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RESUMO 

 

A contaminação de águas por pesticidas presentes em efluentes de atividades industriais e 

agrícolas acarreta grandes impactos ambientais, sendo imprescindível o desenvolvimento de 

tecnologias de tratamento desses efluentes. Nesse trabalho, aplicou-se uma combinação de 

três técnicas: eletroquímica, fotoquímica e sonoquímica, chamada sonoeletroquímica 

fotoassistida, na degradação dos pesticidas ametrina, diuron e hexazinona. Para isso, o sistema 

foi montado utilizando-se uma célula eletroquímica de bancada em fluxo, eletrodo de trabalho 

Ti/Ru0,3Ti0,7O2, contra-eletrodo de Ti e eletrólito suporte NaCl. Definidas as variáveis, 

corrente elétrica e concentração de NaCl, aplicou-se o planejamento experimental em termos 

de concentração de espécies de cloro livre. Escolheu-se o sistema eletroquímico para 

execução desse planejamento, pois foi necessário quantificar as espécies de cloro livre nesse 

estudo. Assim, determinou-se as condições ótimas do processo para realização dos ensaios de 

degradação. Nos ensaios de degradação fotoquímicos, a irradiação ultravioleta (UV) foi 

aplicada por uma fonte luminosa de radiação UV, e nos sonoquímicos, a energia ultrassônica 

foi fornecida por meio de um banho ultrassom. Os ensaios de degradação foram monitorados 

por espectroscopia UV-vis, carbono orgânico total (COT), cromatografia líquida de alta 

eficiência (CLAE), e avaliou-se a eficiência energética do processo. Pelo planejamento 

experimental, obteve-se as condições ótimas do processo, sendo 0,88 mol L-1 para 

concentração de NaCl, e 0,78 A para corrente elétrica.  O processo sonoeletroquímico 

fotoassistido promoveu uma satisfatória geração de espécies altamente oxidantes, permitindo 

uma eficaz degradação dos pesticidas estudados, alcançando uma remoção de COT de 91%, 

94% e 77%, para ametrina, diuron e hexazinona, respectivamente. Pela análise de CLAE 

infere-se que esse mesmo processo resultou em uma remoção de aproximadamente 100% para 

ametrina e diuron, e 80,7% para hexazinona. Além disso, a combinação das três técnicas 

apresentou uma maior eficiência de corrente, menor consumo energético e boa eficiência 

energética do sistema. Os resultados indicaram que o processo sonoeletroquímico 

fotoassistido pode ser aplicado na degradação dos pesticidas ametrina, diuron e hexazinona, 

como um tratamento eficaz, apropriado e promissor. 

 

Palavras-chave: Processos oxidativos avançados. Efluentes. Degradação de pesticidas. 

Planejamento experimental. Espécies de cloro livre. 

 

 



  

ABSTRACT 

 

Contamination of water by pesticides present in effluents from industrial and agricultural 

activities causes major environmental impacts, and the development of treatment technologies 

for these effluents is essential. In this study, a combination of three techniques we applied: 

electrochemical, photochemical and sonochemical - denominated photoassisted 

sonoelectrochemical degradation, for the degradation of the pesticides ametrine, diuron and 

hexazinone. For this purpose, the system was assembled using a bench scale electrochemical 

cell with continuous flow, the working electrode was Ti/Ru0,3Ti0,7O2, plate the counter 

electrode a Ti plate and the supporting electrolyte NaCl. The variables were defined, electric 

current and NaCl concentration, and was applied the experimental design in terms of 

concentration of free chlorine species. The electrochemical system was chosen for 

implementation of this design, because it was necessary to quantify the free chlorine species 

in this study. Thus, were determined the optimum process conditions to carry out the 

degradation assays. In photochemical degradation, the irradiation was applied by an 

ultraviolet light source. For sonochemical treatment, the ultrasonic energy was provided by 

means of a ultrasound bath. The degradation experiments were monitored by UV-vis 

spectroscopy, TOC, HPLC and phytotoxicity, and the energy efficiency of the process was 

evaluated. From the experimental design, the optimum process conditions obtained were 0.88 

mol L-1, for NaCl concentration, and 0.78 A, for electric current. The photoassisted 

sonoelectrochemical degradation process promoted satisfactory generation of highly oxidizing 

species, allowing for efficient degradation of the studied pesticides, achieving a COT removal 

of 91%, 94% and 77%, for ametrine, diuron and hexazinone, respectively. By the HPLC 

analysis it can be inferred that this same process resulted in a removal of approximately 100% 

for ametrine and diuron, and 80.7% for hexazinone. Besides that, the combination of the three 

techniques showed a higher current efficiency, lower energy consumption and good energy 

efficiency of the system. The results indicated that the photoassisted sonoelectrochemical 

process can be applied to the degradation of pesticides ametrine, diuron and hexazinone, as a 

effective, appropriate and promising treatment. 

 

Keywords: Advanced oxidation processes. Effluents. Degradation pesticides. Experimental 

design. Free chlorine species. 
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1 INTRODUÇÃO 

A expansão das atividades industriais e práticas agrícolas intensivas para suprir a 

demanda mundial por alimentos produz grandes quantidades de resíduos, contendo 

substâncias consideradas poluentes persistentes e contaminantes emergentes, conforme a 

situação em que se encontram. Esses resíduos possuem composição química diversificada, 

podendo variar desde compostos inorgânicos a polímeros e produtos orgânicos, exibindo 

poluentes tóxicos e resistentes (recalcitrantes) aos sistemas convencionais de tratamento. 

(BRILLAS; MARTÍNEZ-HUITLE, 2015; MARTÍNEZ-HUITLE; BRILLAS, 2009; SOUZA; 

PERALTA‐ZAMORA, 2006).  

Os contaminantes emergentes consistem em substâncias utilizadas no cotidiano da 

população, incluindo principalmente produtos farmacêuticos, pesticidas e produtos químicos 

perfluorados e desreguladores endócrinos, cuja decomposição e remoção é difícil de ser 

alcançada pelos métodos de tratamento comuns (BRILLAS; MARTÍNEZ-HUITLE, 2015; 

CALDAS et al., 2013; PAL et al., 2014).  

A degradação desses contaminantes pode até ser ativada por alguns desses métodos, 

porém seus subprodutos geralmente se manifestam mais perigosos quando comparados ao 

composto original. Isso pode estar relacionado a diversos motivos, tais como estruturas 

químicas complexas dos recalcitrantes, existência em quantidades residuais, e alta capacidade 

de causar letalidade a micro-organismos (CALDAS et al., 2013; KAPELEWSKA et al., 2018; 

REDDY et al., 2010). 

Águas residuais e efluentes contendo pesticidas exibem complexidade, devido ao 

princípio ativo e pelo fato da existência de componentes que auxiliam na solubilidade do 

princípio ativo, de sua dispersão e permanência no meio ambiente (AKDOGAN et al., 2013).  

Pesquisas revelam o registro de aproximadamente 500 compostos identificados como 

pesticidas ou seus metabólitos, presentes nos principais meios ambientais, água, ar e solo, 

ocasionado impactos adversos no ecossistema. Estima-se que nove dos doze produtos 

químicos orgânicos mais perigosos e persistentes do mundo são definidos como pesticidas, 

representando cerca de 70% da lista de produtos químicos mais “sujos” (PAL et al., 2014; 

REDDY et al., 2010; SOUSA et al., 2018).  

Inúmeros estudos apontam que compostos como o biocida tebuconazol, e pesticidas 

carbofurano, atrazina e epoxiconzol, podem surgir na água potável e na água de superfície, 

indicando a ocorrência de descarte desses poluentes diretamente no meio ambiente através de 

efluentes provenientes de atividades agrícolas e industriais (CALDAS et al., 2013; SOUSA et 
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al., 2018). Avalia-se que a ocorrência de pesticidas em efluentes de estações de tratamento de 

águas residuais abrange uma faixa de concentração entre 1 ng/L e 1 μg/L (KAPELEWSKA et 

al., 2018; SOUSA et al., 2018).  

Neste sentido, a conservação dos recursos hídricos compreende a gama de questões 

globais contemporâneas mais críticas, significando um desafio para a comunidade científica, 

posto que o problema da poluição das águas intensifica as exigências ambientais, impondo a 

necessidade de otimização dos processos industriais e agrícolas, e do sistema de descarte dos 

resíduos gerados. Sendo assim, torna-se imperativo a aplicação de tecnologias de tratamento 

de águas residuais e efluentes industriais e agrícolas que asseguram não apenas a degradação, 

mas também a mineralização completa de pesticidas nos principais meios ambientais (PAL et 

al., 2014; REDDY et al., 2010; SOUSA et al., 2018).  

Aliado a isso, a otimização do processo através de um planejamento experimental 

adequado e análises estatísticas consistentes permite a obtenção de resultados confiáveis. 

Dessa maneira tem-se um menor gasto de tempo, de reagentes e menor geração de resíduos, 

segundo os princípios da Química Verde (BARROS NETO; SCARMINIO; BRUNS, 2010). 

Nas últimas décadas, o foco das pesquisas tem se voltado para o melhoramento de 

métodos ecologicamente corretos para o tratamento de águas residuais e efluentes industriais 

e agrícolas, conferindo destaque aos processos oxidativos avançados (POA’s), por consistir 

em tecnologias eficientes que minimizam os impactos ambientais. O objetivo de tais 

tecnologias abrange qualificar, quantificar, controlar e tratar os efluentes através de processos 

limpos, com mínima geração de resíduos (BRILLAS; MARTÍNEZ-HUITLE, 2015; 

MARTÍNEZ-HUITLE; BRILLAS, 2009; MALPASS et al., 2011).  

O campo das Ciências Exatas e Engenharias dirige evidente interesse para esses tipos 

de tecnologia, tendo em vista dois alvos específicos, a eficiência na remoção e degradação dos 

compostos prejudiciais (cumprindo os limites legais estabelecidos), e que os custos de 

instalação e operação sejam suficientemente baixos para atrair os setores industriais 

(interessados em mínima manutenção e retorno do investimento inicial) (BRILLAS; 

MARTÍNEZ-HUITLE, 2015; MARTÍNEZ-HUITLE; BRILLAS, 2009; MALPASS et al., 

2011). 

Dessa maneira, os POA’s podem ser aplicados individualmente, ou combinados entre 

si e com outros métodos de tratamento de águas residuais efluentes industriais e agrícolas, 

prévia ou posteriormente, conforme o propósito de se atingir com o tratamento. A eficácia dos 

POA’s tem sido relatada em diversos estudos, mostrando sua dependência direta com a 

geração de radicais livres reativos, sendo o mais importante o radical hidroxila (●OH), que 
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apresenta potencialmente uma quantidade mais significativa e eficiente na degradação de 

poluentes quando ocorre a associação de POA’s (BRILLAS; MARTÍNEZ-HUITLE, 2015; 

MARTÍNEZ-HUITLE; BRILLAS, 2009; MALPASS et al., 2011). 

Neste contexto, pode-se constatar que na literatura os métodos eletroquímico 

fotoassistido e sonoeletroquímico destacam-se como processos de degradação, em virtude dos 

significativos resultados apresentados na remoção de contaminantes de efluentes aquosos. 

Alguns estudos revelam a eficiência na remoção de pesticidas pela combinação da energia 

ultrassônica com o processo eletroquímico fotoassistido (ANTONELLI et al., 2017; PINTO et 

al., 2019). No entanto, verifica-se que poucos estudos empregam a associação das três 

técnicas na degradação de pesticidas: eletroquímica, fotoquímica e sonoquímica. Sendo assim, 

esse processo combinado pode apresentar uma maior eficiência e, possivelmente, resultar em 

um novo método de tratamento de efluentes contendo pesticidas. 

Diante do exposto, o presente estudo propõe a aplicação do processo 

sonoeletroquímico fotoassistido para promover a remoção/degradação dos pesticidas 

ametrina, diuron e hexazinona, investigando a eficiência desse novo processo no tratamento 

de efluentes e águas residuais contendo pesticidas. 

 

2 OBJETIVOS 

2.1 OBJETIVO GERAL 

O objetivo geral deste trabalho foi estudar o processo sonoeletroquímico fotoassistido, 

um processo oxidativo avançado eletroquímico (POAE), para degradação dos pesticidas 

ametrina, diuron e hexazinona, visando investigar uma melhoria/inovação nos sistemas de 

tratamento eletroquímico de efluentes contendo pesticidas, tendo em vista os interesses 

ambientais, como redução da geração de resíduos e de gasto com tempo e reagentes. 

 

2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

Os objetivos específicos deste estudo consistiram em: 

 Realizar o planejamento experimental, analisando as variáveis concentração do 

eletrólito suporte e corrente elétrica aplicada do processo eletroquímico, para 

produção de espécies de cloro livre (ECL);   
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 Realizar a avaliação de produção e consumo de ECL, para os processos 

isolados (eletroquímico, fotoquímico e sonoquímico) e combinados 

(eletroquímico fotoassistido, sonoeletroquímico, sonoquímico fotoassistido e 

sonoeletroquímico fotoassistido); 

 Avaliar a influência do pH, a fim de detectar a presença de ECL (HClO/OCl-); 

 Analisar a eficiência da degradação/remoção dos pesticidas estudados, 

ametrina, diuron e hexazinona, bem como o monitoramento da concentração 

desses pesticidas, pelo processo sonoeletroquímico fotoassistido; 

 Investigar a sinergia na remoção dos pesticidas estudados pelo processo 

sonoeletroquímico fotoassistido, e a viabilidade desse processo através do 

parâmetro energia elétrica por ordem; 

 Efetuar a análise energética para os POAE’s (eletroquímico, eletroquímico 

fotoassistido, sonoeletroquímico e sonoeletroquímico fotoassistido).  

 

3 ESTADO DA ARTE 

 

3.1 EFLUENTES E PESTICIDAS 

 

Diversos estudos têm enfatizado a contaminação dos meios aquosos por poluentes 

orgânicos persistentes, os pesticidas, constituindo uma ameaça quanto à disponibilidade dos 

recursos hídricos, devido à perda do equilíbrio entre a quantidade e a qualidade da água 

acessível e sua demanda, tornando-a inadequada para uso. A poluição de meios aquosos por 

estes compostos, resultantes principalmente do aumento exponencial de atividades agrícolas e 

fábricas de pesticidas, tendo como consequência o seu uso excessivo, trata-se de um grave 

problema ambiental. Isso porque gera impacto fatal à saúde humana e ecossistemas, em 

virtude do seu potencial de toxicidade, carcinogenicidade, natureza recalcitrante, resistência 

às técnicas convencionais de tratamento, tais como degradação biológica e química 

(AIMERA et al., 2019; LIMA et al., 2019; PILLAI, GUPTA, 2015; RANI et al., 2015; 

SOUSA et al., 2018).  

É importante ressaltar que a presença desses contaminantes no meio aquático pode 

causar severa poluição da água mesmo em concentrações baixas, da ordem de 1 ng/L a 1 

µg/L. Assim, fatores como teor de pesticida, agitação, temperatura, pH, tipo de reator, e 

outros parâmetros operacionais são determinantes na eficiência do processo (DEBNATHA, 
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GUPTAB, GHOSAL, 2019; LUNA-SANGUINO et al., 2019; TOMER, SANGHA, RAMYA, 

2015).  

Neste contexto, o desenvolvimento de tecnologias alternativas e mais eficazes, como 

os POA’s, permite a descontaminação de águas residuais e o tratamento de efluentes 

industriais. Os processos eletroquímicos de oxidação avançada são tecnologias que merecem 

destaque, pois são ecologicamente corretas, e apresentam como vantagens em relação às 

outras técnicas a alta eficiência, a fácil implementação e nenhuma adição de produtos 

químicos (GARCIA-SEGURA, OCON, CHONG, 2018; MOREIRA et al., 2017; OTURAN 

et al., 2015).  

Os pesticidas podem ser definidos como micropoluentes provenientes da descarga não 

tratada de efluentes industriais, águas residuais domésticas, áreas úmidas e campos agrícolas. 

O temo refere-se a herbicidas, inseticidas, bactericidas, fungicidas, acaricidas, rodenticidas, 

antimicrobianos, e várias outras substâncias utilizadas extensivamente no controle e 

destruição de pragas no campo da agricultura comercial. A caracterização dos pesticidas 

relaciona-se com o tipo de praga a ser controlado. Critérios como atuação sobre fungos, 

plantas e insetos, e agrupamento químico, podem ser empregados para classificar os 

pesticidas, respectivamente como, fungicida, herbicida e inseticida, e organoclorados, 

organofosforados, carbamatos, piretróides (AIMERA et al., 2019; AKTAR et al., 2009; EL-

SHAHAWI et al., 2010; PAL et al., 2014; QIU et al.; 2019; MOSLEH, RAHIMI, 2017; 

YADAV et al., 2015).  

Assim, os pesticidas podem ser divididos em grupos de acordo com sua natureza 

química (organoclorados, organofosforados, piretróides, carbamatos) ou ação (herbicidas, 

inseticidas, fungicidas etc.), como pode ser observado pela Tabela 1. Algumas propriedades 

como seletividade, solubilidade em água, estabilidade química, força de adsorção em 

colóides, são utilizadas para determinar a escolha por uma categoria específica de pesticida. A 

Tabela 1 mostra a classificação e as propriedades físico-químicas dos pesticidas mais 

relevantes (CHIARELLO et al., 2017; DEBNATHA, GUPTAB, GHOSAL, 2019; 

MONTAGNER et al., 2014).  

Os efluentes das práticas agrícolas, de tratamentos fitossanitários, e provenientes de 

lavagem do material, dentre outros, movimentam-se pela matriz do solo, atingindo córregos e 

águas subterrâneas. Relatos indicam que quando absorvidos pelo solo, devido a água da chuva 

ou irrigação, ocorre o escoamento para o ambiente aquático, sendo que parte destes pesticidas 

empregados nas atividades agrícolas ficam dispersos no meio ambiente. Devido ao alto tempo 

de meia-vida, uso incorreto, disposição inadequada e elevadas quantidades de resíduos desses 
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pesticidas, tem-se a contaminação de produtos agrícolas e do meio ambiente, bem como de 

águas superficiais e subterrâneas. A utilização dessas substâncias em larga escala, com o 

objetivo de proteção de cultivos, resulta em intensa preocupação quanto à segurança alimentar 

e ambiental (AIMERA et al., 2019; AKTAR et al., 2009; EL-SHAHAWI et al., 2010; PAL et 

al., 2014; QIU et al.; 2019; MOSLEH, RAHIMI, 2017; YADAV et al., 2015). 

 

Tabela 1 – Algumas características e propriedades de pesticidas relevantes 

Pesticida Ação Grupo Químico 
Fórmula 

Molecular 

Massa 

Molecular 

(g mol-1)   

Solubilidade 

em água 

(mg L-1) 

pka 

Ametrina Herbicida Triazina C9H17N5S  227,33 209 4,10 

Atrazina Herbicida Triazina C8H14ClN5 215,68 33 1,70 

Azoxistrobina Fungicida Estrobilurina C22H17N3O5 403,4 6 0,93 

Carbendazim Fungicida Benzimidazol C9H9N3O2 191,19 8 4,20 

Carbofurano Inseticida Carbamato C12H15NO3 221,25 351 - 

Clomazona Herbicida Isoxazolidinona C8H14ClNO2 239,70 1100 - 

Clorpirifós Inseticida Organofosforado C9H11Cl3NO3PS 350,60 1 - 

Diuron Herbicida Uréia C9H10Cl2N2O 233,09 42 - 

Hexazinona Herbicida Triazinona C12H20N4O2 252,31 33000 2,20 

Imidacloprido Inseticida Neonicotinóide C9H10ClN5O2 255,66 610 - 

Imazetapir Herbicida Imidazolinona C15H19N3O3 289,33 1400 3,90 

Malationa Inseticida Organofosforado C10H19O6PS2 330,40 145 - 

Propanil Herbicida Anilida C9H9Cl2NO 218,08 130 - 

Simazina Herbicida Triazina C7H12ClN5 201,66 5 1,62 

Tebuconazol Fungicida Triazol C16H22ClN3O 307,82 36 2,30 

Tebutiuron Herbicida Uréia C9H16N4OS 228,32 2500 - 

Fonte: (CHIARELLO et al., 2017; MONTAGNER et al., 2014)  

 

A aplicação dessas substâncias está relacionada à versatilidade, sendo utilizados por 

diversas vias, tais como ar, água e solo. A aplicação de pesticidas através do meio aéreo é 

mais comum, contaminando áreas distantes do ponto de aplicação, o que dificulta o 

monitoramento e controle dessas substâncias. O transporte de pesticidas, em condições 

ambientais naturais, no meio ambiente pode ser verificado pela Figura 1. Pesquisas indicaram 

que a poluição por pesticidas trata-se de um acontecimento global, com relatos de que o nível 
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de concentração dos resíduos de pesticidas normalmente ultrapassa o tolerável, impactando os 

habitats naturais (AKTAR et al., 2009; REDDY; KIM, 2015; YADAV et al., 2015). 

 

Figura 1 – Meio ambiente e transporte de pesticidas em condições ambientais naturais  

 

Fonte: Adaptado (Reddy; Kim, 2015) 

 

Os pesticidas solúveis em água são considerados substâncias prioritárias devido à 

persistência no ambiente, à bioacumulação e à sua toxicidade, mesmo em concentrações 

muito baixas. A forte natureza recalcitrante dessas substâncias, devido às estruturas químicas 

complexas e alto potencial de causar letalidade a micro-organismos, frequentemente 

inviabiliza o tratamento por métodos convencionais. Além disso, o tratamento biológico de 

efluentes contendo esses pesticidas não é apropriado, pois ocasiona danos aos micro-

organismos, e formação de resíduos secundários, geralmente subprodutos mais tóxicos em 

relação ao pesticida original. Diversos elementos podem afetar a degradação de pesticidas sob 

condições ambientais, tais como meios, intensidade de luz, teor hídrico e outros componentes 

biológicos (AIMERA et al., 2019; LUNA-SANGUINO et al., 2019).  

Um dos principais parâmetros que afeta o processo de remoção dos pesticidas consiste 

na concentração inicial do contaminante, visto que os efluentes industriais e águas residuais 

possuem natureza heterogênea, caracterizada pela presença de inúmeros agentes interferentes. 

É importante salientar que pesquisas avaliaram a influência do teor inicial de pesticidas na 

eficiência dos POAE’s. Detectou-se que os resultados alcançaram porcentagens menores de 

mineralização e/ou remoção de poluentes para maiores quantidades iniciais de pesticidas. 

Esse efeito inibitório pode ser atribuído aos locais saturados de adsorção do material que 



  22 

diminuem a geração de radicais ativos (JONIDI-JAFARI et al., 2015; MOREIRA et al., 

2017).  

Além disso, o aumento de substâncias orgânicas causa canalização dos radicais 

reativos na presença do pesticida, diminuindo o coeficiente de distribuição devido à 

indisponibilidade de locais ativos. Ainda, a porosidade superficial do material adsorvente 

pode ser bloqueada e, concomitantemente, a inibição competitiva dos radicais reativos 

adsorvidos e da molécula contaminante ocasionando diminuição da remoção. Em relação ao 

tipo de reator, células não divididas têm recebido destaque dentre os reatores eletroquímicos 

para tratamento de águas residuais contendo pesticidas (JONIDI-JAFARI et al., 2015; 

MOREIRA et al., 2017). 

Pesquisas têm evidenciado sobre a otimização da quantidade de material em efluentes 

e águas residuais contendo pesticidas, no que diz respeito à transferência de massa uniforme e 

interação da superfície. Fatores como as espécies protonadas do pesticida, e a disponibilidade 

de locais de superfície ativa, apresentam grande influência na interação entre a superfície do 

material e o pesticida. Concomitantemente, um excesso de material também supera os 

gargalos da passivação superficial, da corrosão e da redução do desempenho com o tempo 

(LU et al., 2011; MIRZAEI et al., 2016, SAHITHYA et al., 2016).  

No entanto, o excesso de partículas incorre em um aumento da turbidez, impedindo a 

penetração da luz no meio aquoso, o que ocasiona diminuição no rendimento do processo, 

para o caso de fotocatálise. Neste contexto, pode-se inferir que a otimização da quantidade de 

material pode aumentar a degradação efetiva e a remoção do pesticida, reduzindo o custo e 

potencializando as condições operacionais do sistema de tratamento (LU et al., 2011; 

MIRZAEI et al., 2016, SAHITHYA et al., 2016).  

A temperatura desempenha um papel significativo no processo de remoção dos 

pesticidas, principalmente no quesito adsorção. Além disso, a reatividade também está 

associada a este parâmetro, visto que o aumento de temperatura diminui a meia-vida do 

pesticida. Quanto ao efeito da temperatura, estudos investigaram a degradação de pesticidas 

no intervalo de 25 a 45 °C (BOYE et al., 2002).  

Foi constatado um aumento na capacidade de mineralização para temperaturas na faixa 

de 25 a 35 °C, particularmente para o processo fotoeletrofenton-UVA, apresentando pouco 

progresso no que se refere aos processos oxidação anódica / H2O2 e eletrofenton. De 35 a 45 

°C não foi verificado avanço na degradação, devido a um aumento significativo da 

evaporação da água e da liberação de oxigênio com o tempo de eletrólise. Com base nessas 

investigações, a maioria das pesquisas utilizam a temperatura de 35 °C como o melhor 
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parâmetro, apesar de que diversos trabalhos empregarem a temperatura ambiente (BOYE et 

al., 2002).  

Um ponto crítico que interfere na degradação dos pesticidas consiste na velocidade de 

agitação, devido à transferência de massa nos materiais funcionais. As condições ótimas desse 

parâmetro estão relacionadas com a viscosidade da solução, interação entre superfície e 

pesticida, porosidade do material, pH, dentre outros. A agitação favorece reações de oxidação, 

formando cavidades para transferência de oxigênio, fornecendo mais oxigênio para aceitar um 

elétron do fotocatalisador (AN et al., 2018; GARCÍA et al., 2013; EDATHIL et al., 2018).  

Além disso, mantém os materiais aglomerantes em forma suspensa, promovendo uma 

mistura uniforme e homogênea em todo o volume da solução. Com isso, tem-se a oxidação 

dos compostos orgânicos pela geração de superóxido e espécies moleculares de oxigênio, 

contribuindo para o processo de desinfecção. Altos valores de velocidade geram colisões das 

moléculas, reduzindo a área e o tempo de contato, provocando o deslocamento de moléculas 

interativas e superfície das partículas, ocasionando diminuição da adsorção (AN et al., 2018; 

GARCÍA et al., 2013; EDATHIL et al., 2018).  

Efluentes industriais e águas residuais são compostos por várias substâncias com 

diferentes propriedades. Em se tratando de pesticidas essas características se diversificam 

quanto a especiação, carga superficial, polaridade da molécula. Dentre os parâmetros que 

afetam tal comportamento de forma significativa, o potencial hidrogeniônico, pH, contribui 

substancialmente na escolha da direção do processo de tratamento. Isso porque a interação 

eletrostática entre material e pesticida é favorecida pelo estado de especiação, podendo ser 

baseada em valores de pKa, formação de íons hidrônio ou hidróxido, carga superficial dos 

materiais (YANG et al., 2017).  

Vale ressaltar que a adsorção de espécies iônicas na superfície do material resulta em 

redução da eficiência do processo. Em pH ácido (< 7), a maioria dos materiais se dissolve, 

formando os respectivos sais, o que ocasiona perda de substrato sólido responsável pela 

separação de fases. Em pH básico (> 7), tem-se a formação de hidróxidos passivos na 

superfície, inibindo a geração de radicais ativos (YANG et al., 2017). 

A avaliação quantitativa e qualitativa de pesticidas em efluentes e águas residuais 

exige o emprego de um sistema de tratamento eficaz. Para a detecção, o monitoramento, a 

análise e remoção desses poluentes torna-se necessário a definição de métodos adequados. É 

imprescindível a determinação da concentração dessas substâncias e identificação da forma de 

degradação. Análises como cromatografia líquida de alta eficiência, espectroscopia de massa, 

carbono orgânico total ou demanda química de oxigênio, são utilizadas em estudos 
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envolvendo degradação de pesticidas (FARINA; ABDULLAH; BIBI, 2016; MAMTA et al., 

2015).  

Pesquisas têm relatado sobre o tratamento desses contaminantes de natureza 

recalcitrante através de agentes oxidantes avançados, como por exemplo, cloro, dióxido de 

cloro, peróxido de hidrogênio, ozônio, associados ao emprego de irradiação UV, os quais 

geram radicais ativos (hidroxila, cloreto, espécies reativas de oxigênio, superóxido) que atuam 

de modo potencial na oxidação dos pesticidas. Isso porque esses agentes oxidantes aumentam 

significativamente a taxa de mineralização e a quantidade de radicais gerados. Tais agentes 

em conjunto com os materiais funcionais constituem em uma associação vantajosa na 

remoção total desses poluentes, visto que esses agentes oxidantes intensificam o desempenho 

desses materiais, acrescentando-se às suas propriedades fotoativas (REDDY; KIM, 2015; 

POURAN et al., 2015; YANG et al., 2017). 

 

3.1.1 Pesticidas selecionados para o estudo  

Visando o controle e monitoramento dos pesticidas, devido aos seus aspectos 

toxicológicos e ambientais, tais como interferência no organismo do ser humano, acúmulo e 

persistência no meio ambiente, ressalta-se a importância do estudo de suas características. No 

presente estudo, algumas características dos pesticidas selecionados, ametrina, diuron e 

hexazinona, foram abordadas. 

A ametrina (Figura 2a) é um herbicida sistêmico e seletivo, do grupo químico das 

triazinas, bastante utilizado na agricultura, especialmente em culturas de cana-de-açúcar, 

milho e soja, para o controle de plantas daninhas, atuando na inibição da fotossíntese. Possui 

anel aromático tri-substituído por átomos de nitrogênio, enxofre e carbono. Apresenta fórmula 

molecular C9H17N5S, e solubilidade de 209 mg L-1 em água a 25°C. Exibe uma alta 

persistência no meio ambiente, podendo permanecer no solo por até seis meses (BAIRD; 

CANN, 2011; OURO FINO, 2016; ROCHA et al., 2018; SPIRO; STIGLIANI, 2009).  

O pesticida ametrina pertence à classe toxicológica III, caracterizado como 

medianamente tóxico. Apesar de apresentar baixa toxicidade em humanos, pode causar 

irritações nos tratos respiratório e gastrointestinal. Em ratos, é extensivamente 

biotransformada em diversos metabólitos, principalmente através de reações de N-

desalquilação. O valor da dose média letal (DL50) por exposição via oral em ratos pode 

alcançar até 2000 mg kg-1 e, via dérmica esse valor pode ser superior a 4000 mg kg-1 (OURO 

FINO, 2016; ROCHA et al., 2018). 
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Figura 2 – Estrutura dos pesticidas estudados: (a) ametrina; (b) diuron; (c) hexazinona 

 
 

 

 

Fonte: (MARTINS et al., 2014; ROCHA et al., 2018) 

 

O diuron (Figura 2b) é um herbicida seletivo de ação sistêmica pertencente ao grupo 

químico da uréia. Esse herbicida é empregado em pré e pós-emergência (antes e após emergir 

sobre o solo), geralmente aplicado em misturas com outros herbicidas, tais como a ametrina, 

para o controle de plantas infestantes nas culturas de algodão, café e cana-de-açúcar, 

interrompendo a fotossíntese. Pertencente à família das fenilamidas e sub-grupo das 

feniluréias, exibe alta atividade, visto que constitui um derivado tri-substituído. Possui anel 

aromático tri-substituído por um átomo de nitrogênio, e dois átomos de cloro. Classificado 

como medianamente tóxico, seu princípio ativo possui alta persistência no meio ambiente, 

entre 30 dias e um ano, possibilitando a contaminação da água. Possui fórmula molecular 

C9H10Cl2N2O, e solubilidade em água de 42 mg L-1 a 25°C, e características não iônica 

(BELLIDO et al. 2015; MANSANO et al., 2016; MARTINS et al., 2014; OURO FINO, 

2016). 

Embora este pesticida apresente uma classificação toxicológica média (Classe III), em 

algumas horas pode ser metabolizado por hidroxilação e N-dealquilação, e absorvido via 

respiratória e gastrointestinal em seres humanos, ocasionando danos ao sistema nervoso 

central. Em ratos expostos por via oral, o valor da DL50 pode atingir 3400 mg kg-1, e por via 

dérmica, a DL50 exibe um valor maior que 2000 mg kg-1 (MARTINS et al., 2014, OURO 

FINO, 2016). 

A hexazinona (Figura 2c) é caracterizada como um herbicida sistêmico e seletivo, 

usado em pré-emergência para o controle de plantas daninhas nas culturas de cana-de-açúcar, 

atuando na interrupção da fotossíntese. Pertence ao grupo químico das triazinonas, e família 

das triazinas. Apresenta fórmula molecular C12H20N4O2, e solubilidade em água de 33000 mg 

L-1 a 25°C.  Quanto à toxicidade é classificada como medianamente tóxica (Classe III), 

(c) (b) (a) 
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possuindo persistência relativa no meio ambiente de 30 a 180 dias. Em humanos, causa 

irritação nos olhos, nariz e garganta. Em ratos, o valor da dose média letal pode alcançar 1500 

mg kg-1 (CARNEIRO, 2015; MARTINS et al., 2014; OURO FINO, 2016). 

Guias de qualidade da água para consumo humano estabelecem valores orientadores e 

padrões de potabilidade referentes a estes herbicidas. Os critérios de qualidade da água para 

consumo humano são estabelecidos conforme as prioridades e necessidades específicas de 

cada país. A Tabela 2 apresenta um resumo dos valores dos níveis, em µg L-1, dos pesticidas 

selecionados no presente estudo, em água para consumo humano, conforme os padrões de 

potabilidade do Brasil e Estados Unidos, e segundo os valores orientadores da Organização 

Mundial da Saúde (OMS) e do Canadá (BRASIL, 2020; USEPA, 2009, 2010, 2016; WHO, 

2008, 2016).  

 

Tabela 2 – Valores dos níveis, em µg L-1, dos pesticidas selecionados no presente estudo, em 

água para consumo humano. 

 País 

Pesticidas OMS Brasil Estados Unidos Canadá 

Ametrina - - 63 - 

Diuron - 90 21 150 

Hexazinona - - 350 - 

   Fonte: (BRASIL, 2020; HC, 2008; USEPA, 2009, 2010, 2016; WHO, 2008, 2016) 

 

A Agência Norte Americana para a Proteção do Meio Ambiente (em inglês, United 

States Environmental Protection Agency - USEPA) estabelece um limite de 63 µg L-1 (0,063 

mg L-1) de ametrina na água para consumo humano, baseando-se em uma ingestão diária 

aceitável de 0,009 mg (kg dia)-1. Para o diuron, este limite é de 21 µg L-1 (0,021 mg L-1), 

embasando-se em uma ingestão diária aceitável de 0,003 mg (kg dia)-1. Já para a hexazinona, 

o limite estabelecido na água para consumo humano é de 350 µg L-1 (0,35 mg L-1), tendo 

como dose de referência o valor de 0,05 mg (kg dia)-1 (BRASIL, 2020; USEPA, 2009, 2010, 

2016; WHO, 2008, 2016).  

O Anexo XX da Portaria de Consolidação Federal nº 5, de 28 de setembro de 2017, 

versa sobre o controle e vigilância da qualidade da água para consumo humano e seu padrão 

de potabilidade, estabelecendo os valores máximos permitidos de substâncias químicas, que 

representam riscos à saúde, em águas destinadas ao consumo humano. Os níveis máximos 

admissíveis em água dos pesticidas ametrina e hexazinona não são contemplados pela 
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legislação brasileira, entretanto a Portaria de Consolidação Federal nº 5 estabelece o nível 

máximo permitido para diuron em água para consumo humano de 91 µg L-1 (BRASIL, 2020; 

USEPA, 2009, 2010, 2016; WHO, 2008, 2016).    

Vale ressaltar que, quando dissolvidos em água, o potencial de transporte de 

ingredientes ativos destes pesticidas, em água superficial e subterrânea, é alto. Assim, quando 

presentes em altas concentrações são altamente tóxicos para vários tipos de organismos de 

vida aquática, incluindo peixes, invertebrados e plantas, causando assim uma descontinuidade 

na cadeia alimentar, podendo afetar organismos mais avançados. Isso justifica a preocupação 

quanto a sua toxicidade crônica e bioacumulação. Obviamente, os efeitos mostrados são mais 

marcantes em regiões onde estes pesticidas são utilizados na agricultura ou descartados em 

efluentes industriais. Dessa maneira, fica evidente que a descarga de pesticidas nos cursos 

d’água, sem tratamento prévio, é um tópico de considerável preocupação ambiental 

(CONAMA, 2008, 2011; MONTAGNER; VIDAL; ACAYABA, 2017; USEPA, 2009, 2010, 

2016; WHO, 2008, 2016).  

De acordo com a Organização Mundial de Saúde (em inglês, World Health 

Organization - WHO) existem vários métodos que podem ser empregados para reduzir a 

contaminação por pesticidas. Neste contexto, o desenvolvimento de um método “limpo” para 

o tratamento de efluentes torna-se muito desejável. Entre os possíveis métodos de tratamento 

destacam-se os POA’s.  

 

3.2 TRATAMENTO DE EFLUENTES POR POA’s 

Na literatura podem ser encontradas diversas formas de tratamento para a remoção de 

substâncias contaminantes presentes em águas residuais e efluentes industriais e agrícolas, 

consistindo em métodos físicos, químicos e biológicos. As tecnologias de tratamento 

existentes relacionam-se diretamente ao tipo de efluente gerado, aos parâmetros operacionais, 

à natureza e às propriedades físico-químicas da água e do efluente a ser tratado (DEZOTTI, 

2008; OTURAN et al., 2015; WANG, XU, 2012).  

Dentre essas tecnologias destacam-se os POA’s que atingem a degradação de 

poluentes persistentes pela ação do radical hidroxila (●OH). O princípio dos POA’s consiste 

na conversão, parcial ou totalmente, dos contaminantes em espécies mais simples como água 

(H2O), dióxido de carbono (CO2), ânions inorgânicos ou substâncias menos tóxicas e de fácil 
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degradação por tecnologias convencionais (DEZOTTI, 2008; OTURAN et al., 2015; 

PIGNATELLO et al., 2006; ROBINSON et al., 2001; WANG, XU, 2012).  

A participação do ●OH no mecanismo de reação é uma característica comum presente 

nestes processos, visto que o radical hidroxila é altamente reativo, não seletivo, possuindo a 

capacidade de oxidar e decompor várias espécies tóxicas e/ou recalcitrantes. Este radical atua 

como iniciador dos processos de purificação, uma vez que inicia reações em cadeia, podendo 

ser empregado com sucesso em tratamentos de águas contaminadas (DEZOTTI, 2008; 

OTURAN et al., 2015; PIGNATELLO et al., 2006; ROBINSON et al., 2001; WANG, XU, 

2012).  

O grau de mineralização expressa a eficiência do processo de degradação do poluente. 

As Equações de 1 a 4 representam a degradação de uma espécie orgânica genérica (EO) por 

meio do ●OH. Adicionalmente, a geração do ●OH pode ocorrer por aplicação da irradiação 

UV, utilização de agentes oxidantes fortes, tais como ozônio (O3) e peróxido de hidrogênio 

(H2O2), por oxidação eletroquímica, emprego da irradiação ultrassom, e por diferentes 

possibilidades de combinações dessas técnicas (AZBAR et al., 2004). 

 

  EOOHHEOOH 2)(            (1) 

OHOHEOOHEO   )(22            (2) 

  OOEOOEO )(2             (3) 

  EOOOHEOEOHOOEO )()(           (4)

      

Os POA’s apresentam diversas vantagens, dentre elas um forte poder oxidante, 

condições operacionais de temperatura e pressão ambiente, mineralização e oxidação total de 

poluentes e espécies inorgânicas, versatilidade e eficiência (diversas classes de poluentes 

podem ser completamente mineralizadas, incluindo compostos refratários), decomposição dos 

reagentes usados como oxidantes em produtos de menor impacto ambiental, combinação com 

outros processos para pré ou pós-tratamento, reduzindo o custo do tratamento (AZBAR et al., 

2004; DEZOTTI, 2008; OTURAN et al., 2015; PIGNATELLO et al., 2006; ROBINSON et 

al., 2001; WANG, XU, 2012).  

Como desvantagem estes processos podem apresentar limitação econômica associada 

ao alto custo da fonte da irradiação UV, implicando em consumo de energia elétrica e custo 

de manutenção. Tal inconveniente pode ser solucionado mediante o uso de energia solar, 

catalisadores de baixo custo e combinação com outros processos de tratamento, desde que não 
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haja interferência no desempenho do processo (AZBAR et al., 2004; DEZOTTI, 2008; 

OTURAN et al., 2015; PIGNATELLO et al., 2006; ROBINSON et al., 2001; WANG, XU, 

2012). O estudo de Filho et al. (2020) demonstrou economia financeira e vantagens 

operacionais da tecnologia eletroquímica para águas urbanas em grande escala de 

desinfecção, resultando em eficiência na produção de cloro em sistema eletroquímico de fluxo 

contínuo com redução de custos de ~41% em comparação ao método convencional de 

tratamento de água.  

Neste contexto, esta revisão apresenta os embasamentos teóricos sobre os principais 

POA’s, eletroquímico, fotoquímico e sonoquímico, mostrando a eficiência desses processos, 

bem como da combinação dessas técnicas, na degradação de poluentes persistentes. 

 

3.2.1 Processos Eletroquímicos 

Considerando os métodos disponíveis para realização do tratamento de efluentes 

contendo compostos orgânicos, a eletroquímica, particularmente a oxidação anódica, pode 

consistir em uma técnica alternativa, em virtude de suas altas taxas de remoção orgânica e 

fácil implementação. Outro requisito importante deste método trata-se da alta condutividade 

iônica, o que não constitui um problema em efluentes tais como os gerados no processo de 

fabricação de pesticidas (FRANGOS et al., 2016; OTURAN et al., 2015).  

Em se tratando de processo eletroquímico, em geral tem-se a ocorrência de reação de 

oxidação no ânodo, e reação de redução no cátodo. O princípio dos processos eletroquímicos 

consiste em utilizar reações redox que ocorrem tanto no ânodo como no cátodo para remover 

poluentes. Para aplicação desses processos na remoção de poluentes orgânicos necessita-se 

alcançar degradação parcial, resultando na geração de grande quantidade de espécies 

refratária; ou mineralização completa pela reação de oxidação anódica, com conversão em 

dióxido de carbono, água e íons inorgânicos, resultando na formação de poucos 

intermediários refratários como produtos finais. Isso significa que a eficiência de remoção 

orgânica por oxidação eletroquímica condiciona-se às propriedades eletrocatalíticas dos 

materiais anódicos utilizados (BRILLAS; MARTÍNEZ-HUITLE, 2015; MOREIRA et al., 

2017; NANCHARAIAH et al., 2015; MARTINEZ-HUITLE, PANIZZA, 2018; OTURAN et 

al., 2015).  

Na oxidação eletroquímica, os poluentes orgânicos em uma célula eletrolítica podem 

ser removidos por duas vias diferentes, oxidação eletroquímica direta, onde os orgânicos são 

oxidados por transferência de elétrons para ânodo diretamente; ou, por oxidação 
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eletroquímica indireta, em que algumas espécies eletroativas são geradas, atuando como 

mediadores para realizar o processo de degradação (MANDAL, DUBEY, GUPTA; 2017).  

Na oxidação eletroquímica indireta pode ocorrer a geração de certos agentes oxidantes 

fortes a partir de reações anódicas e/ou catódicas, dependendo da natureza do material do 

eletrodo que destrói os poluentes no volume da solução eletrolítica. As reações que ocorrem 

durante a eletrólise indireta podem ser de natureza reversível ou irreversível, dependendo das 

propriedades do material do eletrodo adotado, da natureza do eletrólito e de outras condições 

experimentais. Esses fatores também controlam a seleção do mecanismo de degradação 

orgânica, oxidação eletroquímica direta e/ou indireta durante a oxidação eletroquímica 

(OTURAN et al., 2015; PANIZZA, CERISOLA, 2009; MARTINEZ-HUITLE, PANIZZA, 

2018). 

A oxidação eletroquímica direta ocorre diretamente no ânodo e envolve reações de 

transferência direta de elétrons entre a superfície do ânodo e os poluentes orgânicos 

envolvidos. A degradação orgânica por este mecanismo compreende a difusão de poluentes 

orgânicos do eletrólito para a superfície do ânodo onde eles são adsorvidos, e a oxidação de 

orgânicos na superfície do ânodo através da passagem de elétrons. Geralmente, esse tipo de 

oxidação eletroquímica ocorre em sistemas eletroquímicos operados com potencial abaixo da 

reação de evolução de oxigênio (FERNANDES et al., 2015; MARTINEZ-HUITLE, 

PANIZZA, 2018; PANIZZA, CERISOLA, 2009).  

A eficácia desse processo está relacionada com a taxa de transferência de massa do 

poluente. Outro aspecto relevante trata-se da atividade eletrocatalítica dos materiais anódicos 

aplicados, podendo ser mais elevada e apresentar maior transferência de elétrons ao utilizar 

ânodos metálicos e/ou de óxidos metálicos. Um fator que compromete a eficiência desse 

mecanismo consiste no envenenamento da superfície dos eletrodos, dependendo das 

propriedades de adsorção do material do ânodo, concentração e propriedades dos orgânicos 

alvo. A presença de substâncias aromáticas e elevada concentração de poluentes agravam 

potencialmente esse quesito. Em contrapartida, a geração de radicais hidroxila adsorvidos na 

superfície do ânodo, proporcionada por este processo, aumenta a oxidação dos poluentes 

orgânicos pelo método indireto (FERNANDES et al., 2015; MARTINEZ-HUITLE, 

PANIZZA, 2018; PANIZZA, CERISOLA, 2009). 

Na oxidação eletroquímica indireta, tem-se a eletrogeração in situ de espécies 

altamente oxidantes na superfície do eletrodo. Este mecanismo geralmente ocorre na região de 

potencial da reação de evolução do oxigênio, em virtude da oxidação da água. Em razão 

disso, espécies intermediárias se formam durante a descarga de água, agindo como ponto de 
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oxidação na superfície do ânodo. Dessa maneira, os parâmetros operacionais e o material do 

eletrodo determinam a eficiência do processo (CAVALCANTI et al., 2013; KAPALKA et al., 

2008; MARTINEZ-HUITLE, PANIZZA, 2018).  

Dentre as espécies oxidantes eletrogeradas, espécies reativas de oxigênio heterogêneas 

produzidas como intermediários de oxidação da água a oxigênio, destacam-se os radicais 

hidroxila (●OH), os quais são adsorvidos na superfície do ânodo (Equação 5), podendo 

promover oxidação dos poluentes orgânicos (Equação 6). Reações competitivas (Equações 7 e 

8) afetam a eficiência do processo, visto que parte da corrente elétrica aplicada é utilizada na 

reação de evolução do oxigênio, consumindo os radicais hidroxila (CAVALCANTI et al., 

2013; KAPALKA et al., 2008; MARTINEZ-HUITLE, PANIZZA, 2018).  

A natureza do material do eletrodo influencia na geração de uma maior quantidade de 

radicais hidroxila adsorvidos, controlando o mecanismo de degradação, visto que ânodos de 

alto potencial devem evitar as reações competitivas, promovendo a reação indicada pela 

Equação 5. Além disso, os ânodos podem apresentar desempenho diferente, dependendo da 

entalpia de adsorção dos radicais ●OH na superfície do ânodo, sendo que espécies adsorvidas 

são mais oxidantes do que as fortemente adsorvidas, conforme as reações indicadas pela 

Equação 5 a 9 (CAVALCANTI et al., 2013; KAPALKA et al., 2008; MARTINEZ-HUITLE, 

PANIZZA, 2018). 

 

RA + H2O → RA(●OH) + H + + e−                        (5) 

RA(●OH)  + P → RA + PO + H+ + e−                     (6) 

RA(●OH) + H2O → RA + O2 + 3H+ + 3e−          (7) 

2RA(●OH) → 2RA + O2 + 2H+ + 2e−          (8) 

RA(●OH) → RAO + H+ + e−                           (9) 

 

onde RA representa o local de adsorção do radical hidroxila gerado, por exemplo o 

ânodo, RA(●OH), o radical hidroxila adsorvido, P, os poluentes orgânicos, PO, o poluente 

orgânico oxidado, e RAO representa a espécie oxidante do chamado óxido maior gerado na 

superfície do ânodo pela quimissorção de radicais hidroxila. 

 

Para uma rápida degradação das espécies poluentes, ambas as técnicas citadas 

objetivam a produção de espécies ativas em velocidade e quantidade adequadas. Neste 
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sentido, no método indireto a eficiência de remoção geralmente é maior pelo fato de que 

evitam problemas, tais como limitações de transferência de massa e envenenamento da 

superfície do eletrodo. Além disso, do ponto de vista termodinâmico, a produção de agentes 

oxidantes in-situ é mais favorável do que a degradação direta (BRILLAS; MARTÍNEZ-

HUITLE, 2015; MARTINEZ-HUITLE, PANIZZA, 2018; OTURAN et al., 2015). 

Estudos revelam que a interação do radical hidroxila adsorvido com a superfície do 

ânodo pode ser responsável pela existência de dois tipos de materiais anódicos. Alguns 

ânodos tendem à oxidação seletiva, induzindo a conversão eletroquímica de orgânicos em 

moléculas mais biodegradáveis, como ácidos carboxílicos de cadeia curta. São os chamados 

ânodos ativos, como é o caso de metais com um estado de oxidação mais elevado. Estes 

ânodos conduzem a reação para a formação de óxidos metálicos superiores desfavoráveis, 

terminando a reação com a oxidação parcial, de acordo com as Equações 10, 11 e 12 

(CAVALCANTI et al., 2013; FERNANDES et al., 2015; MARTINEZ-HUITLE, PANIZZA, 

2018).  

Porém, não alcançam a mineralização completa, ou combustão orgânica em dióxido de 

carbono. Os estados de oxidação mais elevados, disponíveis para estes tipos de ânodos, 

levam, preferencialmente, à formação de espécies ativas de oxigênio quimissorvido, RAO, 

segundo as Equações de 5 a 9. Em seguida, a oxidação é mediada pela reação de poluentes 

com o RAO quimissorvido. Para a conversão eletroquímica, os eletrodos utilizados geralmente 

possuem uma maior atividade para oxidação de compostos não biodegradáveis, como, por 

exemplo, compostos aromáticos, do que compostos facilmente biodegradáveis, como ácidos 

carboxílicos alifáticos (CAVALCANTI et al., 2013; FERNANDES et al., 2015; MARTINEZ-

HUITLE, PANIZZA, 2018).  

 

MOX + H2O → MOX(●OH) + H + + e−        (10) 

MOX(●OH) → MOX+1 + H + + e−                               (11) 

MOX+1 + P → MOX + PO                                (12) 

MOX(●OH) + P → MOX + mCO2 + nH2O + H + + e−      (13) 

onde MOX representa o ânodo do óxido do metal. 

 

Outros tipos de ânodos conduzem o processo à mineralização completa, sendo a 

combustão eletroquímica favorecida. Neste caso, são chamados ânodos não ativos, os quais 
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não contêm local de adsorção para poluentes ou produtos degradados, atuando como uma 

substância inerte. Os radicais hidroxila eletrogerados pela reação da Equação 5 permanecem 

na superfície do ânodo. Esses radicais fissorvidos possuem alta reatividade e poder oxidante 

para a incineração eletroquímica completa de poluentes orgânicos em dióxido de carbono. Na 

combustão eletroquímica por ânodos não ativos, os metais que não possuem nenhum estado 

de oxidação superior exibem formação de radical hidroxila fissorvido que mineralizará os 

poluentes, apresentada pela Equação 13 (CAVALCANTI et al., 2013; FERNANDES et al., 

2015; MARTINEZ-HUITLE, PANIZZA, 2018).  

No entanto, em se tratando de anodos ativos e não ativos, pode ocorrer a reação 

colateral de evolução do oxigênio com as principais reações de oxidação, ocasionado redução 

da eficiência do processo, e da eficácia de destruição dos poluentes. Cabe ressaltar que, em 

alguns casos, os materiais anódicos podem apresentar um comportamento misto, com 

predomínio de uma característica sobre a outra, não sendo exclusivamente ativos ou inativos 

(CAVALCANTI et al., 2013; FERNANDES et al., 2015; MARTINEZ-HUITLE, PANIZZA, 

2018). 

A interação do radical hidroxila adsorvido com a superfície do ânodo é mais fraca, 

quanto maior o potencial para a evolução do O2 do ânodo, e, consequentemente, maior é a 

reatividade química para a oxidação orgânica, conforme indicado em estudos da literatura. O 

dióxido de rutênio (RuO2), dióxido de irídio (IrO2), platina (Pt), grafite, são exemplos típicos 

de anodos ativos, apresentando potenciais para a evolução do O2 abaixo de 1,8 V/SHE. 

Normalmente, os materiais à base de carbono não possuem potencial suficiente contra a 

incineração (BEJAN et al., 2012; PANIZZA, CERISOLA, 2009; SOPAJ et al., 2015).  

Em contrapartida, dióxido de chumbo (PbO2), dióxido de estanho (SnO2), diamante 

dopado com boro (BDD) e eletrodos sub-estequiométricos de TiO2 podem ser considerados 

como eletrodos não ativos, exibindo potenciais de evolução de O2 de 1,7 a 2,6 V/SHE. O 

ânodo não ativo mais potente conhecido consiste no ânodo de BDD, sendo considerado o 

ânodo mais adequado para o processo de oxidação anódica. O TiO2 sub-estequiométrico (sub-

óxidos de TiO2, TinO2n − 1, 4 ≤ n ≤ 10) tem recebido destaque, sendo um dos materiais 

anódicos mais utilizados atualmente. O uso de eletrodos constituídos desses materiais se 

estende em aplicações de tratamento de água em escala de laboratório (BEJAN et al., 2012; 

PANIZZA, CERISOLA, 2009; SOPAJ et al., 2015). 

Durante o processo eletroquímico, ocorre a eletrólise pelo carregamento de corrente 

elétrica através dos eletrodos. Nos eletrodos ocorre a produção de hidrogênio, oxigênio e 

cloro gasosos, devido a passagem da corrente pela solução aquosa com determinada 
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concentração de eletrólitos. Sob alta voltagem, reações químicas não espontâneas, reações de 

oxi-redução, podem ocorrer nos eletrodos. Na eletrólise do cloreto de sódio, por exemplo, 

tem-se dissociação iônica do NaCl e reação de auto ionização da água, além de produção de 

cloro pela oxidação direta do íon cloreto, segundo as Equações 14 a 17. No cátodo a água é 

reduzida formando íon hidróxido e gás hidrogênio, e no ânodo o íon cloreto é oxidado 

diretamente gerando cloro, segundo as semireações (Equações 16 e 17). A Equação 18 mostra 

a reação global da eletrólise do NaCl em solução aquosa (NEODO et al., 2012; SHU et al., 

2014; YANG, 2020). 

 

NaCl(s) → Na+
(aq)

 + Cl+
(aq)          (14) 

H2O(l) → H+
(aq)

 +OH-
(aq)          (15) 

H2O(l) + 2e- → H2(g)
 + 2OH-

(aq)         (16) 

2Cl-
(aq) → Cl2(g)

 + 2e-           (17) 

2NaCl(s) + 2H2O(l) → H2(g) + Cl2(g) + 2Na+
(aq) + 2OH-

(aq)      (18) 

Cl2(g) + 2H2O(l) → HClO(aq) + 2Cl-
(aq) + H

+
(aq)       (19) 

HClO(aq) ↔ H+
(aq) + ClO-

(aq)          (20) 

6HClO(aq) + 3H2O(l) → 2ClO3
-
(aq) + 4Cl-

(aq) + 12H+
(aq) + 1,5O2 (g) + 6e-    (21) 

Cl-
(aq) + HO

(aq) → ClO-
(aq) + H+

(aq) + 6e-        (22) 

ClO-
(aq) + HO

(aq) → ClO2
-
(aq) + H+

(aq) + e-        (23) 

ClO2
-
(aq) + HO

(aq) → ClO3
-
(aq) + H+

(aq) + e-        (24) 

ClO3
-
(aq) + HO

(aq) → ClO4
-
(aq) + H+

(aq) + e-         (25) 

 

Na oxidação eletroquímica indireta, determinados agentes oxidantes atuam na 

remoção de poluentes no volume da solução. As espécies ativas de cloro representam os 

principais agentes de oxidação indireta empregados no tratamento de efluentes. O oxidante 

eletroquimicamente gerado mais comum trata-se do cloro formado a partir da oxidação do 

cloreto, espécie geralmente encontrada em águas residuais. Dentre outros oxidantes 

significativos, têm-se hipoclorito (OCl-), ácido hipocloroso (HClO), peróxido de hidrogênio 

(H2O2), ácido peroxodissulfúrico (H2S2O8) (GARCIA-SEGURA et al., 2015; GOMES et al., 

2011; KISHIMOTO et al., 2018; MARTÍNEZ-HUITLE; BRILLAS, 2009; PANIZZA, 

CERISOLA, 2009; REMUCAL; MANLEY, 2016; SANCHEZ-CARRETERO et al., 2011). 

A oxidação por espécies ativas de cloro geradas eletroquimicamente in situ, consiste 

na oxidação do ânion cloreto no ânodo, produzindo cloro (Cl2), pela Equação 17. Ao difundir-
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se do ânodo, o cloro eletrogerado é rapidamente hidrolisado, liberando HClO e Cl-, por 

desproporção, conforme a Equação 19. No volume da solução, o ácido hipocloroso (HClO) 

encontra-se em equilíbrio ácido-base com espécies aniônicas de hipoclorito (ClO−), pela 

reação mostrada na Equação 20, com pKa = 7,55. A oxidação eletroquímica indireta pela 

formação de Cl2/ClO− possui maior eficiência na degradação de poluentes quando comparado 

a outros mecanismos de tratamento de águas residuais contendo cloreto (GARCIA-SEGURA 

et al., 2015; GOMES et al., 2011; KISHIMOTO et al., 2018; MARTÍNEZ-HUITLE; 

BRILLAS, 2009; PANIZZA, CERISOLA, 2009; REMUCAL; MANLEY, 2016; SANCHEZ-

CARRETERO et al., 2011; YANG, 2020).  

Devido à conversão eletroquímica do ácido hipocloroso em íon clorato (ClO3
−), o teor 

de HClO pode ser diminuído, segundo a Equação 21, resultando em atenuação da degradação 

orgânica, visto que o íon clorato não consiste em um bom oxidante para orgânicos à 

temperatura ambiente. Durante a oxidação anódica, tem-se também a formação do íon 

perclorato (ClO4
−) pela ação do radical hidroxila adsorvido via Equações 17, 19 e 20, para 

alguns eletrodos, como por exemplo, BDD. Entretanto, o íon perclorato constitui no oxidante 

menos reativo dos oxiânions de cloro, sendo conhecido por ser prejudicial à saúde humana. A 

atividade eletrocatalítica do ânodo, a concentração de cloreto e de sal, agitação, temperatura e 

corrente aplicada, representam os fatores que determinam as taxas das reações mostradas nas 

Equações de 17 a 25 (GARCIA-SEGURA et al., 2015; GOMES et al., 2011; KISHIMOTO et 

al., 2018; MARTÍNEZ-HUITLE; BRILLAS, 2009; PANIZZA, CERISOLA, 2009; 

REMUCAL; MANLEY, 2016; SANCHEZ-CARRETERO et al., 2011; YANG, 2020). 

Sabe-se que o potencial oxidativo desse processo é influenciado pelo pH, visto que o 

potencial de redução padrão de Cl2(aq) (E = 1,36 V/SHE) e do HClO (E ° = 1,49 V/SHE) 

possuem um valor mais elevado quando comparados ao do ClO− (E ° = 0,89 V/SHE). Assim, 

o pH interfere nas concentrações de HClO e ClO− na solução (Figura 3). Até pH igual a 3, a 

espécie de cloro ativo predominante é Cl2, de pH entre 3 e 8, a espécie dominante é HClO e, 

em pH acima de 8, prevalece o ClO−. Para pH entre 6,5 e 8,5 tem-se essas espécies a baixas 

concentrações. Isso porque a dissociação é incompleta. Para pH abaixo de 6,5 o HClO não se 

dissocia, e para pH acima de 8,5 o HClO se dissocia em ClO− (GARCIA-SEGURA et al., 

2015; GOMES et al., 2011; KISHIMOTO et al., 2018; MALPASS et al., 2013; MARTÍNEZ-

HUITLE; BRILLAS, 2009; MOURA et al., 2014; NEODO et al., 2012; REMUCAL; 

MANLEY, 2016; ROSESTOLATO et al., 2014; SANCHEZ-CARRETERO et al., 2011; SHU 

et al., 2014). 
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Dessa maneira, nos processos de desinfecção utiliza-se pH baixo, uma vez que o 

HClO possui efeito germicida maior que o ClO−. Isso significa que, em condições de pH 

ácido, a oxidação dos orgânicos ocorre mais rapidamente quando mediada por espécies ativas 

de cloro, em relação ao meio alcalino. Através das reações de transferência de oxigênio, 

realizadas por espécies oxicloradas adsorvidas geradas, segundo mostrado na Equação 26 

como intermediários da evolução do cloro, Equação 27, tem-se a possibilidade de geração de 

espécies ativas de cloro por espécies reativas de oxigênio, simultaneamente (GARCIA-

SEGURA et al., 2015; GOMES et al., 2011; KISHIMOTO et al., 2018; MALPASS et al., 

2013; MARTÍNEZ-HUITLE; BRILLAS, 2009; MOURA et al., 2014; NEODO et al., 2012; 

REMUCAL; MANLEY, 2016; ROSESTOLATO et al., 2014; SANCHEZ-CARRETERO et 

al., 2011; SHU et al., 2014). 

 

RA(●OH) + Cl- → RA(HClO)          (26) 

RA(HClO) → ½ Cl2 + OH−            (27) 

 

Figura 3 – Distribuição das espécies de cloro em água em função do pH, a 25 ºC 

 

Fonte: Adaptado (REMUCAL; MANLEY, 2016; SOUSA, 2016)  

Em relação aos materiais do ânodo utilizados na oxidação anódica eletroquímica 

mediada por espécies ativas de cloro, tem-se que os materiais anódicos ativos possuem 

desempenho superior quando comparados aos materiais anódicos não ativos. Para a evolução 
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do cloro, as propriedades eletrocatalíticas dos anodos ativos, como por exemplo, Pt, RuO2, 

TiO2 e IrO2, onde o cloreto é oxidado em espécies ativas de cloro, apresentam melhores 

características. Os materiais anódicos não ativos resultam na oxidação adicional de Cl2 e 

HClO/ClO− para espécies de cloro não oxidantes indesejáveis (GARCIA-SEGURA et al., 

2015; GOMES et al., 2011; KISHIMOTO et al., 2018; MARTÍNEZ-HUITLE; BRILLAS, 

2009; MOURA et al., 2014; NEODO et al., 2012; REMUCAL; MANLEY, 2016; 

ROSESTOLATO et al., 2014; SANCHEZ-CARRETERO et al., 2011; SHU et al., 2014). 

A presença de cloro em águas residuais e efluentes industriais torna o processo de 

degradação de poluentes orgânicos mediados por espécies ativas eletrogeradas de cloro 

vantajoso para o setor industrial. Isso deve-se ao fato de que a oxidação de poluentes 

orgânicos por espécies ativas de cloro homogêneas seja consideravelmente mais rápida do que 

através dos radicais hidroxila adsorvidos. Portanto, vale ressaltar que durante a oxidação 

anódica pode ocorrer a formação de subprodutos indesejáveis, as espécies organocloradas, tais 

como, ácidos haloacéticos, cloraminas, trihalometanos, haloacetonitrilos, halocetonas, dentre 

outros, e espécies iônicas nocivas, como por exemplo, clorato e perclorato. Isso deve-se à 

reação de espécies ativas de cloro com diferentes grupos funcionais de matéria orgânica. Tal 

fato consiste em uma desvantagem da oxidação anódica na presença de cloro ativo, visto que 

os produtos organoclorados são muito tóxicos e, normalmente, mais recalcitrantes do que as 

moléculas originais (BAGASTYO et al., 2012; GARCIA-SEGURA et al., 2015; GOMES et 

al., 2011; MARTÍNEZ-HUITLE; BRILLAS, 2009; RADJENOVIC; SEDLAK, 2015; 

SANCHEZ-CARRETERO et al., 2011).  

A concentração de cloreto na água tratada consiste em um parâmetro de qualidade da 

água que influência fortemente a oxidação de poluentes orgânicos pelo processo 

eletroquímico indireto. Em efluentes aquosos, sabe-se que o cloro está presente em uma 

ampla faixa de concentração. Sendo assim, esses efluentes que possuem grande quantidade de 

cloro favorecem a geração de altas concentrações de espécies ativas de cloro. Por outro lado, 

podem ocasionar também o acúmulo de subprodutos organoclorados em grande escala. Dessa 

maneira, um dos grandes desafios para implementação em larga escala das tecnologias 

eletroquímicas incide na definição e parametrização da concentração ideal de cloro capaz de 

atuar de forma eficaz na remoção dos poluentes (BAGASTYO et al., 2012; GARCIA-

SEGURA et al., 2015; GOMES et al., 2011; MARTÍNEZ-HUITLE; BRILLAS, 2009; 

RADJENOVIC; SEDLAK, 2015; SANCHEZ-CARRETERO et al., 2011). 

As tecnologias baseadas em oxidação eletroquímica têm sido amplamente 

comprovadas por sua capacidade de remover poluentes orgânicos persistentes. Porém, a 
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eficiência dessas técnicas pode ser comprometida, devido à existência de complexas matrizes 

de água. Isso porque estes poluentes orgânicos persistentes requerem maiores tempo de 

operação e capacidade de volume de tratamento para compensação, o que reduz 

potencialmente a eficácia do tratamento de oxidação eletroquímico. Alguns fatores podem 

afetar a operação do tratamento de oxidação eletroquímica, dentre eles destaca-se a presença 

de espécies de cloro e seus derivados, como cloratos, percloratos e outros compostos 

organoclorados, a alta concentração de nutrientes, poluentes orgânicos e contaminação 

microbiológica. É importante ressaltar que a presença de poluentes em excesso pode 

proporcionar limitação de transferência de massa e outros desafios para garantir uma operação 

eficiente (RADJENOVIC; SEDLAK, 2015). 

Embora os processos eletroquímicos apresentam-se interessantes na degradação de 

poluentes, a aplicação de um único método de tratamento nem sempre é suficiente para 

degradar substâncias complexas ou efluentes concentrados. Dessa maneira, a associação dessa 

tecnologia com outros processos de tratamento de água possui a finalidade de superar 

desvantagens, melhorando o desempenho do sistema de tratamento. Como possibilidade tem-

se a combinação de métodos eletroquímicos e fotoquímicos que, dependendo da área de 

concentração, são conhecidos como tratamentos eletroquímicos fotoassistidos 

(RADJENOVIC; SEDLAK, 2015). 

 

3.2.1.1 Processos Eletroquímicos Fotoassistidos 

O processo eletroquímico fotoassistido pode ser definido como o tratamento de 

soluções sob condições eletroquímicas através da utilização simultânea de irradiação UV ou 

luz visível, durante ou após a eletrólise, objetivando acelerar/aumentar a taxa de 

mineralização dos poluentes. Para promover a degradação dos poluentes a uma taxa 

significativa, pode-se empregar a eletrólise de cloreto de sódio (NaCl), em que adiciona-se 

NaCl à mistura reacional, produzindo cloro (Cl2) no ânodo e aumentando a condutividade da 

solução, podendo ocasionar a formação de espécies de cloro livre que atuarão na remoção 

desses poluentes. Adicionalmente, o cloro e seus derivados, tais como ácido hipocloroso 

(HClO), íon hipoclorito (OCl-), constituem agentes químicos com propriedades alvejantes na 

desinfecção de águas de abastecimento, águas residuais e efluentes industriais (JIN; EL-DIN; 

BOLTON, 2011; YANG, 2020). 

Estudos revelam que este tipo de processo pode ocasionar a formação de 

organoclorados e cloro-oxigenados, porém esses intermediários tóxicos podem ser removidos 
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durante a eletro-oxidação e emprego de irradiação UV, reduzindo a toxicidade dos produtos 

finais. Isso deve-se ao fato de que a fotólise do cloro leva a produção de foto-oxidantes 

altamente reativos, tais como radicais ●OH e os radicais de cloro (●Cl). As Equações 20, e 28 

a 30, expõem as reações fotoquímicas para o cloro em solução aquosa (AQUINO et al., 2017; 

DEL MORO et al., 2016; KISHIMOTO et al., 2018; MALPASS et al., 2011; MALPASS et 

al., 2012; REMUCAL; MANLEY, 2016; SHU et al., 2014). 

 

ClOHhvHClO             (28) 

ClOhvOCl             (29) 

  OHOHOHO 2           (30) 

 

Em outros estudos evidencia-se que o método eletroquímico foto-assistido é eficaz na 

degradação de pesticidas (MALPASS et al., 2006; MALPASS et al., 2012), além de outros 

poluentes, tais como espécies complexadas (ANTONELLI et al., 2020; ANTONIN, 2012) e 

corantes têxteis (CATANHO; MALPASS; MOTHEO, 2007; MALPASS et al., 2010).  

 

3.2.2 Processos Fotoquímicos 

Ao longo do tempo, os métodos fotoquímicos foram sendo adaptados e melhorados, 

apresentando-se como tipos de tratamentos alternativos para pesticidas em comparação às 

técnicas tradicionais, culminando com a mineralização completa dessas substâncias. Para 

exemplificar, a Figura 4 exibe alguns métodos baseados no emprego de radiação luminosa 

como fonte de energia, para tratamento de pesticidas. Como fonte de fótons tem-se a luz solar 

natural ou irradiação ultravioleta (UV), bem como a luz visível, como por exemplo, lâmpadas 

de xenônio ou de mercúrio (REDDY, KIM, 2015).  

A irradiação UV consiste em um reagente seletivo que possibilita uma reação química, 

e proporciona a quebra de ligações químicas, formando novos compostos simples, podendo 

ser empregada na desinfecção de água. O emprego de luz com comprimento de onda 

adequado permite a transmissão de fótons de luz, gerando radicais fotoinduzidos, os quais 

atuarão na degradação de poluentes recalcitrantes. O espectro de UV possui faixa de 

comprimento de onda de 100 a 400 nm, caracterizando-se como UV-A (315-380 nm), UV-B 

(280-315 nm), e UV-C (200-280 nm) (GMUREK et al., 2017).  
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Figura 4 – Métodos fotoquímicos para tratamento de pesticidas 

 

Fonte: Adaptado (REDDY, KIM, 2015) 

 

A absorção de energia radiante, de fótons pelas moléculas reagentes, pode ocasionar 

alterações fotofísicas ou fotoquímicas. Nos processos fotoquímicos, a transformação das 

moléculas reagentes pode acontecer por dois caminhos. As moléculas reagentes podem 

absorver a luz radiante e se transformar, ocorrendo, neste caso, a chamada fotólise. As 

moléculas reagentes, ou seja, os sensibilizadores, podem absorver a energia da luz e se 

transformar em outras formas químicas por ativação. Isso envolve a clivagem homolítica de 

moléculas ativadas para formar os produtos de degradação (CHIN; BERUBE, 2005; 

GMUREK et al., 2017; OU et al., 2016; PANG et al., 2011; REDDY et al., 2010; REDDY et 

al., 2016; YEASMIN et al., 2009; ZOSCHKE et al. 2014).  

Algumas moléculas são resistentes à fotólise, apesar de que a absorção de energia 

luminosa ocasione a fotodegradação. Nas técnicas fotoquímicas, na presença de oxidantes ou 

catalisadores adicionais, tem-se a geração de intermediários de oxigênio reativos e de vida 

curta, como os radicais hidroxila (OH). A degradação fotoquímica se estende até a 

mineralização completa do poluente, formando dióxido de carbono, água e ácidos minerais. 

Alguns inconvenientes podem ser observados ao aplicar um método fotoquímico, como 

requerimento de grande volume do sistema, afetando a penetração de luz, e alta demanda de 

energia. As vantagens ao optar-se pelo uso de luz UV estende-se ao tratamento de uma ampla 

faixa de contaminantes, menos suscetível a alterações de pH, e dispensando a adição de 

reagentes químicos (CHIN; BERUBE, 2005; GMUREK et al., 2017; OU et al., 2016; PANG 
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et al., 2011; REDDY et al., 2010; REDDY et al., 2016; YEASMIN et al., 2009; ZOSCHKE et 

al. 2014). 

A aplicação dos métodos fotoquímicos está relacionada à eficiência, ao custo da 

energia necessária para produzir radiação em determinado comprimento de onda, à faixa de 

radiação. No âmbito científico, pesquisas sobre modificações de catalisadores e novos 

fotossensibilizadores para emprego de luz visível ou luz solar a baixo custo viabilizam 

economicamente a utilização dessas fontes de radiação nestes processos de tratamento 

destinados à efluentes e águas residuais contendo poluentes persistentes (GMUREK et al., 

2017). 

 

3.2.2.1 Fotólise 

A fotólise envolve a interação entre luz UV e o composto alvo, induzindo uma série de 

reações químicas, podendo ser direta ou indireta, dependendo da via absorção de radiação ao 

induzir a mudança química. Em se tratando de fotólise direta, tem-se a absorção de fótons 

pelo poluente antes de qualquer reação fotoquímica. O poluente alvo no estado fundamental, 

excitado pelos fótons de luz, se converte em estado excitado com energia potencial mais alta 

através de irradiação direta (Equação 31). O composto do estado excitado pode retornar ao 

estado fundamental, liberando a energia (Equação 32), ou ser convertido em intermediários, 

espécies radicais, através de reações fotoquímicas (Equação 33) Na estrutura do pesticida, 

cromóforos absorvem a energia radiante para formar moléculas ativadas de pesticida 

(GMUREK et al., 2017; HE et al., 2016; LAM et al., 2003; MATILAINEN, SILLANPÄÄ, 

2010; REDDY et al., 2010; RUBIO-CLEMENTE et al., 2014; SANCHES et al., 2010; 

SANTOS et al., 2016; YEASMIN et al., 2009).  

 

P + hv → P∗            (31) 

P∗ → P              (32) 

P∗ → Intermediários           (33) 

Intermediários → Produtos Fotodegradados + CO2 + H2O       (34) 

onde P representa o poluente alvo no estado fundamental, e P∗, o poluente no estado 

excitado. 
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Essas moléculas excitadas podem então ser submetidas a processos de homólise, 

heterólise ou fotoionização. Tais moléculas podem ser também simplesmente decompostas 

após a absorção da energia da luz dos fótons. Neste tipo de fotólise, lâmpadas UV, lâmpadas 

de xenônio ou simuladores solares, que emitem luz visível, ou luz solar, podem ser utilizadas, 

dispensando-se o emprego de substâncias adicionais. Em geral, a fotodegradação de 

pesticidas, parabenos, ftalatos, dentre outros, é operada com lâmpadas de baixa pressão e 

comprimento de onda de 254 nm (GMUREK et al., 2017; HE et al., 2016; LAM et al., 2003; 

MATILAINEN, SILLANPÄÄ, 2010; REDDY et al., 2010; RUBIO-CLEMENTE et al., 2014; 

SANCHES et al., 2010; SANTOS et al., 2016; YEASMIN et al., 2009).  

Na fotólise indireta, espécies, de diferente composição química em relação ao 

pesticida, absorvem a luz, desencadeando uma série de reações, facilitando a transformação 

do pesticida. Tais espécies atuam como fotossensibilizadores, que absorvem a luz, produzindo 

oxidantes, os quais promovem a destruição do pesticida. No processo em questão, a 

degradação depende da absorção de luz pelas espécies sensíveis à irradiação UV. A 

degradação foto-oxidativa pode ocorrer na presença de oxigênio, reagindo com os 

intermediários. A oxidação adicional pode ocasionar a degradação de poluente alvo, formando 

produtos mais simples, tais como dióxido de carbono e água, conforme Equação 34 

(GMUREK et al., 2017; LAM et al., 2003; LESTER et al., 2013; NORVILL et al., 2016; 

REDDY et al., 2010; REMUCAL, 2014; RIVERA-UTRILLA et al., 2013; RUBIO-

CLEMENTE et al., 2014; SANCHES et al., 2010; SANTOS et al., 2016; YEASMIN et al., 

2009; YOUSIF; HADDAD, 2013). 

Sendo assim, substâncias altamente recalcitrantes, como os pesticidas, difíceis de 

sofrer alteração química com outros métodos convencionais, podem ser submetidos com 

sucesso à fotodegradação simples. Uma maior taxa dessa degradação pode ser conseguida ao 

combinar o processo de fotólise com outras técnicas de tratamento e/ou oxidantes químicos, 

uma vez que aumenta a geração de radicais hidroxila. Dessa maneira, a escolha dentre os 

sistemas de tratamento está associada à relação com variáveis, tais como o fluxo de efluentes, 

os tipos e concentrações de contaminantes presentes nesses efluentes, a extensão da remoção, 

dentre outras. Adicionalmente, a fotólise depende de diversos critérios, tais como pH da 

solução, dissociação dos compostos, teor de matéria orgânica, absorção competitiva de 

radiação, concentração de oxigênio, formação de espécies de oxigênio e de espécies reativas 

de oxigênio (GMUREK et al., 2017; LAM et al., 2003; LESTER et al., 2013; NORVILL et 

al., 2016; REDDY et al., 2010; REMUCAL, 2014; RIVERA-UTRILLA et al., 2013; RUBIO-
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CLEMENTE et al., 2014; SANCHES et al., 2010; SANTOS et al., 2016; YEASMIN et al., 

2009; YOUSIF; HADDAD, 2013). 

A degradação de dois pesticidas, bromoxynil e trifluralina, foi investigada por 

Chelme-Ayala et al. (2010) em soluções de água ultrapura e natural sob luz ultravioleta (UV) 

e uma combinação de UV e peróxido de hidrogênio (H2O2). O efeito do pH na fotooxidação 

dos pesticidas também foi estudado. Os resultados indicaram que o processo UV/H2O2 

aumentou a taxa de oxidação em comparação com a fotólise direta. Uma degradação de 90% 

com dose de UV de 333 e 188 mJ cm-2 foi obtida para bromoxinil e trifluralina, 

respectivamente, em água natural, e com H2O2 na concentração de 8,8 x 10-4 M. Avaliou-se a 

toxicidade aquática e constatou-se uma diminuição na toxicidade aguda das amostras após o 

tratamento para ambos os pesticidas. 

 

3.2.2.2 Parâmetros operacionais referentes aos processos fotoquímicos 

Dentre os fatores que afetam os processos fotoquímicos, pode-se destacar a 

intensidade e o comprimento de onda da irradiação UV, além do pH da solução, adição de 

agentes oxidantes, dosagem e modificação do catalisador. 

Um dos parâmetros que exerce influência na degradação de contaminantes pelo 

processo fotoquímico consiste na intensidade da irradiação UV. Quanto maior a intensidade 

dessa irradiação, a separação dos pares elétrons-buracos torna-se mais eficiente, em 

consequência, mais espécies de radicais reativos são formadas (GAR ALALM et al., 2016; 

MACAWILE et al., 2011).  

O comprimento de onda consiste em outro critério que interfere nos processos 

fotoquímicos, principalmente na fotólise direta e ativação do catalisador. Dependendo da 

fonte de luz, libera-se diferentes comprimentos de onda e energia, como por exemplo, 185 nm 

(vácuo), 254 nm (ultravioleta), 400 nm (visível). Ao aplicar-se a fotólise direta sem 

fotocatalisador, a absorção de luz pelo poluente ocorre na região do UV com comprimento de 

onda de até 460 nm. Em se tratando de leds UV, tem-se maior liberação de energia para fontes 

de luz com menor comprimento de onda (CIZMIC et al., 2017; ESKANDARIAN et al., 

2016). 

Outro fator relevante trata-se do pH da solução, dado que uma alteração do pH está 

associada à carga do catalisador e à força do ácido. Nesse sentido, torna-se necessário indicar 

a dosagem e carga de catalisador, e a quantidade de radicais reativos (ADITYOSULINDRO 

et al., 2017; RAO et al., 2016; YUAN et al., 2016; ZHANG et al., 2015).  



  44 

Em relação à dosagem de catalisador, um aumento resulta em incremento na área 

superficial, gerando uma maior quantidade de radicais reativos. No entanto, deve-se atentar 

para a otimização desse parâmetro, uma vez que em excesso ocasiona aglomeração do 

catalisador, com espalhamento das ondas luminosas, gerando maior turbidez da solução, 

impedindo a penetração de luz (HASSANI et al., 2015).  

A adição de aditivos químicos como agentes oxidantes deve ser introduzido em uma 

concentração ótima, mediante análise criteriosa, posto que um excesso desses reagentes gera 

reações de competitividade, reduzindo a quantidade de radicais reativos e, consequentemente, 

comprometendo o processo de degradação do contaminante (BOLOBAJEV, GOI, 2017; 

DAVIDIDOU et al., 2017; WEI et al., 2015).  

A modificação do catalisador de óxido de metal, como por exemplo de ZnO e TiO2, 

pela incorporação de íons metálicos ou não-metálicos, possibilita a separação entre elétrons e 

buracos, permitindo uma maior absorção da luz, aumentando a atividade catalítica, e 

reduzindo a energia do band gap. Isso porque esses óxidos, apesar de possuírem alta 

estabilidade química e durabilidade, apresentam altos valores para a taxa de recombinação dos 

pares elétrons-buracos e energia do band gap. Vale ressaltar a importância da otimização 

desse critério, pois o excesso de doping na superfície do óxido pode inibir a atividade 

catalítica, afetando o desempenho do processo fotoquímico (BILGIN, 2017; DURÁN-

ÁLVAREZ et al., 2016; HASSANI et al., 2017; LIN et al., 2017; MOSLEH, RAHIMI, 2017; 

RAMANDI et al., 2017; TABASIDEH et al., 2017). 

 

3.2.3 Processos Sonoquímicos 

Atualmente os processos sonoquímicos têm despertado interesse da comunidade 

científica, visto que aplica energia ultrassônica em reações químicas. A irradiação ultrassom 

(US) trata-se de vibrações acústicas, de ondas ultrassônicas com frequência acima dos limites 

da audição humana (> 16 kHz), cuja frequência situa-se na faixa de 16 kHz a 500 MHz, e 

comprimentos de onda sucessivos de 10 a 0,01 cm. Em relação à aplicação, o ultrassom de 

alta frequência (2 a 10 MHz) é utilizado em imagens médicas, o de baixa frequência (20 a 

1000 kHz), em sonoquímica e aplicações industriais. A aplicação da energia ultrassônica em 

reações químicas proporciona um ambiente oxidativo, em que radicais muito reativos são 

formados na presença de diferentes gases para degradação de poluentes persistentes presentes 

em efluentes industriais e águas residuais (KLIMA, 2011; MAHAMUNI; ADEWUYI, 2010; 
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MAHVI, 2009; MASON; BERNAL, 2012; PANDA, MANICKAM, 2017; PANG et al., 

2011; WANG; XU, 2012).   

Além disso, essa técnica de ativação não necessita de aditivos ou produtos químicos 

adicionais, requerendo somente a presença de um líquido, como água ou água saturada de gás, 

para transmitir sua energia, assessorando no tratamento desses efluentes industriais e águas 

residuais. Adicionalmente, esse processo pode ser caracterizado como limpo e seguro, 

ocasionando comprimento de onda com alta distância de penetração (alcance de 20 a 30 cm 

de sua fonte), o que potencializa a eficiência da degradação de poluentes persistentes. Porém, 

a aplicação de irradiação US apresenta como limitação a necessidade de uma alta demanda de 

energia para efetuar o tratamento, resultando em um custo de operação elevado (KLIMA, 

2011; MAHAMUNI; ADEWUYI, 2010; MAHVI, 2009; MASON; BERNAL, 2012; 

PANDA, MANICKAM, 2017; PANG et al., 2011; WANG; XU, 2012).  

A transmissão da energia ultrassônica pode ser direta ou indireta. Na transmissão 

direta a vibração ocorre na superfície do material por meio de um transdutor, sendo utilizada 

em aplicações nas áreas de engenharia e medicina. Na indireta, a transmissão de energia 

acontece via cavitação, sendo conduzida no líquido, empregada em processos químicos. Em 

geral, a transmissão indireta de energia denomina-se cavitação acústica (ADEWUYI, 2005; 

KLIMA, 2011; MAHVI, 2009; MASON; BERNAL, 2012; PANG et al., 2011; WANG; XU, 

2012).  

A cavitação acústica consiste em um fenômeno no qual ocorre a formação, o 

crescimento, e o colapso violento com implosão de bolhas nas cavidades de vapor e gases, sob 

alta pressão acústica, ocasionado transformações químicas e mecânicas que aceleram a 

destruição de poluentes persistentes no líquido. A propagação da irradiação US abrange ciclos 

de compressão e rarefação, conforme apresentado na Figura 5, sendo que a cavitação acústica 

ocorre durante o ciclo de rarefação (ADEWUYI, 2005; KLIMA, 2011; MAHVI, 2009; 

MASON; BERNAL, 2012; PANDA, MANICKAM, 2017; PANG et al., 2011; SHIMIZU et 

al., 2010; WANG; XU, 2012).  

Em meio aquoso, a transmissão do ultrassom ocorre por meio de ondas de compressão 

e rarefação, impulsionadas nas moléculas da solução, gerando um campo acústico. As 

moléculas são unidas por ciclos de compressão, enquanto ciclos de rarefação as separam, 

devido à magnitude da pressão negativa. Quando o ciclo de rarefação predomina sob as forças 

de atração das moléculas no líquido, em alta potência, os sítios de nucleação são criados com 

os gases aprisionados, formando-se as bolhas de cavitação. Estas bolhas crescem 

gradualmente, aumentando em ciclos sucessivos, sob pressão acústica positiva, durante o 
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ciclo de compressão. O campo acústico é influenciado pela interferência de outras bolhas 

produzidas ao redor. Assim, algumas delas sofrem brusca expansão, atingindo um tamanho 

instável, e entram em colapso, acontecendo as implosões. Neste ponto, a bolha de cavitação 

atua como uma região localizada denominada de “hotspot", gerando altas temperaturas e 

pressões (Figura 5) (ADEWUYI, 2005; KLIMA, 2011; MAHVI, 2009; MASON; BERNAL, 

2012; PANDA, MANICKAM, 2017; PANG et al., 2011; SHIMIZU et al., 2010; WANG; 

XU, 2012). 

 

Figura 5 – Ciclos de compressão e rarefação na propagação de irradiação ultrassom, com 

formação e colapso de uma bolha de cavitação 

 

Fonte: Adaptado (YAP et al.; 2019)  

 

 

3.2.3.1 Sonólise 

O emprego da irradiação US em reações químicas permite a execução de processos 

químicos através das bolhas de cavitação acústica, uma vez que tem-se a criação de um 

ambiente oxidativo com a geração de radicais bastante reativos, os quais atuarão na 

degradação dos contaminantes presentes em efluentes industriais e águas residuais. Nesse 

processo sonoquímico, a degradação dos poluentes persistentes pode acontecer em três 

regiões da reação química, sendo interior da bolha, na interface da bolha (entre bolha de 

cavitação e solução), e na solução circundante (EREN, 2012; KARACA et al., 2016; KLIMA, 
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2011; MAHVI, 2009; MASON, 2007; MASON; BERNAL, 2012; PANDA; MANICKAM, 

2017; PANG et al., 2011; SHIMIZU et al., 2010).  

No interior da bolha, no momento do seu colapso, tem-se condição extrema de 

temperatura e pressão, em que a temperatura pode atingir até 5000 K, e a pressão 1000 atm, 

agindo como um mini-reator. Sob efeito da acústica cavitacional, a irradiação US produz 

ondas acústicas que se propagam no meio da solução, liberando gases, com altas pressões e 

temperaturas, provocando a quebra das ligações químicas do composto alvo, bem como a 

formação de radicais hidroxila. Além disso, tem-se dissociação térmica, a clivagem 

homolítica de moléculas de gases ou do solvente (oxigênio e água) com conversão em 

espécies altamente oxidantes. Adicionalmente, tem-se a geração de radicais hidroxila a partir 

da sonólise da água, conforme apresentado nas Equações 35 a 39 (EREN, 2012; KARACA et 

al., 2016; KLIMA, 2011; MAHVI, 2009; MASON, 2007; MASON; BERNAL, 2012; 

PANDA; MANICKAM, 2017; PANG et al., 2011; SHIMIZU et al., 2010). 

 

H2O + US → ●OH + ●H          (35) 

O2 + US → 2●O           (36) 

●OH + ●O → ●OOH             (37) 

●O + H2O → 2●OH           (38) 

+H + O2 → ●OOH           (39) 

 

Na interface da bolha (entre o gás da bolha e o líquido da solução) a temperatura pode 

variar de 1000 a 2000 K. A propagação de radicais oxidantes do interior da bolha para sua 

interface ocorre em virtude da diferença de temperatura entre essas duas regiões. A pirólise 

prevalece em altas concentrações de soluto, sendo menos frequente na região da interface, 

enquanto que as reações de radicais livres predominam nesta região, de baixas concentrações 

de soluto. Dessa maneira, normalmente o processo de degradação ocorre nessa região de 

interface da bolha. O H2O2 pode ser produzido devido à auto-recombinação de ●OH e ●OOH, 

bem como pode ainda reagir com os radicais que se propagam do interior da bolha, 

contribuindo para uma maior geração de radicais livres reativos (●OH e ●OOH), 

intensificando a eficiência da degradação do contaminante (Equações 40 a 43) (EREN, 2012; 

KLIMA, 2011; MASON, 2007; MASON; BERNAL, 2012; PANDA; MANICKAM, 2017; 

SHIMIZU et al., 2010).  
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2●OH → H2O2           (40) 

2●OOH → H2O2 + O2          (41) 

●H + H2O2 → ●OH + H2O          (42) 

●OH + H2O2 → ●OOH + H2O         (43) 

 

No líquido da solução circundante, sob temperatura ambiente, não ocorre atividade 

sonoquímica primária. Uma pequena quantidade de radicais livres, gerados na interface da 

bolha, migram para o seio do líquido, reagindo com o substrato e formando novos produtos. 

As moléculas presentes no meio, de acordo com suas concentrações e propriedades físicas, 

reagem com os radicais ou, pouco provavelmente, sofrem pirólise. Os radicais gerados 

reagem uns com os outros para formar novas moléculas e radicais, ou migram para o seio do 

líquido agindo como oxidantes (Equações 44 a 47). A degradação de compostos não voláteis e 

hidrofílicos torna-se capaz pela ação de radicais hidroxila, ocorrendo principalmente no seio 

da solução, visto que no interior da bolha esse processo dificilmente acontece (EREN, 2012; 

KLIMA, 2011; MASON, 2007; MASON; BERNAL, 2012; PANDA; MANICKAM, 2017; 

PANG et al., 2011; SHIMIZU et al., 2010).  

 

●OH + ●H → H2O           (44) 

2●OH → H2O + ●O           (45) 

●OOH + ●OH → O2 + H2O          (46) 

2●H → H2            (47) 

 

Neste contexto, o processo sonoquímico pode ser empregado com êxito no tratamento 

de água, na descontaminação orgânica, além de se estender à purificação de ar, desidratação 

de lodos, lixiviação de metal, em virtude de consistir em um método compacto e 

transportável. Em comparação às tecnologias convencionais de tratamento para remoção de 

poluentes persistentes, possui inúmeras vantagens, como por exemplo, formação in situ das 

espécies oxidantes, ausência de produtos químicos ou tóxicos no processo, baixa demanda de 

energia, além do processo poder ser realizado à temperatura ambiente e sem controle de pH 

(MASON, 2005).  
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Em sonoquímica, a irradiação US pode ser aplicada em sistemas homogêneos e 

heterogêneos. Em reações homogêneas, os efeitos mecânicos e químicos do colapso da bolha 

podem acontecer em duas diferentes regiões; dentro da bolha, funcionando como um micro 

reator de altas temperatura e pressão, e na região imediata ao colapso da bolha, local onde a 

força de cisalhamento é produzida (GARBELLINI et al., 2008). Em reações heterogêneas, 

que compreende a interface sólido-líquido, a bolha de cavitação pode estourar próxima ou 

sobre uma superfície sólida. Neste caso, tem-se a microinjeção do líquido na superfície do 

material a velocidades de até 200 m s-1, cujo efeito equivale a um potente jato de alta pressão, 

podendo ser usado em limpeza, com o inconveniente de provocar corrosão da superfície do 

material (MASON; BERNAL, 2012). 

A degradação do pesticida metomil, um inseticida carbamato, foi realizada por Raut-

Jadhav et al. (2016) utilizando-se irradiação ultrassom, e sua combinação com o processo 

H2O2, Fenton e foto-Fenton. O estudo do efeito do pH e da densidade de potência do 

ultrassom indicou que a extensão máxima de degradação de 28,57% poderia ser obtida no pH 

ótimo de 2,5 e a densidade de potência de 0,155 W/mL. A aplicação da irradiação US em 

combinação com o processo H2O2, Fenton e foto-Fenton acelerou ainda mais a taxa de 

degradação de metomil, apresentando degradação completa em 27, 18 e 9 minutos, 

respectivamente. O estudo de mineralização provou que uma combinação de processo US e 

foto-Fenton é o processo mais eficaz com extensão máxima de mineralização de 78,8%. Na 

análise de eficiência energética e custo, a combinação do processo US/foto-Fenton 

demonstrou ser mais eficiente em termos de energia e custo efetivo.  

Agarwal et al. (2016) aplicaram a técnica de ultrassom na remoção de azinfos metil e 

clorpirifós, pesticidas organofosforados. Investigou-se o efeito dos seguintes parâmetros: pH, 

concentração inicial de pesticida, frequência, potência elétrica e tempo de tratamento. Os 

resultados mostraram que o azinfos metil e o clorpirifós foram degradados de forma eficaz e 

rápida pela técnica ultrassom. Foram determinadas as condições ótimas de operação: pH 

inicial 9, concentração inicial de pesticida 1 mg/L, frequência 130 kHz, energia elétrica 500 

W, e tempo de tratamento 20 minutos, alcançando uma degradação de 78,50% para azinfos-

metila e 98,96% para clorpirifós, em 20 minutos de tempo de contato. 

O emprego da irradiação US, através do processo de cavitação proporciona ativação de 

catalisadores sólidos e potencialização da transferência de massa para a superfície do material. 

Isso porque a transferência da energia ultrassônica para a solução intensifica o movimento de 

espécies eletroativas até a superfície do eletrodo, reduzindo a camada de difusão (MAHVI, 

2009; MASON, 2007; MASON; BERNAL, 2012). Este motivo configura em um incentivo 
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para a combinação da técnica de ultrassom/cavitação aos processos catalítico, fotoquímico e 

eletroquímico. 

 

3.2.3.2 Sonofotólise 

A sonofotólise pode ser definida como a aplicação simultânea de irradiação UV e US. 

Apesar dessas irradiações gerarem energia de fontes distintas, tem-se uma produção contínua 

de radicais hidroxila, disponíveis para as reações químicas, resultando em alta concentração 

desses radicais, maximizando a taxa de degradação dos poluentes persistentes. Esses radicais 

hidroxila, formados pelo colapso das bolhas de cavitação, possuem vida curta e, assim, 

recombinam-se gerando peróxido de hidrogênio. Por sua vez, este, acumulado na sonólise, é 

rapidamente consumido quando exposto à fotólise. Sob sonofotólise, tem-se baixa 

concentração de peróxido de hidrogênio devido à produção e consumo de peróxido de 

hidrogênio concomitante por sonólise e fotólise, respectivamente. Diante do exposto, a 

geração de radicais reativos ao oxigênio por aplicação do processo de sonofotólise pode ser 

favoravelmente apropriada na degradação de contaminantes (HAMDAOUI; 

NAFFRECHOUX, 2008; KHOKHAWALA; GOGATE, 2010; NA et al., 2012; PARK et al., 

2014; XU et al., 2013). 

A degradação do pesticida carbaryl, produto químico da família carbamato usado 

principalmente como um inseticida, foi analisada por Khoobdel et al. (2010). Os processos de 

sonólise e fotólise foram aplicados em amostras sintéticas de laboratório de água de torneira. 

Utilizou-se carbaryl (80%) para preparar as amostras. A primeira concentração de todas as 

amostras foi de 4 mg/L. Os testes de ultrassom foram realizados no reator ultrassônico de 35, 

100 e 130 Hz. Para os testes de fotólise usou-se lâmpada de 400 w. No processo de fotólise 

atingiu-se a degradação de 35% e 63% do pesticida após 1 hora em 35 Hz, e 130 Hz, 

respectivamente. Um aumento da freqüência e tempo de exposição resultaram em uma melhor 

taxa de degradação do pesticida carbaryl. A combinação de irradiação US de alta frequência e 

irradiação UV foram consideravelmente mais efetivas que essas técnicas aplicadas 

individualmente. 
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3.2.3.3 Sonoeletroquímica 

A sonoeletroquímica trata-se da aplicação de irradiação US em combinação com o 

processo eletroquímico, tornando possível a degradação/remoção de várias classes de 

poluentes. Um fator que afeta este processo refere-se à disponibilidade de certos tipos de 

equipamentos a serem empregados na aplicação desta técnica, tais como banhos de ultrassom 

e sondas ultrassônicas. Em relação aos sistemas comerciais de sonda ultrassônica, grande 

parte funciona com frequência de 20 kHz, e em se tratando de banho ultrassom, a maioria 

opera com 40 kHz. Em escala de laboratório, alguns modelos de reatores têm sido utilizados 

para a degradação/remoção de poluentes presentes em águas residuais e efluentes industriais 

(BRETT, 2008; BRINGAS et al., 2011; MASON, 2005; YAQUB; AJAB, 2013).  

No que diz respeito à célula eletroquímica, dois arranjos de reatores em batelada 

podem ser utilizados, sendo a célula eletroquímica mergulhada no banho ultrassom, e a 

imersão da sonda ultrassônica na célula eletroquímica. A transmissão de potência no interior 

da célula eletroquímica através do banho ultrassom é baixa no primeiro arranjo. Dessa 

maneira, os resultados dos estudos baseados nesse tipo de arranjo revelam a dependência 

quanto à sua posição, já que a distribuição do campo de ultrassom não acontece de forma 

homogênea. Comumente, utiliza-se banho de ultrassom para dissolução de substâncias e 

limpeza de superfícies, em virtude de possuir frequência fixa, na faixa de 20 a 100 kHz 

(BRETT, 2008; BRINGAS et al., 2011; MASON, 2005; YAQUB; AJAB, 2013). 

No trabalho de Santos et al. (2017) o processo sonoeletroquímico foi aplicado na 

degradação do herbicida oxifluorfem presente em efluentes líquidos provenientes da lavagem 

do solo assistida por surfactante. Os resultados mostram que essa tecnologia combinada é 

muito eficiente e atinge a mineralização completa dos resíduos. A degradação completa é 

alcançada mesmo quando a eletrólise simples é aplicada, e apenas dois intermediários são 

detectados por HPLC em concentrações muito baixas. O efeito da irradiação US observado no 

pesticida deve-se ao fato de que os radicais reativos oxidam os compostos aromáticos de 

forma bastante eficaz.  

 

3.2.3.4 Parâmetros Operacionais referentes aos processos sonoquímicos 

Para uma eficaz condução do processo sonoquímico, torna-se indispensável identificar 

os principais parâmetros operacionais que afetam o fenômeno de cavitação, responsável por 

induzir as reações sonoquímicas, bem como as taxas e rendimentos dessas reações, com o 
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objetivo de estabelecer as condições experimentais ótimas deste processo. Alguns fatores 

devem ser analisados, tais como frequência e potência do ultrassom, dentre outros. 

Um parâmetro relevante trata-se da frequência, visto que para ocorrer cavitação no 

líquido necessita-se de um tempo determinado capaz de permitir que as moléculas sejam 

afastadas. Esse parâmetro atua na atividade cavitacional, incluindo temperatura no interior da 

bolha, população de bolhas, tempo de vida da bolha e limiar de cavitação (ADEWU-YI, 2005; 

CAPOCELLI et al., 2012; EREN; INCE, 2010; MASON, 2005; PAPADOPOULOS et al., 

2016; TEH et al., 2017).  

Sob altas frequências, o ciclo de rarefação ocorre em um tempo muito curto, 

resultando em bolhas pequenas com temperatura de colapso baixa, requerendo maior energia 

do sistema, gerando dificuldade na produção de cavitação em líquidos. Como consequência, 

tem-se uma redução na formação de radicais reativos, diminuindo a taxa de degradação do 

contaminante. De fato, isso deve-se à duração de tempo e intensidade insuficientes, tanto para 

iniciar a cavitação quanto para ocorrer o colapso das bolhas, durante o ciclo de rarefação da 

onda sonora (ADEWU-YI, 2005; CAPOCELLI et al., 2012; EREN; INCE, 2010; MASON, 

2005; PAPADOPOULOS et al., 2016; TEH et al., 2017).  

Para frequências baixas, tem-se bolhas maiores, decorrendo em temperatura de 

colapso alta e tempo de vida da bolha maior. Como o colapso da bolha possui longa duração, 

a incidência de colapso é baixa, limitando a produção de radicais reativos. Portanto, 

recomenda-se a utilização de baixas frequências na aplicação do método sonoquímico, com 

determinação da frequência ótima em diferentes potências ultrassônicas, para maximizar o 

processo de degradação de poluentes persistentes (ADEWU-YI, 2005; CAPOCELLI et al., 

2012; EREN; INCE, 2010; MASON, 2005; PAPADOPOULOS et al., 2016; TEH et al., 

2017).  

A potência do ultrassom consiste em um outro critério que interfere no efeito 

cavitacional, sendo imprescindível um valor mínimo de potência para atingir o limiar 

cavitacional, o qual depende da frequência do ultrassom. Sob altas potências tem-se maior 

dissipação de energia, ocasionando um colapso mais violento das bolhas de cavitação, com 

altas temperatura e pressão, inferindo-se em fluxo turbulento no sistema. Isso poderia 

provocar um aumento da transferência de massa do poluente na superfície do catalisador 

(ADITYOSULINDRO et al., 2017; HASSANI et al., 2017; MASON, 2005; RAMANDI et 

al., 2017; TEH et al., 2017; VILLAROEL et al., 2014).  

Entretanto, ao ultrapassar o valor ótimo para potência, o efeito cavitacional é afetado 

negativamente. Isso porque a produção e o tamanho das bolhas aumentam, essas bolhas 
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flutuam para a superfície do líquido, resultando na transferência das ondas ultrassom, e 

colapso incompleto das bolhas no ciclo de compressão, tendo, consequentemente, uma 

atenuação da energia ultrassônica, interferindo no processo de degradação do contaminante 

(ADITYOSULINDRO et al., 2017; HASSANI et al., 2017; MASON, 2005; RAMANDI et 

al., 2017; TEH et al., 2017; VILLAROEL et al., 2014).  

Adicionalmente, uma grande quantidade de energia que entra no sistema, ou seja, a 

intensidade da irradiação ultrassônica, equivale a uma barreira para a transmissão da energia 

ultrassônica. Uma alteração dessa intensidade está sujeita à variação da frequência e do 

potencial aplicado. Dessa maneira, em sonoquímica, geralmente trabalha-se com intensidade 

de irradiação ultrassônica baixa e temperatura ambiente (ADITYOSULINDRO et al., 2017; 

HASSANI et al., 2017; MASON, 2005; RAMANDI et al., 2017; TEH et al., 2017; 

VILLAROEL et al., 2014). 

Outro fator significativo que interfere no processo sonoquímico de degradação do 

contaminante, bem como na disponibilidade de radicais reativos (como por exemplo, o radical 

hidroxila), na determinação do estado de carga e tamanho do catalisador, refere-se ao pH da 

solução. Durante a reação, a mudança do pH da solução depende da força do ácido do 

composto alvo e da carga do catalisador (YAP et al., 2019). 

As forças de cisalhamento constituem um parâmetro importante no fenômeno de 

cavitação. A resistência ao cisalhamento possui como medida a viscosidade, por isso esse 

fenômeno dificilmente ocorre em soluções viscosas. Por outro lado, quanto maior a 

temperatura, menor a viscosidade, tornando mais fácil tal fenômeno. Para temperaturas altas 

tem-se a produção de muitas bolhas de cavitação, impedindo o espalhamento das ondas 

sonoras e reduzindo a dissipação de energia (MASON, 2005).  

Dessa maneira, a combinação de processos oxidativos avançados com outras 

tecnologias de tratamento de águas residuais e efluentes, com finalidade de tratamento, pré-

tratamento e/ou pós-tratamento, visam superar as questões operacionais associadas às 

complexas matrizes de água, para atender os parâmetros relacionados ao tratamento de água. 

Diante das diversas aplicações dos processos em questão no presente estudo, torna-se visível, 

com base nos dados apresentados na literatura, a adequação desses processos no tratamento de 

efluentes para controle da contaminação das águas. 
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3.3 PLANEJAMENTO EXPERIMENTAL 

Por definição, o planejamento experimental consiste em uma técnica na qual se 

aplicam parâmetros estatísticos e científicos para tratamento de um conjunto de experimentos, 

a fim de determinar a influência de fatores/variáveis do sistema estudado nos resultados de 

um processo. Dessa maneira, obtém-se a otimização do processo, gerando resultados 

confiáveis economicamente, em termos de custo e tempo, visto que tem-se a análise das 

variáveis simultaneamente e redução do número de ensaios (BARROS NETO; SCARMINIO; 

BRUNS, 2010; BUTTON, 2016; SOUSA, 2016; MITRA et al., 2016; TAHARA; 

ROSENFELD, 2014; TEÓFILO; FERREIRA, 2006). 

No planejamento estatístico do experimento diversos fatores/variáveis de entrada de 

um sistema são identificados, estudados e alterados para analisar a influência significativa dos 

mesmos sobre a variável resposta de interesse. Após esta etapa de estudo do sistema 

experimental, seleciona-se o tipo de planejamento a ser empregado para estimativa do efeito 

desses fatores no resultado. Para realização de um planejamento experimental, existem 

inúmeros tipos de modelos que permitem a combinação de variáveis e níveis (BARROS 

NETO; SCARMINIO; BRUNS, 2010; BUTTON, 2016; SOUSA, 2016; MITRA et al., 2016; 

TAHARA; ROSENFELD, 2014; TEÓFILO; FERREIRA, 2006). No presente estudo, para 

efetuar o planejamento experimental empregou-se o planejamento fatorial e o planejamento 

composto central. 

 

3.3.1 Planejamento Fatorial 

O planejamento fatorial trata-se de um experimento fatorial que investiga a influência 

das variáveis de interesse, bem como o efeito de interação na resposta. Este tipo de 

planejamento é empregado ao se trabalhar com duas ou mais variáveis independentes, 

denominadas fatores. Representado matematicamente por bk, contendo k fatores, sendo que 

cada um deles possui b níveis, permite a realização dos experimentos com as combinações 

dos fatores em todos os níveis, e caracterização dos efeitos principais e das interações dos 

fatores (BEZERRA et al., 2008; CALADO; MONTGOMERY, 2003; COLOMBARI, 2004; 

GALDÁMEZ, 2002; SOUSA, 2016; TEÓFILO; FERREIRA, 2006).  

Esses efeitos principais e interações dos fatores podem ser representados pela 

intensidade do efeito, e direção do efeito (±). Atribui-se o sinal negativo (-1) para um nível 

baixo, quando a variação do nível (-1) gera uma diminuição na resposta. O sinal positivo (+1) 
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é atribuído par um nível alto, em que a variação do nível (+1) resulta em um aumento na 

resposta. Assim, torna-se possível a determinação da direção e tendência dos ensaios, bem 

como a quantificação do erro experimental (BEZERRA et al., 2008; CALADO; 

MONTGOMERY, 2003; COLOMBARI, 2004; GALDÁMEZ, 2002; SOUSA, 2016; 

TEÓFILO; FERREIRA, 2006).  

No planejamento fatorial, devem-se efetuar os ensaios aleatoriamente e em duplicata, 

buscando reduzir e estimar o erro experimental. A modelagem dos dados e análise dos 

resultados são realizados por meio de regressão linear e gráficos, tais como o gráfico de 

Pareto e os gráficos de superfície de resposta e contorno de resposta.  Com isso obtém-se o 

comportamento da variável resposta, alcançando-se a máxima inclinação do modelo. Após 

essa triagem realizada pelo planejamento fatorial, objetiva-se atingir os pontos ótimos do 

processo, geralmente através do planejamento composto central (BARROS NETO; 

SCARMINIO; BRUNS, 2010; BEZERRA et al., 2008; BRASIL et al., 2007; CALADO; 

MONTGOMERY, 2003). 

 

3.3.2 Planejamento Composto Central (PCC) 

O planejamento composto central (PCC) pode ser definido como parte do 

planejamento fatorial, sendo uma técnica que estuda uma região mais ampla do planejamento, 

fornecendo um delineamento estatístico mais adequado, permitindo descrever melhor a 

resposta. Nesta técnica, os experimentos são apresentados nos níveis negativos e positivos, em 

pontos axiais e centrais, o nível zero. Além disso, também são apresentadas curvas de nível de 

definição da região de máximo, fornecendo a estimativa de termos quadráticos e do erro puro 

(BREITKREITZ; SOUZA, POPPI, 2014; LIMA, 2013; MATEUS; BARBIN; CONAGIN, 

2008; TEÓFILO; FERREIRA, 2006).  

Neste tipo de planejamento experimental são realizados experimentos contendo k 

fatores, sendo que cada um deles possui cinco níveis, possibilitando a obtenção do ponto 

crítico, o ponto de resposta mínima ou máxima. Adicionalmente, réplicas determinam o erro 

experimental e curvatura de resposta. A otimização do processo através do PCC visa 

quantificar os fatores de relevância, objetivando atingir os melhores parâmetros do sistema 

através da metodologia de análise de superfície de resposta, e possibilitando determinar a 

região da superfície considerada ótima para o processo de degradação. (BREITKREITZ; 

SOUZA, POPPI, 2014; LIMA, 2013; MATEUS; BARBIN; CONAGIN, 2008; TEÓFILO; 

FERREIRA, 2006). 
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4 MATERIAIS E MÉTODOS 

Os experimentos e análises foram realizados no Laboratório de Processos Químicos 

Tecnológicos e Ambientais (LPQTA) do Programa de Mestrado Profissional em Inovação 

Tecnológica no Instituto de Ciências Tecnológicas e Exatas – Unidade I da Universidade 

Federal do Triângulo Mineiro (ICTE I/UFTM).  

 

4.1 PROCEDIMENTO GERAL 

O sistema eletroquímico foi montado para realização dos testes iniciais, bem como 

verificação de sua operação.  

Definidas as variáveis desse sistema, conforme estudos do grupo de trabalho e 

parâmetros da literatura (MALPASS et al., 2012; MALPASS et al., 2006), fez-se o 

delineamento experimental e seguiu-se para a execução do planejamento experimental por 

meio do planejamento fatorial 22 e do planejamento composto central (PCC).  

A partir dos dados do planejamento experimental, obteve-se as condições ótimas do 

processo eletroquímico, as quais foram aplicadas nos ensaios de degradação para os diferentes 

processos, as técnicas isoladas, os processos eletroquímico, fotoquímico, sonoquímico, e as 

técnicas combinadas, os processos eletroquímico fotoassistido, sonoeletroquímico, 

sonoquímico fotoassistido e sonoeletroquímico fotoassistido.  

Os dados dos ensaios de degradação foram coletados em cada operação e submetidos 

às análises de Espécies de Cloro Livre (ECL), Espectroscopia UV-vis, pH, COT, CLAE, e 

Análise Energética (Eficiência de corrente (EC), Consumo energético (CE) e Eficiência 

Energética (EE)). 

A Figura 6 mostra o esquema do procedimento geral com as informações referentes ao 

plano metodológico. 
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Figura 6 – Esquema da metodologia empregada no estudo 

 

Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

4.2 O SISTEMA SONOELETROQUÍMICO FOTOASSISTIDO 

Os testes do planejamento experimental e os ensaios de degradação foram realizados 

em uma célula eletroquímica de bancada (Figura 7) com fluxo contínuo fornecido por meio de 

uma bomba (Cole-Parmer, 07554-90) com vazão de 10 % (5 mL s-1).  

Utilizou-se como eletrodo de trabalho um ADE de composição nominal 

Ti/Ru0,3Ti0,7O2, obtido comercialmente (De Nora, Brasil) com área exposta à solução de 2 

cm², contra-eletrodo de malha de titânio (Ti), e eletrólito suporte, o cloreto de sódio (NaCl).  

A corrente elétrica foi fornecida por uma fonte estabilizada (Minipa do Brasil Ltda, 

MPL-1303M) e ajustada através de um multímetro (Minipa do Brasil Ltda, ET-2076).  

Nos ensaios de degradação fotoquímica (fotoassistida) a irradiação UV foi fornecida 

por uma fonte luminosa de radiação UV (Osram, 375 W), e nos ensaios de degradação 

sonoquímica foi utilizado um banho ultrassônico (Cristófoli, Frequência Ultrassônica - 42 

kHz, Potência - 60 W) para emitir a irradiação ultrassônica.  

A Figura 8 apresenta o esquema geral do sistema sonoeletroquímico fotoassistido. 
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Figura 7 – Célula eletroquímica em fluxo, sendo: (a) célula montada; (b) visão explodida; (1) 

chapa externa de aço; (2) placas; (3) espaçadores de teflon; (4) eletrodo de trabalho (área: 2 

cm2); (5) espaçadores de viton; (6) rede de Ti (contra-eletrodo) 

 

 

 

 

 

 

 

   

 

 

 

Fonte: (GOMES et al., 2011) 

 

 

Figura 8 – Esquema geral do sistema: 1 - Caixa Escura; 2 - Bomba; 3 - Fonte Luminosa de 

Radiação UV; 4 - Célula Eletroquímica; 5 - Reservatório da Solução Efluente; 6 - Banho 

Ultrassom; 7 - Fonte Estabilizada   

 

Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

(a) 

   
(b) 

(b) 
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4.3 PLANEJAMENTO EXPERIMENTAL 

No planejamento experimental do processo eletroquímico, utilizou-se o programa 

STATISTICA® 10 - licença do Programa de Mestrado Profissional em Inovação Tecnológica 

da UFTM (PMPIT/UFTM) - para a realização do delineamento experimental e da análise dos 

dados. 

 

4.3.1 Planejamento Fatorial  

Primeiramente, realizou-se um planejamento fatorial 22 para se investigar a magnitude 

do efeito das variáveis (fatores), concentração de NaCl e corrente elétrica, do sistema 

eletroquímico nos resultados desse processo. Optou-se por um planejamento fatorial de dois 

níveis e duas variáveis, pois os estudos realizados pelo grupo de trabalho e as pesquisas 

encontradas na literatura (MALPASS et al., 2012; MALPASS et al., 2006) indicaram que 

essas variáveis, concentração de NaCl e corrente elétrica, são determinantes no processo 

eletroquímico para obtenção dos resultados da variável resposta, produção de ECL 

(HClO/OCl-).  

Em relação ao critério de escolha dos níveis de cada fator, baseando-se nos dados 

encontrados na literatura, para concentração de NaCl determinou-se valores de mínimo (nível 

inferior: -1) e máximo (nível superior: +1) de maneira a abranger uma maior faixa quanto ao 

planejamento (ANTONELLI et al., 2017; PINTO et al., 2019).  

A adição de NaCl em uma concentração satisfatória promove um aumento na 

concentração de ECL pela eletrólise, melhorando o desempenho do processo, proporcionando 

a remoção dos contaminantes através da geração dessas espécies, principalmente o ácido 

hipocloroso, HClO, e o íon hipoclorito, OCl- (MANDAL; DUBEY; GUPTA, 2017). Além 

disso, o NaCl apresenta um desempenho melhor que outros eletrólitos, sendo de fácil 

disponibilidade e baixo custo (LI et al., 2016).  

Para o fator corrente elétrica decidiu-se por adotar um valor de máximo mediano, em 

relação aos valores utilizados pelo grupo de trabalho e encontrados na literatura, visto que a 

área do eletrodo de trabalho da célula apresenta um valor pequeno (2 cm2). Vale ressaltar que, 

segundo Aquino et al. (2017), torna-se necessário a aplicação de corrente elétrica mais alta 

para uma eficiente geração de ECL. Assim, deve conciliar os valores do conjunto das 

variáveis do processo e dos parâmetros operacionais para obtenção de resultados consistentes. 



  60 

Um total de 8 experimentos com réplicas em todos os pontos foram realizados, 

segundo o planejamento fatorial 22, em que os níveis de cada fator são mostrados na Tabela 3, 

e os experimentos de acordo com a matriz experimental randomizada desse planejamento 

(Tabela 4), gerada por meio do STATISTICA® 10.  

 

  Tabela 3 – Fatores com os valores codificados e reais do planejamento fatorial 22 

Fatores Símbolos 
Valores reais dos níveis codificados 

-1 +1 

Concentração de NaCl (mol L-1) X1 0,05 0,60 

Corrente elétrica (A) X2 0,10 0,40 

  Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

 

  Tabela 4 – Matriz experimental randomizada para o planejamento fatorial 22 

Experimentos Réplicas 
Concentração de NaCl 

(mol L-1) 

Corrente 

elétrica (A) 

1 2 0,60 (+1) 0,40 (+1) 

2 1 0,60 (+1) 0,40 (+1) 

3 2 0,60 (+1) 0,10 (-1) 

4 1 0,60 (+1) 0,10 (-1) 

5 1 0,05 (-1) 0,40 (+1) 

6 2 0,05 (-1) 0,40 (+1) 

7 2 0,05 (-1) 0,10 (-1) 

8 1 0,05 (-1) 0,10 (-1) 
    Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Conforme os valores dos parâmetros operacionais encontrados na literatura, foram 

escolhidas as condições de operação do sistema eletroquímico para realização dos 

experimentos desse planejamento. Seguindo as especificações do planejamento, preparou-se 

as soluções aquosas de NaCl (volume = 250 mL), ajustou-se a corrente elétrica, e acionou-se 

o sistema eletroquímico.  

De acordo com os estudos realizados pelo grupo de trabalho, decidiu-se fixar as 

variáveis tempo, vazão e espaçamento entre eletrodos (PINTO et al., 2019). O tempo de 

reação e vazão da bomba foram mantidos constantes, respectivamente 30 minutos e 10% (5 

mL s-1), valores os quais podem promover a remoção do poluente a uma taxa satisfatória, 

conciliando redução do tempo de tratamento e eficácia da degradação, segundo os estudos 
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realizados pelo grupo de trabalho (MALPASS et al., 2007). Optou-se por usar uma vazão 

baixa, visto que o aumento da taxa de fluxo não apresentou uma melhora significativa na 

eficiência da remoção dos poluentes estudados, conforme Panizza, Delucchi, Sirés (2010), e 

Zhou et al. (2016). 

A escolha do processo eletroquímico para execução do planejamento fatorial deve-se 

ao fato de que na eletrólise de NaCl tem-se a produção de cloro (Cl2), promovendo a geração 

de espécies de cloro livre (ECL) os quais atuarão na remoção dos poluentes. A condutividade 

da solução eletrolítica está relacionada com o espaçamento entre os eletrodos. Além disso, um 

baixo valor para espaçamento entre eletrodos resulta em baixo consumo de energia, devido à 

diminuição da resistência elétrica entre o cátodo e o ânodo (ANTONELLI et al., 2017; 

MALPASS; MOTHEO, 2001; QUAN et al., 2013). No trabalho de Zhang et al. (2011) foi 

verificada uma maior remoção do contaminante estudado ao empregar um espaçamento entre 

eletrodos de 0,7 cm, proporcionando um aumento da oxidação eletroquímica e melhor 

difusividade radical hidroxila na superfície do eletrodo. Assim, decidiu-se utilizar três 

espaçadores (3 cm), isso porque a utilização de somente um espaçador pode interferir na 

reação, mais especificamente no transporte de massa, devido à proximidade dos eletrodos.  

Dessa maneira, procedeu-se à titulação iodométrica das amostras de cada experimento, 

obteve-se o volume gasto e determinou-se a quantidade de cloro residual total (concentração 

de cloro), de acordo com a metodologia padrão (APHA/AWWA/WEF, 2005). Os dados 

gerados foram analisados para obter os fatores mais significativos estatisticamente.  

 

4.3.2 Planejamento Composto Central (PCC) 

A partir dessa triagem, buscou-se as condições para alcançar a melhor degradação, ou 

seja, as condições ótimas do processo eletroquímico. Para isso, realizou-se um planejamento 

composto central (PCC) com o intuito de finalizar a otimização do sistema em estudo.  

Na realização do PCC utilizou-se as mesmas condições iniciais para tempo de reação e 

vazão da bomba, respectivamente 30 minutos e 10% (5 mL s-1), e adotou-se o mesmo volume 

para as amostras, 250 mL.  

Com base nos resultados obtidos no planejamento fatorial 22, fixou-se os valores dos 

fatores constantes e trabalhou-se com os fatores mais significativos estatisticamente. Esses 

fatores foram codificados de acordo com a Equação 48, onde xi é o valor da variável 

codificada (+1, 0 ou –1), Xi é o nível da variável original, Xi0 é o valor médio entre os níveis 
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estudados, e A/2 é a metade da amplitude da variação (diferença entre valor do nível superior 

e inferior) (BEZERRA et al., 2008). 

 

 
2/

0

A

XX
x ii

i


            (48) 

 

Com estes dados, a matriz experimental foi gerada no STATISTICA® 10 (Seção 

5.1.2). Os fatores seguiram as especificações desse planejamento e o sistema eletroquímico 

foi ativado. Realizou-se a titulação iodométrica das amostras e, a partir dos valores do volume 

gasto, calculou-se a concentração de cloro (ECL – variável resposta), segundo a metodologia 

padrão, da mesma maneira feita para o planejamento fatorial 22, e pode-se obter as condições 

ótimas do processo (APHA/AWWA/WEF, 2005).  

 

4.4 ENSAIOS DE DEGRADAÇÃO 

Nos ensaios de degradação foram utilizados como poluentes os pesticidas ametrina 

(C9H17N5S, 98,80%), diuron (C9H10Cl2N2O, 98,50%) e hexazinona (C12H20N4O2, 98,76%), 

doados pela empresa Ouro Fino Química LTDA., os quais têm sido empregados nas indústrias 

de fertilizantes da região. As soluções iniciais foram preparadas em água ultrapura (Milli-Q) 

com a concentração ótima de NaCl obtida pelo planejamento experimental, e com 20 mg L-1 

desses pesticidas, de acordo com os estudos realizados pelo grupo de trabalho (MALPASS et 

al., 2012), com o intuito de simular os níveis de concentração encontrados em efluentes de 

indústrias de fertilizantes.  

Em se tratando de processos eletroquímicos, altas concentrações de soluções iniciais 

do efluente requerem maior tempo de tratamento para alcançar um resultado satisfatório da 

degradação do poluente. Assim, na literatura os estudos empregam valores médios de 

concentração inicial do efluente simulado, priorizando conciliar a eficiência de remoção e o 

tempo de tratamento, a fim de obter uma rápida oxidação dos compostos orgânicos pelos 

radicais hidroxila (LABIADH et al., 2015; MADSEN; SØGAARD; MUFF, 2015; MOREIRA 

et al., 2015). 

Os sistemas das técnicas isoladas e combinadas foram submetidos às condições ótimas 

determinadas pelo planejamento experimental, fixando-se o tempo de reação em 60 minutos, 

a fim de confirmar quando a concentração de ECL permanece constante e constatar o tempo 
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efetivo da degradação dos pesticidas estudados (MALPASS et al., 2006; PINTO et al., 2019). 

O volume reacional de 250 mL, sendo este o mínimo para efetuar a coleta das amostras e 

realizar todas as análises. Durante cada experimento, alíquotas de amostra foram retiradas em 

tempos pré-estabelecidos. 

Inicialmente, o processo de degradação foi investigado, empregando-se as técnicas 

isoladas: 

 Eletroquímica: aplicação de corrente elétrica à solução, a fim de investigar o 

efeito da variação da corrente elétrica e da concentração de eletrólito suporte. 

 Fotoquímica: aplicação de irradiação UV à solução, isoladamente. 

 Sonoquímica: aplicação de energia ultrassônica à solução, isoladamente. 

Em seguida, as seguintes técnicas combinadas foram testadas: 

 Eletroquímica fotoassistida: aplicação de corrente elétrica e irradiação UV, 

simultaneamente. 

 Sonoeletroquímica: aplicação simultânea de irradiação US e corrente elétrica. 

 Sonoquímica fotoassistida: aplicação simultânea de irradiação US e UV, 

simultaneamente. 

 Sonoeletroquímica fotoassistida: nova combinação das técnicas eletroquímica, 

fotoquímica e sonoquímica. 

Para determinar a concentração de espécies de cloro livre (ECL) realizou-se a titulação 

iodométrica, de acordo com a metodologia padrão (APHA/AWWA/WEF, 2005). Com o 

intuito de identificar/analisar as regiões de maior absorção, bem como detectar a presença de 

ECL (HClO/OCl-), as amostras foram avaliadas em Espectrofotômetro UV-visível 

(PerkinElmer, UV-Vis Espectrometer), no intervalo de comprimento de onda compreendido 

entre 200 e 400 nm. Para verificar o pH das soluções tratadas e confirmar a presença de ECL, 

realizou-se análises de pH em pHmetro (HANNA instruments HI3221 pH|ORP|ISE meter), 

calibrado por soluções-tampão de pH = 4 e pH = 7 (APHA/AWWA/WEF, 2005). O 

procedimento para coleta de dados e análise das amostras dos ensaios de degradação para 

quantificação e detecção de espécies de cloro livre encontra-se esquematizado na Figura 9. 
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Figura 9 – Esquema do procedimento de coleta de dados para quantificação e detecção de 

ECL (HClO/OCl-) 

   

  Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

4.5 ANÁLISES 

As análises do consumo de reagentes e da formação de produtos de reação foram 

realizadas por técnicas de uso comum na área de Química Ambiental: 

 Cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE), (em inglês, High 

performance liquid chromatography - HPLC), acoplada a um detector de UV-

vis, para analisar os produtos de degradação.  

 Carbono orgânico total (COT).  

Para completar a coleta dos dados necessários para as análises foram realizadas 

medidas de potencial da célula durante as eletrólises. Com os resultados desses ensaios, foram 

calculados a eficiência de corrente, consumo energético e a eficiência energética nas 

diferentes condições de operação. O esquema do procedimento de coleta de dados para 

execução dessas análises pode ser visto pela Figura 10. 
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        Figura 10 – Esquema do procedimento de coleta de dados para execução das análises 

 

        Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

4.5.1 Cromatografia Líquida de Alta Eficiência (CLAE) 

A cromatografia trata-se de uma técnica que promove a separação de componentes 

presentes em misturas contendo fases móveis e estacionárias por meio das diferentes 

interações entre essas duas fases imiscíveis. Na cromatografia líquida o fluido é um solvente e 

a fase estacionária possui partículas sólidas empacotadas em uma coluna, sendo atravessada 

pela fase móvel. A retenção dos solutos sobre a coluna cromatográfica ocorre por meio da 

atuação de forças físicas e químicas sobre os solutos e as duas fases. Na CLAE, a coluna 

cromatográfica é constituída de partículas pequenas, sendo que a eluição da amostra na coluna 

ocorre por meio de bomba de alta pressão (FERNÁNDEZ-RAMOS; SATÍNSKÝ; SOLICH, 

2014; SALVATIERRA-STAMP et al., 2015).  

No monitoramento das concentrações dos pesticidas estudados, ametrina, diuron e 

hexazinona, empregou-se um cromatógrafo da marca SHIMADZU, LCSolution Multi-PDA.  

Para o acompanhamento da concentração da ametrina utilizou-se uma coluna Shim-pack 5µ 

C-18 de fase reversa (150 x 4,60 mm) (SHIMADZU, LCSolution Multi-PDA) na temperatura 

de 31°C, sendo a fase móvel composta por uma mistura de acetonitrila:água (70:30% v/v) 
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operado em modo isocrático, com vazão de 0,7 mL min-1, volume de injeção de 20μL, 

detecção em 238 nm e tempo de retenção de 5,20 min, foi uma adaptação do trabalho de 

Brondi e Lanças (2004).  

A fim de monitorar a concentração do diuron foi utilizada também uma coluna Shim-

pack 5µ C-18 de fase reversa (150 x 4,60 mm) (SHIMADZU, LCSolution Multi-PDA), 

mantida na temperatura ambiente (25°C), sendo a fase móvel composta por uma mistura de 

acetonitrila:água (45:55% v/v) operado em modo isocrático, com vazão de 0,86 mL min-1, 

volume de injeção de 20μL, detecção em 249 nm e tempo de retenção de 8,76 min, foi uma 

adaptação dos trabalhos de Brondi e Lanças (2004), e Felicio et al. (2016).  

Com a finalidade de acompanhar a concentração da hexazinona utilizou-se uma coluna 

LiChrosPher 5µ RP-18 de fase reversa (150 x 4,00 mm) (PHENOMENEX) na temperatura 

ambiente (25°C), sendo a fase móvel composta por uma mistura de acetonitrila:água (28:72% 

v/v) operado em modo isocrático, com vazão de 0,7 mL min-1, volume de injeção de 20μL, 

detecção em 244 nm e tempo de retenção de 7,58 min, foi uma adaptação do trabalho de 

Brondi e Lanças (2004).    

  

4.5.2 Carbono Orgânico Total (COT) 

A análise de carbono orgânico total quantifica a matéria orgânica presente em uma 

amostra, avaliando o conteúdo orgânico total presente nesta amostra, sendo a quantidade de 

carbono ligado a um composto orgânico expresso pela diferença entre o carbono total 

existente na amostra e o carbono inorgânico, referente aos carbonatos e bicarbonatos. Esse 

carbono consome oxigênio dissolvido na água ao se oxidar, tornando a quantificação do 

carbono orgânico total um bom indicador, intimamente relacionado com a matéria orgânica 

existente nos meios hídricos, e bastante empregado para avaliar a eficiência da degradação de 

compostos orgânicos e de tratamento de efluentes industriais (PAGLIAR, 2016).  

O COT é um teste usado para definir os átomos de carbono ligados organicamente em 

substâncias dissolvidas e não-dissolvidas. Para determiná-lo, a matéria orgânica sofre 

decomposição térmica na presença de oxigênio, gerando dióxido de carbono o qual é 

analisado pela interação com a radiação infravermelha. Dessa maneira, o carbono orgânico 

contido no meio pode ser quantificado a partir da quantidade de dióxido de carbono, 

determinando-se a matéria orgânica removida (PAGLIAR, 2016). 

A redução dos valores de COT indica completa mineralização dos compostos 

orgânicos, podendo ser utilizada como parâmetro de eficiência do processo de tratamento do 
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efluente. Segundo Antonelli, (2017), para acompanhamento da remoção da matéria orgânica 

torna-se necessário realizar o cálculo do COT teórico, a partir do composto orgânico (CO) 

presente no efluente, sabendo-se a concentração desse efluente (Cefluente), conforme a Equação 

49 (ANTONELLI, 2018). 

 

COTTeórico = (MMCarbono / MMCO).Cefluente                         (49) 

 

onde MM denota a massa molecular, e C, a concentração em mg L-1. 

 

As análises de COT, para monitorar a porcentagem de mineralização dos pesticidas 

estudados, foram realizadas antes e depois de cada tratamento com o intuito de avaliar a 

remoção total dos compostos orgânicos presentes, empregando-se um analisador de carbono 

SHIMADZU, TOC- LCSH, ASI-L.  

A avaliação da sinergia constitui um critério interessante para analisar o desempenho 

do processo combinado, visto que compara o efeito de uma associação de técnicas com as 

técnicas isoladas, resultando na redução dos custos do tratamento (GHANBARLOU et al., 

2020). O aspecto sinérgico é importante na degradação de poluentes orgânicos recalcitrantes, 

como os pesticidas por exemplo, por tratamentos eletroquímicos ou fotoquímicos, visto que a 

maioria dos efluentes aquosos contendo esse tipo de poluente, que exigem degradação do 

COT, se beneficiam bastante com a aplicação de um processo combinado (PELEGRINI et al., 

2001). 

A partir dos dados das concentrações de COT para cada pesticida estudado, ametrina, 

diuron e hexazinona, realizou-se a análise cinética dos processos eletroquímico, fotoquímico, 

sonoquímico e sonoeletroquímico fotoassistido, com o intuito de avaliar o efeito sinérgico do 

processo sonoeletroquímico fotoassistido em relação às técnicas individuais (processos 

eletroquímico, fotoquímico e sonoquímico).  

As constantes cinéticas destes processos foram determinadas usando as concentrações 

de COT, para cada pesticida estudado, através do modelo cinético de pseudo-primeira ordem, 

de acordo com a Equação 50 (CHOI et al., 2018). 

 

dC / dt = - kC                             (50) 

 

onde C representa a concentração de COT, t o tempo, e k a constante cinética. 
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Para definir a sinergia do processo sonoeletroquímico fotoassistido, o coeficiente 

sinérgico (Equação 51), baseado na porcentagem de remoção de COT, foi calculado 

assumindo que todas as reações de degradação pelos processos eletroquímico, fotoquímico, 

sonoquímico e sonoeletroquímico fotoassistido seguem o modelo cinético de pseudo-primeira 

ordem (CHOI et al., 2018; RAUT-JADHAV et al., 2013). 

 

Sc = k4 / k1 + k2 + k3                            (51) 

 

onde S representa o coeficiente sinérgico e k a constante cinética, sendo que o 

subscrito denota cada processo (1 - eletroquímico, 2 - fotoquímico, 3 - sonoquímico e 4 - 

sonoeletroquímico fotoassistido). 

A fim de estimar a viabilidade do processo sonoeletroquímico fotoassistido, utilizou-

se o parâmetro energia elétrica por ordem (EEO). Esse parâmetro expressa a eficiência de um 

processo eletroquímico em termos da energia elétrica necessária para promover a degradação 

de um contaminante. Assim, quanto menor a EEO, maior a eficiência de remoção do poluente 

em termos de consumo de energia elétrica. Este parâmetro é aplicável quando o processo de 

degradação obedece a cinética de primeira ordem. A energia elétrica por ordem (EEO / kWh 

m-3 ordem-1) pode ser quantificada segundo a Equação 52 (ALVES et al., 2018; BOLTON et 

al., 2001; MIWA et al., 2006). 

 

EEO = Pel  t / V log (COTi / COTf)                          (52) 

 

onde Pel é a potência nominal (kW), V o volume da célula (L), t o tempo (h) e, COTi e 

COTf  são as concentrações inicial e final do poluente (mg L-1). 

 

4.5.3 Análise Energética 

A análise energética do processo de tratamento é de fundamental importância para 

determinar a eficiência da oxidação eletroquímica e da remoção/degradação do poluente. 

Corrente elétrica aplicada, potencial da célula, concentração de cloro, condutividade do meio 

são alguns fatores que influenciam na avaliação energética do processo (MANDAL; DUBEY; 

GUPTA, 2017). 

Por definição, a eficiência de corrente (EC) consiste na fração de corrente relacionada 

à reação de interesse, a qual é usada de forma efetiva na mineralização do composto orgânico 
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e subprodutos de degradação.  A partir dos dados de COT, foi possível determinar a eficiência 

de corrente dos processos nas diferentes condições de operação. A EC, expressa em 

porcentagem, foi calculada pela Equação 53 (ZHOU et al., 2016; STETER et al., 2014). 

 

 100
8

)(67,2 0





it

FVCOTCOT
EC

f
      (53) 

 

onde o valor 2,67 corresponde ao fator de conversão de DQO para COT, COT0 e COTf são os 

valores de COT (g L-1) inicial e final, respectivamente, F é a constante de Faraday (96487 C 

mol-1), V é o volume da solução a ser tratada (L), i é a corrente aplicada (A) e t é o tempo de 

operação (s). 

O consumo energético (CE) visa conciliar o baixo custo energético e a melhor 

eficiência do processo, bem como a redução do impacto ambiental. O CE trata-se de um 

importante fator que estima a quantidade de energia necessária no processo eletroquímico 

para a remoção do composto orgânico durante o tratamento de um determinado volume de 

solução. O cálculo desse parâmetro (CE [kWh m-3]) foi efetuado por meio da Equação 54 

(BEATI, 2010; DEL MORO et al., 2016; STETER et al., 2014). 

 

V

iUt
CE

1000
                        (54) 

 

onde i é a corrente aplicada (A), U é o potencial da célula (V), t é o tempo de eletrólise (h), 

1000 é a constante de proporcionalidade, e V é o volume da solução a ser tratada (m3).  

Para avaliar a eficiência energética do processo (EE), utilizou-se os resultados de 

concentração de cloro para determinar a carga de cloro e obter a eficiência energética do 

processo. Para isso, calculou-se a quantidade de energia desprendida na produção de cloro 

(carga de cloro – QCl) (Equação 55), sabendo-se que a massa de cloro (mCl) refere-se a um 

volume de amostra de 250 mL, a carga de elétrons (Qé) para a reação em questão (Equação 17 

– Seção 3.2.1) vale 1,93x105 C (Coulomb) e a massa molar do cloro (MM Cl) é 70,9 g mol-1. 

 

  
Cl

Clé
Cl

MM

mQ
Q


            (55) 
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Assim, com os valores da carga de cloro, a carga total (QT) foi calculada para o valor 

de corrente elétrica 0,78 A (Ampère), de acordo com a Equação 56, onde i é a corrente 

elétrica e t é o tempo de reação. Sabe-se que a QT é a energia total desprendida no processo, 

composta pela QCl e QResidual (carga residual). 

 

  tiQT              (56) 

 

Dessa maneira, utilizando a Equação 57, obteve-se a eficiência energética (EE).  

 

EE = 100 QCl / QT           (57) 

 

5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

5.1 PLANEJAMENTO EXPERIMENTAL 

 

5.1.1 Planejamento Fatorial 

 

Após seguir o procedimento apresentado na seção 4.3.1 para o planejamento fatorial 

22, obteve-se os valores da variável resposta (ECL – Espécies de Cloro Livre) para cada 

experimento, conforme mostra a Tabela 5.  

 

   Tabela 5 – Resultado da variável resposta do planejamento fatorial 22 

Experimentos Réplicas 
Concentração de 

NaCl (mol L-1) 

Corrente 

elétrica (A) 
ECL (mg L-1) 

1 2 0,60 (+1) 0,40 (+1) 992,60 

2 1 0,60 (+1) 0,40 (+1) 1005,30 

3 2 0,60 (+1) 0,10 (-1) 365,14 

4 1 0,60 (+1) 0,10 (-1) 380,76 

5 1 0,05 (-1) 0,40 (+1) 219,05 

6 2 0,05 (-1) 0,40 (+1) 202,07 

7 2 0,05 (-1) 0,10 (-1) 293,60 

8 1 0,05 (-1) 0,10 (-1) 309,69 

    Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 
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Para verificar a produção de espécies de cloro livre do processo, os dados foram 

analisados no STATISTICA® 10, e examinou-se a variável resposta, baseando-se nos dados 

da Tabela 4 (Seção 4.3.1), no intervalo de confiança de 95% (Tabela 6). 

 

Tabela 6 – Relação dos efeitos para a variável resposta do planejamento fatorial 22 

Fator Efeito p Coeficiente 
Erro quadrado 

acumulado 

Média 507,09 0,000 507,82 30,88 

Concentração de NaCl (X1) 448,44 0,002 224,22 30,88 

Corrente elétrica (X2) 343,87 0,005 171,93 30,88 

X1X2 389,95 0,003 194,98 30,88 

Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Utilizou-se como parâmetro os valores de p para analisar o efeito de cada fator e o 

padrão das interações entre eles, sendo que quanto menor o valor de p (p < 0,05) maior a 

significância estatística do coeficiente correspondente. Os fatores concentração de NaCl e 

corrente elétrica, bem como a interação entre eles, apresentaram valores de p menores que 

0,05. Além disso, atingiu-se um valor de R2 satisfatório, de 0,9686. Vale ressaltar que a 

corrente elétrica é um fator imprescindível para haver fluxo de corrente através dos eletrodos. 

Esse modelo simplificado é expresso pela Equação 58. 

  

[Cl] = 507,92 + 448,44X1 + 343,87X2 + 389,95X1X2        (58) 

 

Diante disso, construiu-se o gráfico de Pareto (Figura 11), mostrando em ordem 

decrescente de magnitude os efeitos mais significativos do processo na análise desses fatores 

para a produção de ECL. O limite do nível de significância de 95% é indicado pela linha 

tracejada vertical. Os efeitos positivos das variáveis isoladas mostram que os níveis mais altos 

podem ser empregados para alcançar o melhor resultado. Por outro lado, os efeitos negativos 

indicam que os níveis mais baixos podem ser utilizados para atingir a melhor eficiência de 

resposta.  
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Figura 11 – Gráfico de Pareto para a variável resposta do planejamento fatorial 22 

 

Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Pelo gráfico de Pareto (Figura 11) para a variável resposta ECL, pode-se constatar que 

a concentração de NaCl tem grande significância positiva. Isso pode ser explicado pelo fato 

de que a concentração de NaCl aumenta a condutividade da solução, contribuindo na geração 

de espécies de cloro livre (HClO/OCl-). A interação entre concentração de NaCl e corrente 

elétrica, e o fator corrente elétrica também apresentaram influência positiva no processo. Isso 

porque a célula eletroquímica foi empregada em sistema de fluxo contínuo, facilitando a 

transferência de massa (SINGLA, 2018). Observa-se ainda que a corrente elétrica apresentou 

uma influência positiva menor que a concentração de NaCl. Isso pode ser explicado pelo fato 

de adotar um valor de máximo mediano na codificação dos valores do planejamento, visando 

conciliar os valores do conjunto das variáveis do processo e dos parâmetros operacionais para 

obtenção de resultados consistentes, ocasionando melhores efeitos no processo em termos 

energéticos. Conforme demonstrado no estudo de Reis et al. (2011), em que o consumo de 

energia para o processo eletroquímico é proporcional à corrente aplicada.  
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O gráfico dos valores preditos versus os valores observados (Figura 12) foi construído 

com a finalidade de conferir o ajuste do modelo. Segundo a Figura 12, pode-se notar que os 

pontos experimentais acompanham o modelo determinado pelo planejamento, constatando a 

adequação do modelo, e objetivando prosseguir o planejamento com base em análises 

estatísticas consistentes e alcançar resultados confiáveis. 

 

Figura 12 – Valores preditos versus valores observados para a variável resposta do 

planejamento fatorial 22 
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Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Para avaliar a influência dos fatores em relação à variável resposta, construiu-se a 

superfície de resposta e o contorno de resposta, apresentados pelas Figuras 13 e 14. 

Observando a superfície de resposta e o contorno de resposta, nota-se que quanto maiores os 

valores dos fatores concentração de NaCl e corrente elétrica, maior o valor da variável 

resposta, ou seja, quando aumenta-se a concentração de NaCl e a corrente elétrica, uma maior 

produção de espécies de cloro livre (HClO/OCl-) é detectada no processo. Assim, ambos os 

fatores foram significativos, sendo que a concentração de NaCl apresentou grande influência 

positiva no processo. 
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Figura 13 – Superfície de resposta entre concentração de NaCl e corrente elétrica para 

espécies de cloro livre (ECL) 

 

 

 

Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 
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Figura 14 – Contorno de resposta entre concentração de NaCl e corrente elétrica para 

espécies de cloro livre (ECL) 
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Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

5.1.2 Planejamento Composto Central (PCC) 

 

A partir dos resultados obtidos pelo Planejamento Fatorial 22, codificou-se esses 

fatores utilizando a Equação 48 descrita na metodologia do PCC (Seção 4.3.2). Os níveis de 

cada fator estudado no planejamento composto central são apresentados na Tabela 7.  

 

Tabela 7 – Variáveis com os valores reais e codificados para o PCC 

Fatores Símbolos 
Valores reais dos níveis codificados 

-α -1 0 +1 +α 

Concentração de NaCl 

(mol L-1) 
X1 0,26 0,28 0,88 1,15 1,49 

Corrente Elétrica (A) X2 0,16 0,15 0,55 0,70 0,94 

Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

A matriz experimental desse planejamento foi gerada a partir desses dados, obtendo-se 

11 experimentos, com uma réplica no ponto central (Tabela 8). 
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             Tabela 8 – Matriz experimental para o PCC 

Experimentos 
Concentração de NaCl 

(mol L-1) 
Corrente Elétrica (A) 

1 0,28 (-1) 0,15 (-1) 

2 1,15 (+1) 0,15 (-1) 

3 0,28 (-1) 0,70 (+1) 

4 1,15 (+1) 0,70 (+1) 

5 0,88 (0) 0,16 (-α) 

6 0,88 (0) 0,94 (+α) 

7 0,26 (-α) 0,55 (0) 

8 1,49 (+α) 0,55 (0) 

9 0,88 (0) 0,55 (0) 

10 0,88 (0) 0,55 (0) 

11 0,88 (0) 0,55 (0) 

        Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Seguindo o procedimento proposto para o PCC, definiu-se a concentração das ECL 

(variável resposta). Assim, a Tabela 9 foi construída. De posse desses dados, realizou-se a 

análise no STATISTICA® 10, com os resultados da variável resposta (ECL- Espécies de 

Cloro Livre) no intervalo de confiança de 95% (Tabela 10). 

 

    Tabela 9 – Resultados da produção de cloro pelo PCC 

Experimentos 
Concentração de 

NaCl (mol L-1) 

Corrente Elétrica 

(A) 

ECL (mg L-1) 

1 0,28 (-1) 0,15 (-1) 389,95 

2 1,15 (+1) 0,15 (-1) 779,90 

3 0,28 (-1) 0,70 (+1) 1098,95 

4 1,15 (+1) 0,70 (+1) 1145,04 

5 0,88 (0) 0,16 (-α) 1251,39 

6 0,88 (0) 0,94 (+α) 2658,75 

7 0,26 (-α) 0,55 (0) 932,34 

8 1,49 (+α) 0,55 (0) 1230,12 

9 0,88 (0) 0,55 (0) 2279,44 

10 0,88 (0) 0,55 (0) 2113,25 

11 0,88 (0) 0,55 (0) 2243,99 

     Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 
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Tabela 10 – Relação dos efeitos para a variável resposta do PCC 

Fator Efeito p Coeficiente 
Erro quadrado 

acumulado 

Média 2013,72 0,000 2013,72 307,84 

Concentração de NaCl (X1) 805,67 0,095 1,62 198,88 

Concentração de NaCl (X12) -1300,04 0,022 -0,47 196,77 

Corrente Elétrica (X2) 1048,98 0,038 -1,24 203,51 

Corrente Elétrica (X22) -397,88 0,351 -0,48 212,58 

Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

A partir dessa matriz experimental e observando-se a relação dos efeitos para a 

variável resposta, o seguinte modelo simplificado, com R2 de 0,8754, expresso pela Equação 

59, foi obtido. 

 

           [Cl] = 2013,72 – 1300,04X12 + 1048,98X2          (59) 

 

O gráfico de Pareto foi construído (Figura 15), a fim de analisar os efeitos mais 

significativos do processo. Como pode ser visto na Figura 15, o termo quadrático do fator 

concentração de NaCl mostrou-se o efeito mais significativo no intervalo de confiança de 

95%. Já o termo linear do fator corrente elétrica apresentou influência negativa no processo. 

O termo quadrático dessa variável e as interações entre as variáveis não foram significativos 

no mesmo intervalo de confiança. 

A fim de examinar o ajuste do modelo, construiu-se o gráfico dos valores preditos 

versus os valores observados (Figura 16). Pode-se notar que os pontos experimentais seguem 

o modelo obtido, sendo este apropriado, podendo-se atingir resultados mais seguros 

fundamentados em um planejamento estatístico coerente. 
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Figura 15 – Gráfico de Pareto do PCC 

 

     Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Figura 16 – Valores preditos versus valores observados para a variável resposta do PCC 
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    Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 
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A superfície de resposta e o contorno de resposta foram construídos, com a finalidade 

de avaliar a influência dos fatores concentração de NaCl e corrente elétrica (Figuras 17 e 18). 

Observando as Figuras 17 e 18, pode-se constatar que tem-se um maior valor de espécies de 

cloro livre quando aumenta-se a concentração de NaCl e a corrente elétrica. 

 

Figura 17 – Superfície de resposta entre concentração de NaCl e corrente elétrica para o PCC 

 

 

 

 

Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 
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Figura 18 – Contorno de resposta entre concentração de NaCl e corrente elétrica para o PCC 

 > 2000 

 < 2000 

 < 1500 

 < 1000 

 < 500 

 < 0 

 < -500 

 < -1000 

0,1 0,2 0,3 0,4 0,5 0,6 0,7 0,8 0,9 1,0

Corrente Elétrica

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

1,2

1,4

1,6
C

o
n

c
e

n
tr

a
ç

ã
o

 d
e

 N
a

C
l

 

Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

O ponto crítico e os valores de mínimo observado e máximo observado, calculados 

pelo programa STATISTICA® 10, encontram-se na Tabela 11. Dessa maneira, por meio da 

Tabela 11 gerada, obteve-se o ponto ótimo da produção de ECL, sendo 0,88 mol L-1 para 

concentração de NaCl e 0,78 A para corrente elétrica, ou seja, as condições ótimas do 

processo a serem aplicadas nos ensaios de degradação para atingir um maior percentual de 

produção de ECL (HClO/OCl-). De acordo com Aquino et al. (2017), o aumento da eficiência 

de remoção dos pesticidas estudados está associado a valores mais altos tanto para corrente 

elétrica quanto para concentração de NaCl, propiciando uma maior formação de oxidantes à 

base de cloro. No trabalho de Mahmoudi et al. (2020) os resultados mostraram que a maior 

eficiência de degradação do pesticida estudado foi obtida em condições de corrente elétrica 

mais altas. Adicionalmente, torna-se necessário definir uma concentração limiar de NaCl que 

possibilite uma eficaz degradação do poluente com menor geração de subprodutos tóxicos 

indesejáveis, conforme Radjenovic e Sedlak (2015). 
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Tabela 11 – Valores de mínimo e máximo observados e ponto crítico 

Fator Mínimo Observado Ponto Crítico Máximo Observado 

Concentração de NaCl 

(mol L-1) 
0,26 0,88 1,49 

Corrente Elétrica (A) 0,15 0,78 0,94 

Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

5.2 ENSAIOS DE DEGRADAÇÃO 

Definidas as condições ótimas pelo planejamento experimental (concentração de NaCl 

= 0,88 mol L-1, e corrente elétrica = 0,78 A), a degradação dos pesticidas estudados, ametrina, 

diuron e hexazinona, foi investigada em um tempo de reação de 60 min, para as técnicas 

isoladas (processos eletroquímico, fotoquímico, sonoquímico) e combinadas (processos 

eletroquímico fotoassistido, sonoeletroquímico, sonoquímico fotoassistido e 

sonoeletroquímico fotoassistido). As amostras foram coletadas nos intervalos de tempo pré-

determinados (Figura 9 – Seção 4.4), e submetidas à titulação, medições de pH, e varredura 

em espectrofotômetro (no intervalo de comprimento de onda de 200 a 400 nm). Assim, 

obteve-se os dados de pH (Figura 19), produção de espécies de cloro livre (HClO/OCl-) 

(Figura 20), e absorbância (Figura 21).  

A partir dos dados coletados por meio dos ensaios de degradação dos pesticidas 

estudados para cada processo, construiu-se os gráficos dos valores de pH em função do tempo 

de reação (Figura 19). Quanto à análise de pH, verificou-se que os valores de pH das soluções 

tratadas, após os ensaios de degradação, variaram de ~ 6,0 a 8,5. Conforme Resolução 

CONAMA nº 430, de 13 de maio de 2011, que dispõe sobre as condições de padrões de 

lançamento de efluentes, estes valores permaneceram dentro dos limites estabelecidos, visto 

que para lançamento de efluentes diretamente em corpo receptor o pH deve estar na faixa de 5 

a 9 (CONAMA, 2011). Tais valores também encontram-se dentro dos limites estabelecidos 

pela Portaria de Consolidação Federal nº 5, de 28 de setembro de 2017, para o sistema de 

distribuição de água, sendo pH de 6,0 a 9,5. 
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Figura 19 – Gráficos dos valores de pH em função do tempo de reação para os pesticidas 

ametrina, diuron e hexazinona, sendo: processos (1) eletroquímico; (2) fotoquímico; (3) 

sonoquímico; (4) eletroquímico fotoassistido; (5) sonoeletroquímico; (6) sonoquímico 

fotoassistido; (7) sonoeletroquímico fotoassistido. 
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Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Observando a Figura 19, verifica-se que as soluções dos pesticidas ametrina, diuron e 

hexazinona apresentaram pH entre 6,0 e 6,9 até 20 min de tratamento, para os processos que 

empregaram a eletrólise (eletroquímico, eletroquímico fotoassistido, sonoeletroquímico e 

sonoeletroquímico fotoassistido), caracterizando-se como soluções de pH ácido, notando-se 

uma tendência à estabilidade de 45 a 60 min de tratamento. Para pH entre 3 e 8, prevalece a 

espécie HClO, sendo que essa espécie dominante possui efeito germicida maior que o ClO−, 

ressaltando que em pH abaixo de 6,5 o HClO não se dissocia. E para pH acima de 8, a espécie 

que prevalece é o hipoclorito, ClO−. Adicionalmente, em condições de pH ácido (entre 4,5 e 

6,5) a oxidação dos orgânicos ocorre mais rapidamente e facilmente, quando mediada por 

espécies ativas de cloro, em relação ao meio alcalino (KISHIMOTO et al., 2018; LI et al., 

2016; MUSSA et al., 2015; NEODO et al., 2012; REMUCAL; MANLEY, 2016; SHU et al., 

2014). Assim pode-se inferir que até 20 min de tratamento detectou-se a presença da espécie 

HClO para os processos que empregaram eletrólise, o que pode ter contribuído para acelerar o 

processo de degradação dos pesticidas estudados. Nos processos em que não se utilizou a 

eletrólise (fotoquímico, sonoquímico e sonoquímico fotoassistido), o pH das soluções variou 

entre 5,9 e 6,8, porém não houve produção de ECL, especialmente o ClO−, de acordo com os 

dados de titulação e absorbância, visto que é pela eletrólise que tem-se a geração dessas 

espécies, notando-se uma tendência à estabilidade após 30 min de tratamento. 
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Beati (2010) estudou a degradação da ametrina por processo eletroquímico, detectando 

o favorecimento do processo em pH ácido. Foi verificado que em pH básico (> 7) tem-se a 

possibilidade de geração de subprodutos intermediários no processo de degradação.  

A dependência do pH com a taxa de remoção/degradação do poluente mediante 

aplicação de processo eletroquímico foi analisada por Moura et al. (2014) e Zhou et al. 

(2016). O pH ácido (< 7) reduziu a concentração de sequestradores de radicais hidroxila, 

melhorando a taxa da reação. Isso porque a remoção do poluente ocorre efetivamente e mais 

rapidamente por espécies de cloro ativo geradas durante a oxidação eletroquímica, e a 

degradação acontece pela ação do radical hidroxila eletrogerado na superfície do ânodo.  

Remucal e Manley (2016) avaliaram a eficácia da fotólise do cloro nos processos 

oxidativos avançados para tratamento de água. Foi detectado que baixos valores de pH 

resultam em concentrações mais elevadas de os radicais ●OH e os radicais ●Cl, acelerando e 

aumentando a taxa de remoção dos contaminantes, e a aplicação da irradiação UV promove a 

inativação de possíveis subprodutos tóxicos formados. 

O estudo de Mandal, Dubey e Gupta (2017) mostrou a relação entre pH e corrente 

elétrica no processo de oxidação eletroquímica, revelando que o pH ácido é mais vantajoso 

para a remoção de matéria orgânica, visto que o pH alcalino requer corrente elétrica maior, 

reduzindo a eficácia do sistema. Além disso, segundo Aquino et al. (2017), baixos valores de 

pH durante a eletrólise remetem à geração de ácidos orgânicos, estando associados a baixos 

valores de potenciais da célula. 

A revisão de literatura, realizada por Moreira et al. (2017), sobre a aplicação de 

processos oxidativos avançados eletroquímicos em águas residuais mostrou a influência do 

pH nesses processos, detectando uma mineralização mais rápida do contaminante em pH 

ácido, na maioria dos trabalhos pesquisados. Isso porque quando cloreto está disponível tem-

se a formação de espécies de cloro ativo com maior capacidade de oxidação. 

Kishimoto et al. (2018) pesquisaram a viabilidade técnica do POA’s eletroquímico 

fotoassistido, mediado por espécies de cloro, e influência do pH. Os resultados evidenciaram 

maior geração e consumo de espécies de cloro livre em pH menor que 7, e maior produção de 

hipoclorito em pH maior que 7. 

No trabalho de Mahmoudi et al. (2020) a degradação eletroquímica do pesticida 

diazinon foi analisada em diferentes condições iniciais de pH (3-11). Constatou-se uma maior 

eficiência da degradação eletroquímica do diazinon em pH ácido (4,5). Para valores de pH 

baixos tem-se um melhor ambiente para geração de radicais hidroxila, visto que esses radicais 

apresentam maior potencial de degradação dos poluentes em meio ácido.  
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Para investigar a produção de espécies de cloro livre (HClO/OCl-) na solução foram 

construídos os gráficos da concentração de cloro em função do tempo de reação dos pesticidas 

estudados para cada processo (Figura 20). 

 

Figura 20 – Gráficos da concentração de cloro em função do tempo de reação para os 

pesticidas ametrina, diuron e hexazinona, sendo: processos (1) eletroquímico; (2) 

fotoquímico; (3) sonoquímico; (4) eletroquímico fotoassistido; (5) sonoeletroquímcio; (6) 

sonoquímico fotoassistido; (7) sonoeletroquímico fotoassistido. 
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Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Analisando a Figura 20, nota-se produção de ECL pelos processos eletroquímico, 

sonoeletroquímico, eletroquímico fotoassistido, e sonoeletroquímico fotoassistido, os quais 

empregaram eletrólise, devido a eletrólise ser a responsável pela geração de ECL. Por esse 

motivo, os processos fotoquímico, sonoquímico e sonoquímico fotoassistido não 

apresentaram produção de ECL. Observa-se que a concentração de cloro produzida aumenta 

com o tempo de reação, apresentando uma tendência à estabilidade de 45 a 60 min de 

eletrólise. Em uma análise mais detalhada, até 20 min de tratamento as concentrações de ECL 

geradas, para estes processos, são praticamente equivalentes, e após 20 min detecta-se uma 

maior concentração dessas espécies pelo processo eletroquímico, seguido dos processos 

sonoeletroquímico, eletroquímico fotoassistido, e sonoeletroquímico fotoassistido, para os três 

pesticidas estudados, ametrina, diuron e hexazinona. Isso porque tem-se a geração de ECL 

pela eletrólise de NaCl durante o tratamento por estes processos.  

Na eletrólise de NaCl, segundo Garcia-Segura et al. (2015), através das reações de 

transferência de oxigênio realizadas por espécies oxicloradas adsorvidas geradas (Equções 26 
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e 27 – Seção 3.2.1), tem-se a possibilidade de geração de espécies ativas de cloro por espécies 

reativas de oxigênio, simultaneamente. A irradiação UV proporciona a quebra de ligações 

químicas, conforme Gmurek et al. (2017), podendo possibilitar a geração de ECL. Em 

complemento, a irradiação US provoca a quebra das ligações químicas do composto alvo, 

ocasionando a dissociação térmica e a clivagem homolítica de moléculas da solução, de 

acordo com Panda e Manickam (2017).  

A pesquisa de Filho et al. (2020) apresentou um estudo de caso, aplicando a tecnologia 

eletroquímica para águas urbanas em grande escala de desinfecção, na cidade de 

Uberaba/MG. Este estudo demonstrou a eficiência na produção de cloro da solução 

desinfetante eletroquímica empregada em sistema eletroquímico de fluxo contínuo, com 

redução de custos de ~41%, resultando em economia financeira e vantagens operacionais, em 

relação ao sistema convencional de produção de cloro. 

A fim de examinar a produção e o consumo de espécies de cloro livre (HClO/OCl-) na 

solução, bem como a degradação dos pesticidas estudados, construiu-se os gráficos da 

absorbância em função do comprimento de onda, no intervalo de 200 a 400 nm, para cada 

processo, no tempo de 60 min (Figura 21). 

 

Figura 21 – Gráficos da absorbância em função do comprimento de onda para os pesticidas 

ametrina, diuron e hexazinona, sendo: (1) solução inicial; processos (2) eletroquímico; (3) 

fotoquímico; (4) sonoquímico; (5) eletroquímico fotoassistido; (6) sonoeletroquímico; (7) 

sonoquímico fotoassistido; (8) sonoeletroquímico fotoassistido. 
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Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 
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Pela Figura 21, pode-se perceber a presença de picos na região de absorbância de 292 

nm. A região de absorbância que detecta a presença de espécies de cloro livre, 292 nm, mais 

precisamente o hipoclorito, ClO−, foi identificada por Shu et al. (2014). Isso indica uma maior 

quantidade de ECL, em 60 min de tratamento, pelo processo eletroquímico seguido dos 

processos sonoeletroquímico, eletroquímico fotoassistido e sonoeletroquímico fotoassistido, 

para os três pesticidas estudados, ametrina, diuron e hexazinona.  

Nota-se uma diminuição acentuada dos picos na região de absorbância de 292 nm 

(Figura 21), significando o consumo de ECL, para os processos eletroquímico fotoassistido e 

sonoeletroquímico fotoassistido, para os pesticidas ametrina e diuron. Para o pesticida 

hexazinona, observa-se o decréscimo desses picos nessa região de absorbância para os 

processos sonoeletroquímico fotoassistido, eletroquímico fotoassistido e sonoeletroquímico, 

respectivamente. Numa análise mais detalhada, percebe-se uma redução bem mais acentuada 

do pico na região de absorbância de 292 nm para o processo sonoeletroquímico fotoassistido, 

para os três pesticidas. Nos processos que empregaram irradiação UV tem-se o consumo de 

certa quantidade de cloro livre na solução, devido ao fato da fotólise do cloro gerar espécies 

altamente oxidantes, tais como os radicais ●OH e os radicais ●Cl, (Equações de 28 a 30) 

segundo Shu et al. (2014). Assim, pode-se inferir que houve uma maior produção de espécies 

altamente oxidantes, principalmente os radicais hidroxila, pelo processo sonoeletroquímico 

fotoassistido para os três pesticidas, devido à aplicação simultânea de irradiação ultravioleta e 

ultrassom. 

Analisando a molécula do diuron (C9H10Cl2N2O), pode-se inferir que pode ter ocorrido 

a geração de maior quantidade de ECL pela perda dos dois átomos de cloro da sua estrutura, 

devido ao efeito do pH e aplicação da irradiação UV, e pela fotólise dessas espécies de cloro 

ocasionado maior produção de radicais ●OH. Conforme Garcia-Segura et al. (2015), através 

das reações de transferência de oxigênio realizadas por espécies oxicloradas adsorvidas 

geradas tem-se a possibilidade de geração de espécies ativas de cloro por espécies reativas de 

oxigênio, simultaneamente, o que pode ter ocorrido com os três pesticidas estudados.  

Além disso, a aplicação da irradiação US promove a criação de um ambiente 

oxidativo, culminando com a formação de radicais hidroxila (WANG; XU, 2012; PANDA; 

MANICKAM, 2017). Os radicais hidroxila apresentam grande labilidade e reatividade, além 

de alto poder oxidante para promover a degradação eletroquímica completa dos poluentes 

orgânicos a compostos mais simples, como por exemplo o CO2 (GARCIA-SEGURA; OCON; 

CHONG, 2018).  
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Assim, neste contexto, constata-se uma maior geração de espécies altamente oxidantes 

pelo processo sonoeletroquímico fotoassistido, as quais atuaram na degradação dos pesticidas 

estudados, ametrina, diuron e hexazinona, em virtude do maior consumo de ECL por este 

processo. Tal fato corrobora com a análise da Figura 20, visto que até 20 min de tratamento as 

ECL produzidas foram, concomitantemente, consumidas em uma quantidade maior ao gerar 

os radicais hidroxila, devido à aplicação simultânea de irradiação UV e US, sendo que por 

isso apresentou menor concentração de ECL após 20 min de tratamento, em relação aos 

outros processos que empregaram eletrólise.   

Ainda observando a Figura 21, os espectros de absorbância dos pesticidas ametrina, 

diuron e hexazinona indicam que suas moléculas apresentam um máximo de absorção na 

região de 220 nm (ametrina) e 250 nm (diuron e hexazinona), respectivamente (BRONDI; 

LANÇAS, 2004; PITARCH-ANDRÉS et al., 2017; ROCHA et al., 2018; SOUZA et al., 

2019; WANDEMBRUCK et al., 2018). Verifica-se o aparecimento de um pico nessas regiões 

para as soluções iniciais de cada pesticida, e detecta-se uma diminuição da banda de 

absorbância para todos os processos em relação à solução inicial, destacando-se uma maior 

redução do pico para o processo sonoeletroquímico fotoassistido. Isso pode estar associado ao 

consumo de ECL e geração de espécies altamente oxidantes, os radicais hidroxila, as quais 

atuaram na degradação destes pesticidas. 

Deste modo, pode-se inferir que a aplicação da irradiação US pode ter atuado na 

ruptura do anel heterocíclico presente nas moléculas destes pesticidas, provocando a quebra 

das ligações químicas do composto alvo, ocasionando a dissociação térmica e a clivagem 

homolítica de moléculas da solução, culminando com a formação de radicais hidroxila, 

promovendo uma efetiva degradação destes poluentes (MASON; BERNAL, 2012; PANDA; 

MANICKAM, 2017). Em complemento, a irradiação UV também causa a quebra de ligações 

químicas, resultando na produção de radicais hidroxila e radicais cloro pela fotólise 

(GMUREK et al., 2017).  

Adicionalmente, a eletrólise utilizando o NaCl promove a remoção/mineralização do 

composto alvo a uma taxa maior e mais rápida devido à presença de espécies de cloro livre. A 

ocorrência de uma remoção/mineralização rápida descarta a possibilidade de existência de 

cloroderivados, subprodutos tóxicos indesejáveis (THIAM et al., 2014; 2015). Radjenovic e 

Sedlak (2015) afirmaram que a oxidação de poluentes orgânicos ocorre mais rapidamente 

com ECL do que com radicais hidroxila adsorvidos. 

De acordo com Moura et al. (2014) e Zhou et al. (2016), a remoção do poluente é mais 

efetiva e mais rápida quando mediadas por espécies de cloro ativo geradas durante a oxidação 
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eletroquímica, e a degradação acontece pela ação do radical hidroxila eletrogerado. Portanto, 

a aplicação das três técnicas combinadas, o processo sonoleletroquímico fotoassistido, 

resultou em uma eficaz degradação dos pesticidas estudados, ametrina, diuron e hexazinona. 

 

5.3 ANÁLISES 

 

5.3.1 Cromatografia Líquida de Alta Eficiência (CLAE) 

Os dados de concentração dos pesticidas estudados, ametrina, diuron e hexazinona, em 

função do tempo, para os processos eletroquímico, fotoquímico, sonoquímico, eletroquímico 

fotoassistido, sonoeletroquímico, sonoquímico fotoassistido e sonoeletroquímico 

fotoassistido, são mostrados na Figura 22. 

 

Figura 22 – Gráfico da concentração dos pesticidas ametrina, diuron e hexazinona em função 

do tempo, sendo: processos (1) eletroquímico; (2) fotoquímico; (3) sonoquímico; (4) 

eletroquímico fotoassistido; (5) sonoeletroquímico; (6) sonoquímico fotoassistido; (7) 

sonoeletroquímico fotoassistido 
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Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Observando a Figura 22 nota-se a redução da concentração dos pesticidas ametrina, 

diuron e hexazinona, para todos os processos, com exceção da hexazinona, verificando-se 

uma diminuição menos expressiva, em relação à ametrina e ao diuron, especialmente para os 
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processos fotoquímico, sonoquímico e sonoquímico fotoassistido. Uma maior redução da 

concentração destes pesticidas estudados foi atingida pelos processos que empregaram 

eletrólise. 

A porcentagem de remoção dos pesticidas ametrina, diuron e hexazinona para os 

processos eletroquímico, fotoquímico, sonoquímico, eletroquímico fotoassistido, 

sonoeletroquímico, sonoquímico fotoassistido e sonoeletroquímico fotoassistido, são 

apresentados na Tabela 12.  

 

Tabela 12 – Porcentagem de remoção dos pesticidas estudados para cada processo 

Processos 
Remoção (%) 

Ametrina Diuron Hexazinona 

Eletroquímico ~ 100 ~ 100 70,5 

Fotoquímico  89,8 88,7 6,1 

Sonoquímico 48,7 35,7 2,8 

Eletroquímico fotoassistido ~ 100 ~ 100 75,1 

Sonoeletroquímico ~ 100 ~ 100 74,4 

Sonoquímico fotoassistido 87,1 85,2 5,4 

Sonoeletroquímico fotoassistido ~ 100 ~ 100 80,7 

Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Nas degradações pelos processos eletroquímico, eletroquímico fotoassistido, 

sonoeletroquímico e sonoeletroquímico fotoassistido, a partir de 5 min as concentrações das 

soluções tratadas de ametrina e diuron apresentaram-se abaixo do limite de detecção, o que 

significa uma remoção desses pesticidas de aproximadamente 100%. Para a hexazinona, 

alcançou-se em 60 min de tratamento uma de remoção de 70,5%, 75,1%, 74,4% e 80,7%, por 

esses mesmos processos, respectivamente (Tabela 12). Ressaltando que a hexazinona interage 

de forma distinta em relação ao diuron e a ametrina, provavelmente devido às suas 

características específicas e propriedades físico-químicas, tais como estrutura molecular, 

solubilidade, coeficiente de partição, dentre outras.  

Estes resultados corroboram com os valores máximos permitidos dos pesticidas 

ametrina e diuron, em águas destinadas ao consumo humano, conforme os padrões de 

potabilidade do Brasil e Estados Unidos, e segundo os valores orientadores da Organização 

Mundial da Saúde (OMS) e do Canadá (Tabela 2 – Seção 3.3.1), com exceção do pesticida 
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hexazinona cuja concentração da solução tratada foi superior ao limite estabelecido (> 350 g 

L–1). 

No trabalho de Martins et al. (2020) foi utilizado um acoplamento de tecnologias 

eletroquímicas na remoção de poluentes recalcitrantes em água. Os resultados evidenciaram 

um efeito positivo da presença de NaCl na remoção da mistura do pesticida diuron e 

ibuprofeno, apresentando diminuição da concentração de diuron para níveis abaixo do limite 

de detecção, 18 ppb.  

No estudo de Pinto et al. (2019), confirmou-se uma remoção do pesticida atrazina pela 

associação dos processos eletroquímico, fotoquímico e sonoquímico, denominado degradação 

sonoeletroquímica fotoassistida, para níveis abaixo do limite de detecção (> 99%) em menos 

de 30 minutos de tratamento com eletrólito suporte contendo NaCl somente. 

Adicionalmente, ao comparar a oxidação dos pesticidas ametrina, diuron e 

hexazinona, percebe-se que a ametrina e o diuron são oxidados mais facilmente em 

comparação à hexazinona. De acordo com Cotillas et al. (2018), isso pode estar associado ao 

efeito de diferentes oxidantes gerados sobre a reatividade química dos compostos orgânicos. 

Espécies podem ser geradas a partir dos íons presentes nas soluções efluentes, possibilitando 

o ataque a cada composto orgânico com eficácia distinta, de acordo com a estrutura química 

do composto. Além disso, vale ressaltar que alguns processos químicos e físicos podem 

acontecer mais rapidamente, segundo aponta a pesquisa de Guzmán et al. (2016). 

Diante destes resultados da análise por CLAE, constata-se altos valores de remoção 

dos pesticidas estudados, ametrina, diuron e hexazinona pelo processo sonoeletroquímico 

fotoassistido, podendo-se inferir eficiente aplicação deste processo na degradação destes 

pesticidas. 

 

5.3.2 Carbono Orgânico Total (COT) 

O teste de carbono orgânico total consiste em uma análise que visa acompanhar a 

porcentagem de mineralização do poluente, realizada antes, no efluente bruto, e após cada 

tratamento. Para monitorar a remoção da matéria orgânica calculou-se o COT teórico, a partir 

do composto orgânico presente no efluente, conforme descrito na Seção 4.5.1, cujos valores 

são mostrados na Tabela 13. 
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Tabela 13 – COT teórico das soluções iniciais dos pesticidas estudados  

Ametrina Diuron Hexazinona 

 
 

 
 

Fórmula Molecular: C9H17N5S 

Massa Molecular: 227,33 g mol-1 

Fórmula Molecular: C9H10Cl2N2O 

Massa Molecular: 233,09 g mol-1 

Fórmula Molecular: C12H20N4O2 

Massa Molecular: 252,31 g mol-1 

COTteórico = 9,50 mg L-1 COTteórico = 9,27 mg L-1 COTteórico = 11,41 mg L-1 

Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 
 

A Figura 23 mostra os valores de COT removido no final dos tratamentos de 

degradação dos pesticidas estudados, ametrina, diuron e hexazinona, para os processos 

sonoquímico, fotoquímico, sonoquímico fotoassistido, eletroquímico, eletroquímico 

fotoassistido, sonoeletroquímico e sonoeletroquímico fotoassistido.  

 

Figura 23 – Gráficos da remoção de carbono orgânico total para os pesticidas ametrina, 

diuron e hexazinona, sendo: processos (1) sonoquímico; (2) fotoquímico; (3) sonoquímico 

fotoassistido; (4) eletroquímico; (5) eletroquímico fotoassistido; (6) sonoeletroquímico; (7) 

sonoeletroquímico fotoassistido. 
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Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 
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Realizando uma comparação das soluções tratadas por cada processo, pode-se 

observar pela Figura 23 que o processo sonoeletroquímico fotoassistido apresentou um valor 

de remoção de COT maior em relação aos demais processos, sendo 91%, 94% e 77%, para 

ametrina, diuron e hexazinona, respectivamente. A hexazinona apresentou um valor de 

remoção de COT menor comparado à ametrina e ao diuron, porém significativa. Tal fato pode 

estar relacionado à menor produção de ECL para a hexazinona e, consequentemente, menor 

geração de espécies altamente oxidantes, os radicais hidroxila, responsáveis por atuarem na 

remoção/degradação desse pesticida. Ressaltando que a hexazinona interage de forma distinta 

em relação ao diuron e a ametrina, provavelmente devido às suas características específicas e 

propriedades físico-químicas, tais como estrutura molecular, solubilidade, coeficiente de 

partição, dentre outras.  

Hoang e Holze (2020) estudaram uma combinação de métodos eletroquímicos na 

degradação do pesticida Padan 95SP (95% Cartap) em água. A combinação desses métodos 

promoveu aproximadamente 75% de remoção de COT. No trabalho de Mahmoudi et al. 

(2020) os resultados da degradação eletroquímica do pesticida diazinon mostraram uma 

remoção de COT de 77,35%, em 80 min de eletrólise, a uma concentração incial de 80 mg L-1 

desse pesticida, em pH ácido (4,5). A degradação fotoeletroquímica dos pesticidas 

clorfenvinfos (CFV) e bromacil (BRO), e uma mistura de suas soluções, foi avaliada por 

Rosello-Marquez et al. (2019). Atingiu-se uma remoção de COT de 60,53% para CFV, 

42,86% para BRO, e ~50% para a mistura de ambos. 

Segundo Antonelli (2018) a literatura descreve resultados mais expressivos na 

remoção de matéria orgânica em sistemas onde a degradação é realizada em meio aquoso 

contendo NaCl como eletrólito suporte. Isso porque em meio aquoso contendo NaCl como 

eletrólito suporte ocorre um aumento dos sítios eletroativos do eletrodo, em processos que 

utilizam a eletrólise, permitindo que a degradação alcance altos valores de remoção de COT. 

Pinto et al. (2019) empregaram a combinação das técnicas eletroquímica, fotoquímica 

e sonoquímica na degradação do pesticida atrazina. Neste estudo foi comprovado que a 

degradação sonoeletroquímica fotoassistida promoveu uma remoção mais eficiente do 

pesticida atrazina, alcançando uma remoção de COT de aproximadamente 98%, utilizando o 

eletrólito suporte NaCl. 

A associação das três técnicas (eletroquímica, fotoquímica e sonoquímica) permitiu o 

favorecimento das reações de mineralização, provavelmente devido à uma maior produção de 

agentes oxidantes os quais atuaram na remoção da matéria orgânica. De acordo com Steter et 
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al. (2016), uma maior mineralização pode estar relacionada à grande quantidade de radicais 

●OH próximos da superfície do eletrodo e no volume da solução.  

Além disso, os processos que empregaram eletrólise, eletroquímico, 

sonoeletroquímico, eletroquímico fotoassistido e sonoeletroquímico fotoassistido, 

apresentaram valores satisfatórios de COT removido. Sousa (2017) e Vidales et al. (2016) 

demonstraram que a remoção de poluentes orgânicos em efluentes por meio de tratamentos 

eletroquímicos resultam na diminuição da matéria orgânica, e a combinação de técnicas 

proporciona uma degradação maior, mais rápida e eficaz. A pesquisa de Malpass et al. (2006) 

evidencia que a remoção de COT está diretamente relacionada aos agentes oxidantes gerados 

eletroquimicamente em solução. 

A partir dos dados das concentrações de COT para cada pesticida estudado, ametrina, 

diuron e hexazinona, para determinar o efeito sinérgico do processo sonoeletroquímico 

fotoassistido realizou-se a análise cinética dos processos eletroquímico, fotoquímico, 

sonoquímico e sonoeletroquímico fotoassistido, e obtendo-se as constantes cinéticas (k) destes 

processos (Equação 50 - Seção 4.5.1), bem como os coeficientes de regressão linear (R2), 

apresentados na Figura 24 e Tabela 14. 

 

Figura 24 – Gráficos de ln [COT]/[COT0] em função do tempo para os pesticidas ametrina, 

diuron e hexazinona, sendo: processos (1) eletroquímico; (2) fotoquímico; (3) sonoquímico; 

(4) sonoeletroquímico fotoassistido. 
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Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 
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Tabela 14 – Dados da análise cinética dos pesticidas estudados para os processos 

eletroquímico, fotoquímico, sonoquímico e sonoeletroquímico fotoassistido 

Processos Dados Cinéticos Ametrina Diuron Hexazinona 

Eletroquímico 
k (min-1) 7,13.10-2 1,40.10-1 6,99.10-3 

R2 0,9936 0,9978 0,9869 

Fotoquímico  
k (min-1) 4,90.10-3 6,40.10-3 2,70.10-3 

R2 0,9888 0,9898 0,9848 

Sonoquímico 
k (min-1) 5,10.10-3 2,60.10-3 2,20.10-3 

R2 0,9899 0,9985 0,9876 

Sonoeletroquímico Fotoassistido 
k (min-1) 2,41.10-1 2,85.10-1 1,80.10-2 

R2 0,9991 0,9993 0,9975 

  Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Optou-se por empregar o modelo cinético de pseudo-primeira ordem, visto que em 

estudos cinéticos de ordem superior, em que tem-se uma complexidade dos mecanismos 

envolvidos na remoção dos orgânicos, frequentemente utiliza-se condições em que as reações 

exibem comportamento cinético de primeira ordem. No presente estudo, foram realizados os 

testes para os modelos cinéticos de primeira ordem e segunda ordem, a fim de comparar e 

determinar o melhor ajuste. A cinética de pseudo-primeira ordem forneceu uma boa 

representação da taxa de remoção de COT, visto que apresentou satisfatórios valores dos 

coeficientes de regressão linear (R2), melhores do que o modelo cinético de segunda ordem 

(Figura 24 e Tabela 14). Além disso, o fato de adicionar NaCl à mistura reacional a uma 

quantidade maior, associado ao modo de operação do sistema em fluxo contínuo, favorecendo 

o transporte de massa, pode ter conferido características cinéticas de um modelo de pseudo-

primeira ordem (GHANBARLOU et al., 2020; PEDERSEN et al., 2019; RAUT-JADHAV et 

al., 2013). 

Para definir a sinergia do processo sonoeletroquímico fotoassistido, o coeficiente 

sinérgico (Sc) foi calculado a partir dos dados de COT, conforme a Equação 51 (Seção 4.5.1), 

dado que todas as reações de degradação pelos processos eletroquímico, fotoquímico, 

sonoquímico e sonoeletroquímico fotoassistido se ajustaram bem ao modelo cinético de 

pseudo-primeira ordem. Assim, o coeficiente sinérgico foi obtido, sendo ~3,0 para ametrina, 

~2,0 para diuron e ~1,5 para hexazinona. 
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Avaliando os resultados da análise cinética e sinérgica do presente estudo, verifica-se 

que a remoção pelo processo sonoeletroquímico fotoassistido ocorreu mais rapidamente, 

comparado às técnicas individuais, para o pesticida diuron, seguido da ametrina e hexazinona. 

Tal fato pode ser explicado pela maior afinidade de reação em relação aos radicais hidroxila, 

segundo Pedersen et al. (2019), aos pesticidas diuron e ametrina em comparação à 

hexazinona. Além disso, a taxa de remoção mais lenta para a hexazinona pode indicar 

limitação de transferência de massa (GHANBARLOU et al., 2020). O processo combinado, 

sonoeletroquímico fotoassistido, apresentou comportamento sinérgico para os três pesticidas. 

O maior efeito sinérgico foi observado para os pesticidas ametrina e diuron, os quais 

obtiveram taxas de remoção semelhantes, sendo que a hexazinona mostrou sinergia menor. 

Essa diferença de sinergia pode ser atribuída às características específicas do composto alvo, 

tais como estrutura molecular do composto, grupos funcionais, propriedades físico-químicas 

(PEDERSEN et al., 2019). Assim, o motivo pelo qual a hexazinona interage de forma distinta, 

em comparação à ametrina e diuron, pode estar associado à diferente estrutura molecular, 

maior solubilidade (33000 mg L-1), em relação a ametrina (209 mg L-1) e diuron (42 mg L-1), 

e menor coeficiente de partição (log kow = 2,20), em comparação a ametrina (log kow = 2,98) 

e diuron (log kow = 2,68) (PUBCHEM, 2020). 

Diante do exposto, o significativo efeito sinérgico observado pela combinação das 

técnicas individuais, o processo sonoeletroquímico fotoassistido, sendo mais expressivo para 

os pesticidas ametrina e diuron, evidenciou o aumento da taxa de dissociação de NaCl para 

gerar maior quantidade de radicais altamente oxidantes, os radicais hidroxila. Além disso, 

essa combinação de técnicas contribuiu também para aumentar a condutividade e a 

difusividade no meio reacional, promovendo efetiva utilização dos radicais hidroxila pelas 

moléculas poluentes, conforme Raut-Jadhav et al. (2013). O efeito sinérgico e o maior 

rendimento resultantes do acoplamento de técnicas podem ser atribuídos ao aumento da 

conversão de subprodutos orgânicos em produtos finais mais simples, como CO2 e H2O, 

segundo Raut-Jadhav et al. (2013).  

Choi et al. (2018) investigaram a aplicação do acoplamento de processos (cavitação 

hidrodinâmica / persulfato) na degradação do desregulador endócrino, bisfenol A, e os efeitos 

dos parâmetros dos processos. Nesta pesquisa, os resultados do acoplamento dos processos 

exibiram um coeficiente sinérgico de 2,23, demonstrando relevância da técnica combinada em 

relação às técnicas individuais. Assim, os autores afirmaram que o estudo cinético e a 

avaliação econômica da técnica combinada podem ser aplicados nos processos de tratamento 

de águas residuais.  
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No trabalho de Raut-Jadhav et al. (2013) o efeito sinérgico da degradação do pesticida 

imidacloprida por cavitação hidrodinâmica / H2O2 foi examinado, alcançando um coeficiente 

sinérgico de 7,85, embasando-se no estudo de mineralização deste pesticida. Com base nos 

resultados alcançados, diante do considerável efeito sinérgico, os autores confirmaram a 

eficácia e eficiência do processo combinado em relação aos processos individuais. O alto 

valor do efeito sinérgico foi justificado por Alves et al. (2018), pelo aumento da taxa de 

dissociação do reagente e consequente aumento na produção de radicais hidroxila. 

A fim de estimar a viabilidade do processo sonoeletroquímico fotoassistido, o 

parâmetro energia elétrica por ordem (EEO) foi calculado, de acordo com a Equação 52 (Seção 

4.5.1), cujos valores da energia elétrica por ordem (EEO) e do ajuste do modelo, representado 

pelo coeficiente de regressão linear (R2) e constante cinética (k), são mostrados na Tabela 15. 

 

Tabela 15 – Consumo de energia elétrica por ordem, EEO (kWh m-3 ordem-1), dos pesticidas 

estudados para os processos que empregaram eletrólise 

Processos Ametrina Diuron Hexazinona 

 R2 k EEO R2 k EEO R2 k EEO 

Eletroquímico 0,9936 7,13.10-2 18,38 0,9978 1,40.10-1 7,76 0,9869 6,99.10-3 86,04 

Eletroquímico 

fotoassistido 
0,9943 8,52.10-2 12,09 0,9921 1,90.10-1 5,12 0,9930 1,67.10-2 71,64 

Sonoeletroquímico  0,9931 7,08.10-2 15,18 0,9956 1,61.10-1 6,63 0,9909 1,59.10-2 78,39 

Sonoeletroquímico 

Fotoassistido 
0,9991 2,41.10-1 4,02 0,9993 2,85.10-1 3,35 0,9975 1,80.10-2 43,77 

  Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Observando os dados da Tabela 15, verificou-se um bom ajuste do modelo cinético de 

primeira ordem, para todas as reações de degradação pelos processos eletroquímico, 

eletroquímico fotoassistido, sonoeletroquímico e sonoeletroquímico fotoassistido, devido aos 

satisfatórios valores dos coeficientes de regressão linear (R2). Ressaltando que foram 

realizados os testes para os modelos cinéticos de primeira ordem e segunda ordem, a fim de 

comparar e determinar o melhor ajuste.  

Os menores valores da energia elétrica por ordem (EEO) foram obtidos pelo processo 

sonoeletroquímico fotoassistido para os três pesticidas estudados, ametrina (4,02 kWh m-3 

ordem-1), diuron (3,35 kWh m-3 ordem-1) e hexazinona (43,77 kWh m-3 ordem-1), o qual 

apresentou os maiores valores da constante cinética (k) (Tabela 15). Ressalta-se que a 
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hexazinona interage de forma distinta da ametrina e do diuron, provavelmente devido às 

características específicas do seu composto como, por exemplo, estrutura molecular, grupos 

funcionais, propriedades físico-químicas.  

Conforme Alves et al. (2018), quanto menor a EEO, maior a eficiência de remoção do 

poluente em termos de consumo de energia elétrica. Diante destes resultados, o processo 

sonoeletroquímico fotoassistido demonstrou ser eficiente, em termos da energia elétrica, na 

degradação dos pesticidas estudados.  

Miwa et al. (2006) estudaram a degradação do pesticida carbaril pelo sistema de 

tratamento eletroquímico, empregando três diferentes ânodos dimensionalmente estáveis 

(Ti/Ru0,3Ti0,7O2, Ti/Ru0,3Sn0,7O2, Ti/Ir0,3Ti0,7O2) e utilizando os eletrólitos suporte NaCl e 

H2SO4. Na presença de NaCl todos os eletrodos utilizados apresentam rápida diminuição do 

carbaril e do teor de carbono orgânico total, sugerindo maior atividade. Na presença de 

Ti/Ru0,3Sn0,7O2, Ti atingiu-se os menores valores de EEO, sendo 0,20 kWh m-3 ordem-1 na 

presença de NaCl, e 4,80 kWh m-3 ordem-1 na presença de H2SO4. 

Portanto, os resultados de COT para os pesticidas estudados, ametrina, diuron e 

hexazinona, indicaram uma redução do teor de COT mais evidente pelo processo 

soneletroquímico fotoassistido, demonstrando a eficácia deste processo para estes pesticidas. 

Adicionalmente, o efeito sinérgico significativo apresentado pelo processo sonoeletroquímico 

fotoassistido constata uma influência bastante pronunciada desta técnica combinada na 

remoção destes pesticidas estudados. Em complemento, a análise do parâmetro energia 

elétrica por ordem (EEO) demonstrou a viabilidade do processo sonoeletroquímico 

fotoassistido na degradação dos pesticidas estudados. 

 

5.3.3 Análise Energética 

A análise energética visa determinar a eficiência da oxidação eletroquímica e da 

remoção/degradação do poluente, visto que fatores como corrente elétrica aplicada, potencial 

da célula, condutividade do meio influenciam na avaliação energética do processo.  

Portanto, as análises de eficiência de corrente (EC), consumo energético (CE) e 

eficiência energética (EE) foram realizadas para os processos que empregaram a eletrólise, em 

função de ECL, como descrito na Seção 4.5.3, sendo os valores médios mostrados na Tabela 

16, com os valores de desvio padrão apresentados na Tabela 17.  
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Por meio dos dados de COT calculou-se a eficiência de corrente (EC), pelas medidas 

de potencial da célula (U) determinou-se o consumo energético (CE), e através dos valores da 

concentração de espécies de cloro livre (ECL) obteve-se a eficiência energética (EE).  

 

Tabela 16 – Dados de EC, CE e EE, para os processos que empregaram a eletrólise, em 

função de espécies de cloro livre 

Processos 

Ametrina Diuron Hexazinona 

EC  

(%) 

CE  

(kWh m-3) 

EE  

(%) 

EC  

(%) 

CE  

(kWh m-3) 

EE  

(%) 

EC  

(%) 

CE  

(kWh m-3) 

EE  

(%) 

Eletroquímico 

 
3,79 29,64 98,80 3,91 28,86 99,67 3,31 32,44 91,61 

Eletroquímico 

fotoassistido 
4,51 27,46 87,63 4,79 26,21 91,53 4,03 30,58 85,94 

Sonoeletroquímico 

 
4,10 28,39 96,23 4,32 27,92 97,48 3,89 30,94 86,87 

Sonoeletroquímico 

fotoassistido 
5,13 25,37 85,47 5,28 24,65 87,77 4,65 28,40 83,14 

  Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Tabela 17 – Desvio padrão dos dados de EC, CE e EE, para os processos que empregaram a 

eletrólise, em função de espécies de cloro livre 

Processos 

Ametrina Diuron Hexazinona 

EC  

(%) 

CE  

(kWh m-3) 

EE  

(%) 

EC  

(%) 

CE  

(kWh m-3) 

EE  

(%) 

EC  

(%) 

CE  

(kWh m-3) 

EE  

(%) 

Eletroquímico 

 
0,0816 0,272 0,718 0,0794 0,251 0,695 0,0719 0,259 0,705 

Eletroquímico 

fotoassistido 
0,0828 0,257 0,701 0,0789 0,239 0,371 0,0705 0,267 0,339 

Sonoeletroquímico 

 
0,0817 0,265 0,726 0,0780 0,246 0,382 0,0703 0,331 0,584 

Sonoeletroquímico 

fotoassistido 
0,0612 0,159 0,619 0,0579 0,198 0,353 0,0410 0,251 0,331 

  Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 
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Efetuando uma análise dos valores contidos na Tabela 16 nota-se um valor de 

eficiência de corrente (EC) mais elevado pelo processo sonoeletroquímico fotoassistido para 

os três pesticidas estudados, ametrina (5,13%), diurom (5,28%), hexazinona (4,65%), quando 

comparado aos demais processos, visto que este processo apresentou uma maior remoção de 

COT para estes pesticidas, confirmando o efeito da associação das três técnicas 

(eletroquímica, fotoquímica e sonoquímica).  

Ainda observando a Tabela 16, verifica-se o menor valor de consumo energético (CE) 

ao empregar o processo sonoeletroquímico fotoassistido para os três pesticidas, ametrina 

(25,37 kWh m-3), diuron (24,65 kWh m-3) e hexazinona (28,40 kWh m-3), os quais 

apresentaram os valores mais baixos de potencial de célula. A diminuição do potencial da 

célula está associada à uma boa condutividade do meio, resultando na redução do consumo 

energético e aumento da eficiência do sistema, de acordo com Fernandes et al. (2016) e Pérez 

et al. (2012), e consequentemente, ocasionando uma eficiência energética (EE), em termos de 

produção de ECL, satisfatória na degradação da ametrina (85,47%), do diuron (87,77%) e da 

hexazinona (83,14%), por esse processo.  

Pinto et al. (2019) estudaram os processos combinados (eletroquímico, fotoquímico e 

sonoquímico) aplicados na degradação do pesticida atrazina. Os resultados apontaram uma 

maior eficiência de corrente e menor consumo energético, em comparação com os processos 

isolados ou com a combinação de dois processos. Tal fato evidenciou que a aplicação do 

processo sonoeletroquímico fotoassistido na degradação do pesticida atrazina é eficaz e 

também apropriado do ponto de vista econômico. 

Souza et al. (2014) afirmaram que o acoplamento de irradiação ultrassom ou 

ultravioleta à degradação eletroquímica apresenta efeito positivo nos resultados, levando a 

menores cargas elétricas para a mineralização completa dos resíduos.  

O estudo de Beati (2010) constatou o promissor emprego da tecnologia eletroquímica 

com outros processos oxidativos conjugados na degradação da ametrina, obtendo-se uma 

maior geração de oxidantes e menor consumo energético (para baixos valores de pontencial 

da célula), possibilitando economicamente a utilização desse processo.  

Segundo Malpass et al. (2010) e Aquino et al. (2017), o potencial da célula diminui 

possivelmente devido à efetiva remoção/degradação dos pesticidas, resultando em economia 

de energia e tempo. 

Para comparar os resultados de EC, CE e EE entre os processos eletroquímico, 

eletroquímico fotoassistido, sonoeletroquímico e sonoeletroquímico fotoassistido de cada 

pesticida estudado, realizou-se a análise de variância, ANOVA (Tabelas 18, 20 e 22), seguida 
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do teste de Tukey (Tabelas 19, 21 e 23), permitindo avaliar as diferenças consideráveis entre 

esses processos. 

 

Tabela 18 – Análise de variância (ANOVA) dos dados de EC dos pesticidas estudados, para 

os processos que empregaram a eletrólise (Tratamentos) 

ANOVA 

 
Soma dos 

Quadrados 

Graus de 

Liberdade 

Média dos 

Quadrados 
F p 

Ametrina 

Tratamentos 2,9971 3 0,9990 111,10 0,000001 

Erro Puro 0,0719 8 0,0089   

Total Soma 

Quadrados 
3,0690 11    

Diuron 

Tratamentos 3,1354 3 1,0451 120,71 0,000001 

Erro Puro 0,0693 8 0,0087   

Total Soma 

Quadrados 
3,2047 11    

Hexazinona 

Tratamentos 2,7376 3 0,9125 112,19 0,000002 

Erro Puro 0,0651 8 0,0081   

Total Soma 

Quadrados 
2,8027 11    

  Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

Tabela 19 – Teste de Tukey dos dados de EC dos pesticidas estudados, para os processos que 

empregaram a eletrólise (Tratamentos), sendo: (1) eletroquímico; (2) eletroquímico 

fotoassistido; (3) sonoeletroquímico; (4) sonoeletroquímico fotoassistido 

TESTE DE TUKEY 

 Tratamentos Média 

Diferenças 

entre 

tratamentos 

1 2 3 4 

Ametrina 

1 3,79 d    

3 4,10  c   

2 4,51   b  

4 5,13    a 

Diuron 

1 3,91 d    

3 4,32  c   

2 4,79   b  

4 5,27    a 

Hexazinona 

1 3,31  d   

3 3,89 c    

2 4,03 b    

4 4,65    a 
  Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 
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Tabela 20 – Análise de variância (ANOVA) dos dados de CE dos pesticidas estudados, para 

os processos que empregaram a eletrólise (Tratamentos) 

ANOVA 

 
Soma dos 

Quadrados 

Graus de 

Liberdade 

Média dos 

Quadrados 
F p 

Ametrina 

Tratamentos 29,1058 3 9,7019 119,60 0,000001 

Erro Puro 0,6489 8 0,0811   

Total Soma 

Quadrados 
29,7548 11    

Diuron 

Tratamentos 31,3204 3 10,4401 107,25 0,000001 

Erro Puro 0,7787 8 0,0973   

Total Soma 

Quadrados 
32,0991 11    

Hexazinona 

Tratamentos 25,2183 3 8,4060 74,34 0,000003 

Erro Puro 0,9084 8 0,1135   

Total Soma 

Quadrados 
26,1266 11    

  Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Tabela 21 – Teste de Tukey dos dados de CE dos pesticidas estudados, para os processos que 

empregaram a eletrólise (Tratamentos), sendo: (1) eletroquímico; (2) eletroquímico 

fotoassistido; (3) sonoeletroquímico; (4) sonoeletroquímico fotoassistido 

TESTE DE TUKEY 

 Tratamentos Média 

Diferenças 

entre 

tratamentos 

1 2 3 4 

Ametrina 

4 25,37 a    

2 27,46  b   

3 28,39   c  

1 29,64    d 

Diuron 

4 24,65  a    

2 26,21  b   

3 27,92   c  

1 28,86    d 

Hexazinona 

4 28,40   a   

2 30,58 b    

3 30,94 c    

1 32,44    d 

  Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 
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Tabela 22 – Análise de variância (ANOVA) dos dados de EE dos pesticidas estudados, para 

os processos que empregaram a eletrólise (Tratamentos) 

ANOVA 

 
Soma dos 

Quadrados 

Graus de 

Liberdade 

Média dos 

Quadrados 
F p 

Ametrina 

Tratamentos 377,03 3 125,67 206,78 0,000000 

Erro Puro 4,8621 8 0,6078   

Total Soma 

Quadrados 
381,89 11    

Diuron 

Tratamentos 302,56 3 100,85 293,36 0,000000 

Erro Puro 2,7503 8 0,3438   

Total Soma 

Quadrados 
305,31 11    

Hexazinona 

Tratamentos 111,84 3 37,28 48,89 0,000002 

Erro Puro 6,1004 8 0,7625   

Total Soma 

Quadrados 
117,94 11    

  Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 

 

Tabela 23 – Teste de Tukey dos dados de EE dos pesticidas estudados, para os processos que 

empregaram a eletrólise (Tratamentos), sendo: (1) eletroquímico; (2) eletroquímico 

fotoassistido; (3) sonoeletroquímico; (4) sonoeletroquímico fotoassistido 

TESTE DE TUKEY 

 Tratamentos Média 

Diferenças 

entre 

tratamentos 

1 2 3 4 

Ametrina 

4 85,47  a    

2 87,63  b   

3 96,23   c  

1 98,80    d 

Diuron 

4 87,77 a    

2 91,53  b   

3 97,48   c  

1 99,67    d 

Hexazinona 

4 83,14  a   

2 85,94 b    

3 86,87 c    

1 91,61    d 

  Fonte: Elaborado pela Autora, 2020 
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Analisando os resultados da ANOVA, contidos nas Tabelas 18, 20 e 22, o parâmetro 

“p” apresentou valores de p < 0,05 para eficiência de corrente (EC), consumo energético (CE) 

e eficiência energética (EE), dos pesticidas estudados, ametrina, diuron e hexazinona, 

comprovando a existência de significância estatística, ou seja, existe evidências de diferença 

estatística significativa entre os tratamentos (processos eletroquímico, eletroquímico 

fotoassistido, sonoeletroquímico e sonoeletroquímico fotoassistido), sendo que pelo menos 

um dos tratamentos apresenta efeito diferente ao ser comparado com os demais.  

As Tabelas 19, 21 e 23 apresentaram os resultados do Teste de Tukey, para eficiência 

de corrente (EC), consumo energético (CE) e eficiência energética (EE), dos pesticidas 

estudados, ametrina, diuron e hexazinona, sendo possível complementar a análise de 

variância, comparando os tratamentos (processos eletroquímico, eletroquímico fotoassistido, 

sonoeletroquímico e sonoeletroquímico fotoassistido) entre si, verificando quais são 

estatisticamente iguais ou diferentes. Para os pesticidas estudados, em relação à EC e ao CE 

identificou-se diferenças entre os tratamentos, ou seja, as médias foram estatisticamente 

diferentes, indicando que a média de EC para o processo sonoeletroquímico fotoassistido foi 

mais elevada, e a média de CE foi menos elevada para o mesmo processo, em relação aos 

demais processos. Quanto a EE destes pesticidas, obterve-se uma média menor pelo processo 

sonoeletroquímico fotoassistido comparado aos demais, porém satisfatória, visto que a EE é 

determinda através dos valores da concentração de espécies de cloro livre, e essas espécies 

produzidas foram, concomitantemente, consumidas em uma quantidade maior ao gerar os 

radicais hidroxila, devido à aplicação simultânea de irradiação UV e US, os quais atuaram na 

degradação dos pesticidas estudados.  

Vale ressaltar que a hexazinona apresentou semelhança para os processos 

eletroquímico fotoassistido e sonoeletroquímico de EC, CE e EE no Teste de Tukey, porém 

este fato não interfere nos resultados, vito que o processo de interesse do presente estudo é o 

sonoeletroquímico fotoassistido. Tal discrepância dos dados da hexazinona para estes 

processos pode estar relacionada à configuração da estrutura, bem como às outras 

características específicas deste pesticida. 

Neste contexto, pela análise estatística dos dados energéticos, confirmou-se os 

melhores resultados pelo processo sonoeletroquímico fotoassistido, para os pesticidas 

estudados, ametrina, diuron e hexazinona, sendo a maior eficiência de corrente, o menor 

consumo energético e satisfatórios valores de eficiência energética, demonstrando viabilidade 

econômica.  
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6 CONCLUSÃO 

O presente estudo pôde mostrar a necessidade de tecnologias de tratamento de 

efluentes industriais e águas residuais para controle da poluição aquosa, e a importância de 

um planejamento adequado do processo, fundamentado em análises estatísticas consistentes, 

permitindo menor gasto de tempo, de reagentes e menor geração de resíduos, de acordo com 

princípios da Química Verde.  

Por meio do planejamento experimental, obteve-se as condições ótimas do processo 

aplicadas nos ensaios de degradação, concentração de NaCl = 0,88 mol L-1, e corrente elétrica 

= 0,78 A, em termos de concentração de espécies de cloro livre. Essas condições ótimas do 

processo foram empregadas na realização dos ensaios de degradação.  

Pela análise de pH, verificou-se que as soluções tratadas dos pesticidas ametrina, 

diuron e hexazinona permaneceram dentro dos limites estabelecidos pela legislação. 

Observou-se que essas soluções apresentaram pH entre 6,0 e 6,9 até 20 min de tratamento, 

para os processos que empregaram a eletrólise (eletroquímico, eletroquímico fotoassistido, 

sonoeletroquímico e sonoeletroquímico fotoassistido), caracterizando-se como soluções de pH 

ácido, detectando-se a presença da espécie HClO, o que provavelmente contribuiu para 

acelerar o processo de degradação destes pesticidas.  

Através da análise de espectroscopia, notou-se produção de ECL (HClO/OCl-) pelos 

processos que empregaram eletrólise para os três pesticidas estudados. Foi verificado que até 

20 min de tratamento as concentrações de ECL para estes processos foram praticamente 

equivalentes. Foi observado um maior consumo de ECL pelo processo sonoeletroquímico 

fotoassistido, e maior redução do pico na região de absorbância de cada pesticida estudado 

por esse processo. Sendo assim, pode-se inferir que houve uma maior geração de espécies 

altamente oxidantes, pelo processo sonoeletroquímico fotoassistido, responsáveis por atuar na 

degradação destes pesticidas.  

A partir dos resultados da análise por CLAE, constata-se altos valores de remoção dos 

pesticidas estudados, ametrina (~100%), diuron (~100%) e hexazinona (80,7%) pelo processo 

sonoeletroquímico fotoassistido, podendo-se inferir eficiente aplicação deste processo na 

degradação destes pesticidas. 

Os resultados de COT para os pesticidas estudados indicaram uma redução do teor de 

COT mais evidente pelo processo soneletroquímico fotoassistido, sendo 91% para ametrina, 

94% para diuron e 77% hexazinona, demonstrando a eficácia deste processo para estes 

pesticidas. Adicionalmente, o efeito sinérgico significativo apresentado pelo processo 
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sonoeletroquímico fotoassistido constata uma influência bastante pronunciada desta técnica 

combinada na remoção destes pesticidas. Em complemento, a análise do parâmetro energia 

elétrica por ordem (EEO) demonstrou a viabilidade do processo sonoeletroquímico 

fotoassistido na degradação dos pesticidas estudados. 

Pela análise estatística dos dados energéticos, confirmou-se os melhores resultados 

pelo processo sonoeletroquímico fotoassistido para estes pesticidas estudados, obtendo-se a 

maior eficiência de corrente, o menor consumo energético e satisfatórios valores de eficiência 

energética, demonstrando viabilidade econômica.  

Neste contexto, ressalta-se que o tratamento dos pesticidas ametrina, diuron e 

hexazinona, pelo processo sonoeletroquímico fotoassistido, resultou na associação de uma 

eficiente degradação/remoção destes pesticidas e aplicabilidade do ponto de vista econômico, 

demonstrando ser eficaz, apropriado e promissor no tratamento de efluentes contendo estes 

pesticidas.  

 

7 PERSPECTIVAS FUTURAS 

Diante da necessidade de estudos sobre tecnologias alternativas de tratamento de 

efluentes industriais e águas residuais para degradação/remoção de contaminantes 

recalcitrantes e poluentes orgânicos, tais como pesticidas, fármacos, corantes, etc, 

considerando os resultados alcançados por esta pesquisa, torna-se importante a ampliação 

deste estudo futuramente, podendo-se: 

 Aplicar o sistema em regime de fluxo contínuo e determinar os custos;  

 Empregar uma mistura dos pesticidas, e utilizar concentrações iniciais mais 

baixas;  

 Realizar o planejamento experimental incluindo outras variáveis, como tempo 

de tratamento, por exemplo; 

 Coletar as amostras dos ensaios de degradação em intervalos de tempo 

menores; 

 Identificar os subprodutos da degradação. 
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