi 

calculada pela Equação 3.8 e, de acordo com a Tabela 4.6 evidencia-se que houve 

germinação das sementes de alface em todas as amostras, tanto brutas quanto diluídas, 

caracterizando assim a ausência de toxicidade do meio frente a este organismo. Desta 

forma, não foi possível calcular o DL50, uma vez que não houve a ausência de germinação 

em nenhuma das concentrações teste. 

 

Tabela 4.6 - Percentual de germinação absoluta (média) de sementes de alface em 
diferentes diluições da solução de CIP(HCl) sem tratamento e eletrocoaguladas em pH 9, 
0,8 A, 5 - 120 min 

Tratamento Percentual da solução de CIP(HCl) 

1% 3% 10% 30% 100% 

SCC  93,33 91,66 91,66 95,00 93,33 

EC 5min 85,00 90,00 86,67 95,00 85,00 

EC 10min 91,67 96,67 91,67 95,00 95,00 

EC 15min 100,00 96,67 91,67 96,67 100,00 

EC 20min 100,00 96,67 91,67 96,67 100,00 

EC 30min 85,00 93,33 98,33 100,00 95,00 

EC 40min 88,33 98,33 93,33 93,33 96,67 

EC 50min 98,33 98,33 96,67 95,00 95,00 

EC 60min 85,00 98,33 90,00 98,33 100,00 

EC 75min 95,00 98,33 96,67 100,00 95,00 

EC 90min 90,00 95,00 93,33 98,33 95,00 

EC 105min 85,00 95,00 95,00 100,00 85,00 

EC 120min 95,00 95,00 100,00 95,00 96,67 

 

Embora no teste de germinação (contagem de sementes que sofreram rompimento 

do tegumento (casca)), tenha ocorrido à germinação das plantas em todas as amostras 

testadas, a avaliação do efeito no crescimento de suas raízes e radículas ainda devem ser 

levadas em consideração uma vez que sua análise permite identificar o efeito tóxico de 

possíveis compostos que estejam presentes na solução em concentrações tão pequenas 

que não são suficientes para inibir a germinação, mas que podem vir a retardar ou inibir 

completamente os processos de crescimento da raiz ou da radícula, dependendo do modo 

e sítio de ação do composto. Desta maneira, a análise da inibição no crescimento da raiz e 

radícula podem trazer informações complementares ao efeito na germinação. 
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A inibição no crescimento da raiz e radícula constituem indicadores subletais muito 

sensíveis para a avaliação de efeitos biológicos em vegetais. O cálculo da inibição da raíz 

e inibição da radícula forma calculados pelas Equações 3.4 e 3.6, respectivamente.  

A Tabela 4.7 e a Tabela 4.8 mostram o efeito das diluições empregadas no 

crescimento das raízes e radículas do alface, respectivamente, quando expostos as 

soluções tratadas por EC. A inibição do crescimento tanto das raizes quanto das radículas 

para as amostras sem diluição (100%) foram maiores do que para as diluídas, podendo-se 

notar um efeito benéfico dos tratamentos em relação a SCC a partir de 40 minutos de 

tratamento, onde houve as menores inibições foram atingidas aos 75 minutos de 

eletrocoagulação, sendo 18,28% de inibição da raíz e 27,83% de inibição da radícula. 

 

Tabela 4.7 - Percentual da inibição do crescimento da raíz das sementes de alface em 
diferentes diluições da SCC sem tratamento e eletrocoaguladas em pH 9,0 e i 0,8 A de 5 à 
120 min 
 

Tratamento 

Percentual da solução de CIP(HCl) 

1% 3% 10% 30% 100% 

SCC  11,03 13,79 34,48 38,97 56,90 

EC 5min 14,14 19,31 36,55 41,03 55,17 

EC 10min 6,55 21,38 30,69 38,62 51,38 

EC 15min 14,83 22,41 31,03 34,48 52,41 

EC 20min 5,52 20,69 26,21 39,66 52,41 

EC 30min 6,90 26,90 27,24 30,34 53,45 

EC 40min 15,17 26,55 31,72 32,41 44,83 

EC 50min 7,93 15,86 33,10 37,93 38,28 

EC 60min 12,41 28,28 34,14 36,55 40,34 

EC 75min 5,52 12,41 12,76 15,52 18,28 

EC 90min 3,45 7,59 15,52 19,66 30,00 

EC 105min 16,90 26,90 25,17 32,41 34,14 

EC 120min 1,03 14,83 20,69 24,14 31,72 
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Tabela 4.8 - Percentual da inibição do crescimento da radícula das sementes de alface em 
diferentes diluições da SCC sem tratamento e eletrocoaguladas em pH 9,0 e 0,8 A de 5 - 
120 min 
 

Tratamento 

Percentual da solução de CIP(HCl) 

1% 3% 10% 30% 100% 

SCC 8,7 33,04 24,78 20,87 54,35 

EC 5min 7,39 23,91 37,83 38,26 48,7 

EC 10min 22,17 25,22 32,61 36,52 48,26 

EC 15min 10 12,17 26,96 45,65 46,96 

EC 20min 9,13 16,09 26,52 22,61 43,04 

EC 30min 12,61 10,87 26,09 32,61 42,61 

EC 40min 0,87 10,87 26,09 28,16 33,7 

EC 50min 27,39 20 25,65 16,09 30,39 

EC 60min 15,22 22,17 23,04 23,91 32,78 

EC 75min 11,74 18,7 28,7 33,48 27,83 

EC 90min 23,91 26,09 27,39 27,83 29,57 

EC 105min 11,74 13,04 22,17 30 34,35 

EC 120min 10,87 16,09 22,61 24,78 33,48 

 

O desenvolvimento das plantas é influenciado pela salinidade do meio, por 

diminuição do potencial osmótico da solução. Uma alta concentração da salinidade causa 

um estresse hídrico pela dificuldade da planta em absorver água do local de cultivo, do 

acúmulo de íons tóxicos (Cl-, Na+) nos tecidos e do desequilíbrio iônico. Desta forma o 

consumo hídrico da cultura pode ser modificado pela salinidade do meio (KLAFKE et al., 

2012; RIBEIRO et al., 2001). Como a água é retida pelas plantas osmoticamente, quanto 

maior a concentração de sais na solução, menos disponível a água fica para ser 

absorvida. Da mesma forma, as sementes sofrem influência em sua germinação de 

acordo com a concentração salina do meio onde fora posta para germinar (LIMA et al., 

2005). 

Assim como percebido no teste com o bioindicador Artemia salina, a concentração 

salina (NaCl) das soluções não foi suficiente para interferir no resultado final do teste. Da 

mesma forma justifica-se o resultado positivo obtido para todos os testes com Lactuva 

sativa, onde nenhuma amostra mostrou-se tóxica para este organismo. Como ocorreu a 

germinação em todos os testes, sugere-se que o processo germinativo não sofreu inibição 

advinda do sal presente nas soluções, assim como, os íons contidos na SCC e soluções 

tratadas não foram absorvidos pela plântula uma vez que não se faziam necessários ao 
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seu desenvolvimento. Os demais íons contidos na água dura para o meio de cultivo foram 

suficientes para suprir as necessidades de crescimento da planta. 

 

4.7 Atividade Antimicrobiana 

 

Além das análises de toxicidade, no caso de estudos com antibióticos, as análises 

antimicrobianas são de extrema importância. A partir destas análises, neste estudo tornou-

se possível identificar a presença ou não da CIP(HCl) nas soluções tratadas por EC. Os 

resultados obtidos para os testes de halos de inibição estão apresentados na Figura 4.21. 

 

 

Figura 4.21 – Testes do potencial de inibição da CIP(HCl) frente aos microrganismos: (a) E. coli (b) 
S.aureus. 

 

Os tamanhos dos halos de inibição formados nestes testes de sensibilidade 

permitem classificar o microrganismo testado em categorias como: sensível, intermediário 

e resistente. De acordo com Performance Standards for Antimicrobial Disk Susceptibility 

Tests  (NCCLS, 2003), os critérios para a classificação nas categorias de acordo com o 

diâmetro dos halos de inibição tanto para Escherichia coli quanto para o Staphylococcus 

aureus, são: 

Sensível: diâmetro do halo ≥ 21 mm. Indicam que as cepas bacterianas que podem 

ser combatidas pelo agente antibacteriano testado. 
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Intermediário: diâmetro do halo 16 ≤ 20 mm. Os resultados que se enquadram 

nesta categoria são considerados equívocos. Outros testes de sensibilidade devem ser 

realizados para assegurar os resultados. 

Resistente: diâmetro do halo ≤ 15 mm. Indicam que as cepas bacterianas não 

puderam ser inibidas pelo agente antibacteriano testado. 

Desta forma, os halos de inibição formados indicam que a solução testada foi capaz 

de causar a morte das bactérias cultivadas no meio e que, quanto maior o tamanho do 

halo formado, maior a ação do principio ativo sobre o microrganismo. 

Nos testes realizados com E. coli pode-se notar que halos de inibição foram 

formados, em tamanhos decrescentes, nas SCC e nos tempos de tratamento de até 40 

minutos de EC. Verifica-se na Figura 4.22 que os halos de inibição formados na SCC, EC 

10 min e EC 20 min apresentaram diâmetro ≥ 21 mm, classificando assim a cepa como 

sensível a CIP(HCl). Já nas soluções de EC 30 min e EC 40 min os halos de inibição 

apresentaram diâmetro ≤ 15 mm, classificando a cepa como resistente a CIP(HCl). Isto 

indica que, embora tanham se formado pequenos halos de inibição, a concentração da 

CIP(HCl) apresenta-se insuficiente para inibir o crescimento da E. coli. Assim como, nas 

soluções tratadas por maiores períodos de tempo (> 40 min), a ausência total de halos de 

inibição indicam que a atividade antimicrobiana é nula, ou seja, não há CIP(HCl) em 

concentração suficiente para causar a inibição da E. coli. 

Nos testes realizados com S. aureus os halos de inibição apresentaram-se mais 

evidentes (Figura 4.21(b)), o que indica que a CIP(HCl) tem maior poder de inibição sobre 

esta cepa, se comparado a E. coli. Neste teste, todos os halos de inibição formados 

apresentaram diâmetro ≥ 21 mm (Figura 4.22), classificando o S. aureus como sensível a 

CIP(HCl) presente nas soluções SCC, EC 10 min, EC 20 min, EC 30 min. Nas soluções 

tratadas por maiores períodos de tempo (> 30 min.), a ausência total de halos de inibição 

indicam que a atividade antimicrobiana é nula, ou seja, não há CIP(HCl) em concentração 

suficiente para causar a inibição do S. aureus. 

Esta análise permitiu confirmar os demais resultados obtidos neste estudo, onde se 

assume que a partir de 40 min de tempo de eletrólise a concentração de CIP(HCl) em 

solução foi removida quase que em sua totalidade, além de que, embora neste mesmo 

período de tempo apenas ≈ 80% do COT tenha sido mineralizado, o restante não oferece 

riscos biológicos aos ecossistemas. 
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Figura 4.22 -  Tamanho dos halos de inibição formados no teste antimicrobiano. 

 

Por meio dos resultados obtidos nas análises até então realizadas neste estudo, 

pode-se considerar que as melhores condições operacionais para as variáveis do reator 

de EC foram: pH incial da solução 9,0, intensidade de corrente 0,8 A e tempo de eletrólise 

de 75 minutos. Embora em algumas análises se tenha evidenciado que em 40 min de 

eletrólise a CIP(HCl) ausentou-se da solução, com base nos resultados obtidos face a 

toxicidade da solução tratada para o bioindicador Artemia salina, optou-se por manter o 

tempo de eletrólise até 75 min para assegurar a ausência de toxicidade na solução após 

tratamento. Desta forma, se mantidas as condições operacionais de funcionamento do 

reator de EC consideradas ideais para que o poluente CIP(HCl) seja eliminado, a solução 

tratada se apresenta inócua e passível de despejo em corpos hídricos, uma vez que não 

irá degradar ou alterar a qualidade da água para desenvolvimento da vida aquática. 

 

4.8 Análises Complementares  

 

4.8.1 Difração de Raios-X 

 

Para que se possa compreender o comportamento da CIP(HCl) durante o tratamento 

de EC, aplicou-se análises de DRX para verificar a presença ou não CIP(HCl) no lodo 

residual gerado no tratamento de EC. Desta forma torna-se possível identificar se durante 
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o tratamento a CIP(HCl) foi removida por meio do seu arraste junto ao lodo gerado, ou 

degradada a partir de fracionamentos em sua estrutura molecular ao longo da eletrólise.  

Para isto, fez-se inicialmente análise DRX da SCC para identificar o difratograma 

característico da CIP(HCl) em solução. Para isso, a SCC foi previamente seca em estufa à 

100°C por 24 horas, para que houvesse total eliminação da água. Após, o sólido resultante 

foi macerado, e encaminhado para análise. Em seguida, fez-se análise do lodo gerado a 

partir do tratamento de EC nas condições consideradas ótimas para o processo (pH 9,0; 

0,8 A; 75 min). O lodo residual do processo foi separado da solução por meio de filtração 

seguida de secagem em estufa (100°C por 24 horas). O lodo seco foi macerado e 

encaminhado para análise.  

Ambos difratogramas obtidos estão apresentados na Figura 4.23. O difratograma 

característico da CIP(HCl) se assemelha ao encontrado por LIU et al. (2005). Já o 

difratograma obtido do lodo residual da EC de 75 minutos, apresenta inúmeros ruídos que 

são característicos de material amorfo, ou seja, na estrutura do lodo não apresentam-se 

em evidencia estruturas cristalinas. Nota-se na Figura 4.23(a) que o difratograma da 

CIP(HCl) apresenta dois principais picos característicos em 8,19° e 9,03°, 

respectivamente.  Desta forma, para que se identifique a presença da CIP(HCl) sob forma 

de sua estrutura inicial no lodo residual do tratamento, espera-se que ao menos estes 

principais picos sejam identificados no difratograma referente ao lodo (Figura 4.23(b)). 

 

 

Figura 4.23 – Difratograma obtido em análise DRX para: (a) SCC previamente seca e (b) Lodo gerado pela 

EC da SCC por 75 minutos de eletrólise. 
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Para melhor visualização destes dados, na Figura 4.24 apresentam-se os 

difratogramas característicos com aproximação na faixa angular que abranja apenas os 

ângulos de interesse para identificação dos principais picos do composto CIP(HCl). 

Comparando os difratogramas, nota-se que os picos presentes na Figura 4.24(a) não 

estão presentes na Figura 4.24(b).  

 

 

Figura 4.24 – Aproximação dos difratogramas obtidos em análise DRX para: (a) SCC previamente seca e (b) 

Lodo gerado pela EC da SCC por 75 minutos de eletrólise. 

 

Isto indica que a CIP(HCl) não foi apenas desestabilizada e coagulada em sua forma 

estrutural inicial, ou seja, é possível que a molécula de CIP(HCl) tenha sido fracionada 

durante o processo de EC. A degradação da molécula da CIP(HCl) pode ter ocorrido por 

meio do processo de eletroxidação durante o processo de EC. Como na solução há 

presença de íons cloro, a eletroxidação pode ter sido estimulada a acontecer. Porém para 

melhor entendimento deste processo, análises de TXRF, visando a identificação do íon Cl 

nas soluções, foi aplicada. 

Após a total separação do lodo residual, a SCC tratada foi igualmente seca em 

estufa, e este material sólido também fora analisado por DRX visando a identificação da 

CIP(HCl). Na Figura 4.25(a) está apresentado o difratograma de raios-x da SCC tratada 

por 75 minutos de eletrólise, após sua total separação do lodo residual (analisado 

anteriormente), em comparação com o difratograma inicial da SCC previamente seca. 

Pode-se notar que o difratograma da solução após tratamento não apresenta os principais 
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picos característicos da SCC seca, referente à CIP(HCl). Porém, na Figura 4.25(b) 

evidencia-se que este difratograma apresenta outros picos que caracterizam estruturas 

cristalinas. Por meio do software Diffrac EVA, pode-se identificar que 74,3% de 

cristalinidade presente no difratograma faz referência ao composto NaCl. O restante 

referente aos 25,7% de cristalinidade não pode ser identificado devido a baixa intensidade 

dos picos. O NaCl foi inserido no tratamento de EC como eletrólito para melhorar a 

condutividade elétrica da solução. 

 

 

Figura 4.25 - Difratograma obtido em análise DRX para: (a) Difratogramas da SCC previamente seca e da 

SCC após tratamento de EC por 75 min (b) SCC tratada por 75 minutos de eletrólise. 

 

Para maior confiabilidade ao resultado referente ao difratograma do NaCl, utilizou-

se um arquivo cristalográfico do JCPDS (Joint Committee on Powder Diffraction 

Standards), apresentado na Figura 4.26, onde indicam-se os padrões de difração de raio-

X para o NaCl. Este difratograma é similar ao identificado na amostra analisada, onde os 

principais picos referentes ao NaCl encontram-se nos ângulos 32° e 46°. Desta forma 

pode-se confirmar que o principal composto, passível de identificação, que permanece na 

solução após o tratamento de EC é o NaCl, enquanto a CIP(HCl) em sua estrutura inicial 

foi removida. 
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Figura 4.26 - Difratograma de raio-X do NaCl, JCPDS n°: 780751. 

 

4.8.2 Análise de FTIR 

 

Como sugerido nos resultados obtidos dos testes de toxicidade com Artemia salina 

da SCC tratadas por EC, a toxicidade das soluções tratadas por curtos períodos de 

tempos pode ser atribuída a possiveis subprodutos da reação formados durante o 

tratamento. Desta maneira, visando identificá-los aplicou-se análise de FTIR para 

acompanhar o comportamento das moléculas durante diferentes tempos de tratamentos. 

Os espectros obtidos são apresentados na Figura 4.27. Como se pode perceber, os 

espectros não sofreram alterações significativas para as soluções analisadas. 

Identificaram-se a presença de cinco bandas discriminadas. Alguns picos de FTIR são 

conhecidos para a molécula de CIP, conforme apresentado na Tabela 4.9. 

Analisando a Figura 4.27, percebe-se que o pico mais característico esta em 1644 

cm-1 para todas as soluções analisadas. Esta banda faz referência às quinolonas, 

composto este característico dos antibióticos. A banda identificada em 1277 cm-1 é 

referente ao grupo hidroxila. A banda 3263 cm-1 faz referência a molécula de água. Como 

a água é a base das soluções analisadas, o pico se mostrou bastante característico.  

Embora algumas bandas tenham sido identificadas, os espectros apresentaram-se 

semelhantes uns dos outros. Portanto, a análise não satisfez o proposito de identificação 

de subprodutos. Desta forma, sugere-se que para identificação dos mesmos seja aplicado 

análises de cromatografia gasosa acoplada ao espectro de massas - CG/MS. 
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Figura 4.27 - Espectros FTIR das SCC inicial e tratada por diferentes tempos de tratamento de EC. 

 

Tabela 4.9 - Picos FTIR da Ciprofloxacina 
Pico (cm

-1
) Grupo Atribuição dos Picos 

3500 – 3450 Grupo Hidroxila O-H vibração de stretching, ligação 

intermolecular H
-
 

3000 – 2950 Aromaticos, cyclic enes ט=CH & Ar-H 

1750-1700 CO grupo de ácidos C=O vibração de stretching 

1650-1600 Quilonas δN-H vibração bending 

1450 – 1400 Grupo Carbonila טC-O 

1300 – 1250 Grupo Hidroxila δ vibração bending 

1050 - 1000 Grupo Flúor C-F stretching 

Fonte: SAHOO et al. (2012) 

 

4.8.3 Fluorescência de raios-X por reflexão total (TXRF) 

 

4.8.3.1 Identificação do íon Alumínio  

 

Como o reator de EC foi construído por uma célula eletrolítica de alumínio, quando 

ligada a fonte de energia externa, o ânodo desse sistema sofre oxidação formando íons 

metálicos e o cátodo sofre redução formando íons hidroxilas. Os dois juntos resultam em 

hidróxidos de alumínio, que são responsáveis pela formação de coágulos por meio de 

desestabilização dos contaminantes ou partículas suspensas, gerando assim o lodo 
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residual. Diante disto, as análises de TXRF foram realizadas a fim de avaliar as variações 

nas concentrações do elemento alumínio tanto na SCC após tratamento de EC como no 

lodo residual gerado ao fim deste processo. Os resultados obtidos estão apresentados na 

Figura 4.28. Percebe-se que, com o aumento do tempo de eletrólise, consequentemente 

aumenta a quantidade de lodo residual bem como a quantidade de alumínio presente nas 

respectivas massas de lodo gerado.  

Em termos gerais, o lodo gerado é constituído basicamente de hidróxidos metálicos 

formados a partir da corrosão dos eletrodos, porém elevadas quantidades de alumínio 

residual no lodo, encarece o custo total final do processo, uma vez que este lodo deve ser 

destinado a um tratamento adequado. Desta forma, os tempos de eletrólise entre 40 e 75 

minutos, apresentam-se viáveis uma vez que a quantidade de lodo gerado é cerca de 50% 

inferior ao tempo superior (90 minutos), além de que a quantidade de alumínio residual é 

aproximadamente 30% da massa total do lodo gerado. 

 

 

Figura 4.28 – Massa de alumínio residual presente nas respectivas massas de lodo gerado. 

 

4.8.3.2 Identificaçao do íon Cloro 

 

Além da análise dos lodos, a SCC assim como as soluções tratadas por EC foram 

analisadas visando à identificação do elemento cloro, uma vez que sua presença pode 

influenciar no processo de eletroxidação. Na Figura 4.29 apresenta-se a variação da 

concentração do íon cloro no decorrer da reação de EC. 
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Figura 4.29 – Concentração do íon cloro na SCC sem tratamento e nos diferentes tempos de tratamento 

aplicados na cinética da reação. 

 

Nota-se que nos primeiro minutos de eletrólise há um aumento considerável na 

concentração de Cl, ou seja, ocorre a produção de cloro ativo. No entanto, após certo 

tempo de tratamento, a concentração do cloro ativo decai. Possivelmente estejam 

ocorrendo reações entre o cloro ativo com espécies reativas de oxigênio, como H2O2 ou 

até mesmo radicais hidroxila, dando origem a espécies altamente oxidadas tais como 

ClO2, ClO3
- ou ClO4

- (BERGMANN et al., 2007; BAGASTYO et al., 2011; FERNANDES et 

al., 2015). 

A diminuição na concentração do Cl ao longo do tratamento sugere seu consumo 

pela matéria orgânica. Estes resultados indicam que durante a reação de EC o Cl presente 

na solução está sendo consumido e este fator é indício de que esteja ocorrendo, além da 

eletrocoagulação, reações de eletroxidação. A oxidação indireta através de oxidantes 

gerados pelo eletrodo é principalmente atribuída à geração de peróxido de hidrogenio 

quando se trabalha com Na2SO4 como eletrólito e ao hipoclorito de sódio quando se utiliza 

NaCl, como no presente estudo (JARA et al., 2007; FINO et al., 2005). Portanto 

possivelmente a degradação da molécula de CIP(HCl) esteja ocorrendo durante o 

tratamento de EC. 
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4.9 Caracterização final da solução de CIP(HCl) tratada por EC 

 

Após a identificação das melhores condições operacionais do reator de 

eletrocoagulação para o tratamento da SCC fez-se a caracterização final da solução 

tratada. Os valores considerados ideais para operação do reator, assim como descrito ao 

longo do trabalho foram pH inicial 9,0, intensidade de corrente 0,8 A e tempo de eletrólise 

75 minutos para assegurar a ausência de possível toxicidade. Os resultados obtidos na 

caracterização final estão expressos na Tabela 4.10, juntamente aos dados da 

caracterização inicial a critério de comparação. 

As reduções de CIP(HCl) a partir do emprego do tratamento de EC nas condições 

ideais (pH 9,0; intensidade de corrente 0,8 A; tempo de eletrólise 75 min) podem ser 

visualizadas para melhor entendimento na Figura 4.30 e Figura 4.31, onde estão 

identificados os espectros em EAM UV-vis e CLAE, respectivamente, tanto da solução 

tratada como da solução inicial. Nos espectros fica visualmente perceptível que a CIP(HCl) 

na solução tratada pela EC, foi quase totalmente eliminada.  

 

Tabela 4.10 - Caracterização das soluções de CIP(HCl) inicial e tratada por 
eletrocoagulação nos valores ótimos de operação do reator de EC 

Análise Parâmetro Valor Inicial Valor Final 

 

Fisico-Quimica 

pH 5,5 9,62 

Oxigênio Dissolvido 3,5 0,4 mg L
-1

 

Condutividade elétrica 50 1437 µS/cm 

Sólidos Totais Dissolvidos 25 227 mg L
-1

 

 

Orgânica 

COT 13,4 2,69 mg L
-1

 

CT 13,495 2,72 mg L
-1

 

CI 0,095 0,025 mg L
-1

 

NT 2,385 0,644 mg L
-1

 

Espectrométrica 

(EAM UV-vis) 

λmáx 275,5 270,0 nm 

Abs 2,5 0,05 u.a. 

Cromatrográfica 

(CLAE) 

Tempo retenção 6,0 6,0 min 

Área do pico 2233754,8 19998,2 u.a. 
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Figura 4.30 – Espectros obtidos por EAM Uv-vis das soluções CIP(HCl) antes e após tratamento por EC. 

 

 

Figura 4.31 – Espectros obtidos por CLAE das soluções CIP(HCl) antes e após tratamento por EC. 

 

Em contra partida, de acordo com as condições e padrões de lançamento de 

efluentes e de águas destinadas ao consumo humano, apresentados pela Resolução 

CONAMA n° 430/2011 e pela Resolução CONAMA n° 357/2005, respectivamente, alguns 

dados da caracterização da solução tratada encontram-se fora dos limites apropriados 

para seu descarte. O pH 9,62 está pouco acima dos limites adequados que são pH entre 5 

e 9. O valor de oxigênio dissolvido para qualquer amostra não deve ser inferior a 6 mg L-1 

O2, desta forma verifica-se que os valores de OD tanto inicial quanto final das soluções 

apresentam-se abaixo deste valor estipulado. Porém, embora o valor de sólidos totais 

dissolvidos tenha aumentado para 227 mg L-1, este parâmetro encontra-se dentro do limite 

máximo permitido que é de 500 mg L-1. Em suma, ainda que o objetivo de eliminar o 

poluente CIP(HCl) tenha sido alcançado com o emprego do processo de EC, nestas 
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condições ainda há a necessidade de adequar a solução tratada aos limites estipulados 

que assegurem seu descarte. 

 

4.10 Estimativa do Custo Operacional 

 

Aos 75 minutos de tratamento de EC, o valor absoluto da eficiência do processo (φ) 

dos experimentos realizados sob condições otimizadas foi de 71%, obtida pelas Equações 

3.9 e 3.10. A tensão elétrica do sistema manteve-se próxima a 3 V, e desta forma o custo 

do tratamento de EC sob estas condições, obtido pela Equação 3.11, foi de 

aproximadamente 3 kWh m- 3.  

O custo do processo depende do consumo de energia. Segundo KOBYA et al. 

(2006), este item inclui material, principalmente do eletrodo e o custo da energia elétrica. 

Segundo estudos realizados por DONINI et al. (1994), os custos de energia e do material 

do eletrodo representam cerca de 80% dos custos de operação. ASSELIN et al.(2008), 

estudaram o processo EC, em condições ótimas e o custo do tratamento atingiu 0,46 US $ 

m- 3 de águas residuais. Conhecendo-se o custo do kWh industrial, é possível calcular o 

valor real gasto por este sistema de EC. Atualmente a tarifa da demanda elétrica brasileira 

é tem seu custo definido de acordo com o a quantidade de consumida. Desta forma, os 

consumidores são divididos em grupos e subgrupos. No Grupo A se enquadram todos os 

setores que necessitam do fornecimento de alta tensão. As atividades industriais 

geralmente estão enquadradas no subgrupo A4, os quais necessitam do fornecimento de 

2,3 a 13,8 kV. A tarifa aplicada a este grupo de consumidores é a binômia, e atualmente 

tem um custo de 0,54 R$ kW h-1 . Os custos tarifários são definidos pela Resolução n°. 

1.897 de 30 de Junho de 2015, validos a partir de 04 de Julho de 2015 (COPEL, 2015). 

Baseando-se nestes custos, o sistema de EC utilizado neste estudo apresenta um 

custo energético real de aproximadamente 1,89 R$ m-3 de solução tratada. O alumínio, 

material do qual se constitui o eletrodo, tem um custo atual de aproximadamente 5,00 R$ 

kg-1 (ABAL, 2015), sendo que desta forma o custo do material chega a 1,20 R$ m-3 de 

solução tratada. Portanto o custo operacional do reator (Equação 3.12) é 

aproximadamente 3,10 R$ m-3 de solução tratada, se mantidas as condições de 

intensidade de corrente 0,8 A, e tempo de eletrólise de 75 minutos.  

Visando a comparação de custos entre o tratamento de EC com a coagulação 

química convencional, fez-se testes de coagulação da solução SCC utilizando sulfato de 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0048969712014003#bb0020
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alumínio como coagulante. As concentrações de Al(SO)4 utilizadas nos testes foi baseada 

na concentração de alumínio identificadas nas análises de TXRF para os 75 minutos de 

EC. Desta forma foram analisados ensaios de coagulação química variando o coagulante 

entre 100 e 3000 mg de Al(SO)4. Diferentes tempos de mistura rápida e lenta foram 

testados em equipamento Jar Test. Porém, os diversos experimentos de coagulação 

realizados mostraram-se ineficientes para a amostra analisada de SCC, uma vez que, a 

solução não apresenta partículas coloidais suficientes que possibilite a agregação dos 

poluentes para coagulação. Possivelmente, para a coagulação ocorrer quantidades 

exageradas de coagulante deveriam ser adicionadas ao sistema de tratamento, elevando 

em grandes proporções o custo do processo. Sendo assim, a coagulação química 

convencional não se apresentou como um tratamento eficaz para a solução testada, em 

comparação com a EC, impossibilitando-se assim uma comparação real entre os custos 

de ambos os processos. 
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5 CONCLUSÃO E SUGESTÕES  

 

Embora não tenha sido aplicada uma análise completa e exaustivamente extensa 

quanto ao número de experimentos de eletrocoagulação, a metodologia de superfície de 

resposta permitiu, de forma enxuta e estatisticamente confiável, uma redução substancial 

no número de experimentos, bem como forneceu uma boa estimativa das condições 

operacionais do reator na obtenção da melhor resposta de redução do fármaco CIP(HCl). 

Obtiveram-se modelos de resposta, polinomiais de segunda ordem, como função das 

variáveis operacionais do reator, com boa concordância com a série de dados 

experimentais, de acordo com os coeficientes de correlação, entre outros indicadores 

estatísticos, além de serem validados por uma análise de variâncias. A eficiência na 

resposta quanto a redução na concentração da CIP(HCl) foi notavelmente atingida, na 

ordem de 99%, quando o pH inicial da solução, a corrente elétrica, e o tempo de eletrólise, 

assumiram valores de 9, 0,8 A, e 75 min., respectivamente. Tais valores foram 

considerados, em análises posteriores, como as condições ideais do processo de 

eletrocoagulação quanto a redução, tanto na concentração do fármaco CIP(HCl) como de 

todas as formas orgânicas formadas durante a ação individual e/ou combinada do pH, 

corrente elétrica e tempo de eletrólise. Cabe destacar que tais condições são as mais 

adequadas de modo a promover, possivelmente, a desestabilização ou mudança das 

características físicas e químicas da molécula do fármaco CIP(HCl), levando-a à sua 

separação da solução inicial na forma de precipitados amorfos, com a mínima geração de 

lodo. Contudo, a introdução da solução final, embora tivesse a quase ausência do fármaco 

CIP(HCl), poderia ainda acarretar problemas fisiológicos à fauna aquática devido a 

incerteza quanto ao seu grau de toxicidade advindos das possíveis substâncias 

recalcitrantes formadas no processo. Isto foi, em parte, confirmado pelo teste de 

toxicidade utilizando o bioindicador Artemia salina que foi susceptível ao tipo de 

compostos tóxicos remanescentes formados após o tratamento da solução de CIP(HCl) de 

curta duração; porém, a toxicidade remanescente após 40 min de EC se tornou muito 

baixa ou quase inócua ao bioindicador. Além disso, os biotestes antimicrobianos, 

utilizando os microrganismos S. aureus e E. coli, revelaram a quase nula ou ausente 

atividade da quantidade remanescente do fármaco CIP(HCl), quando tempos de 

eletrólises acima de 40 min foram aplicados no tratamento deste fármaco pelo processo 

de eletrocoagulação. Por tanto, efluentes ou águas servidas de esgotos, contendo o 
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fármaco CIP(HCl), tratados pelo processo de eletrocoagulação em soluções alcalinas (pH 

9), aplicando-se baixa corrente elétrica (0.8 A) e tempo de eletrólise mínimo (40 min), se 

despejados em corpos de águas, não levam a degradar ou alterar a qualidade da água 

para o desenvolvimento da vida aquática, uma vez que não causam efeitos biológicos 

adversos. 

Para trabalhos futuros, sugere-se que a solução tratada seja analisada com a 

finalidade de identificar quais são os subprodutos da reação formados durante o 

tratamento de EC. Esta identificação pode ser feita por meio do emprego de analises em 

cromatografia gasosa acoplada à espectrometria de massas (GC-MS), uma vez que este 

método analítico combina as características de cromatografia gasosa e espectrometria de 

massa para identificar substâncias diferentes dentro de uma amostra. Por fim, sugere-se 

que, a partir dos resultados experimentais obtidos no presente estudo, o tratamento de EC 

seja avaliado para tratamento de em um efluente real que contenha resíduos de CIP(HCl), 

assim como, outros antibióticos residuais. 

 

https://en.wikipedia.org/wiki/Gas-chromatography
https://en.wikipedia.org/wiki/Mass_spectrometry
https://en.wikipedia.org/wiki/Mass_spectrometry
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