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RESUMO 

SOARES, Beatriz Segnini. Análise de processo oxidativo avançado 

eletroquímico, usando ânodo de diamante dopado com boro, aplicado ao 

tratamento de água subterrânea contaminada artificialmente em 2022, 110 p. 

Dissertação (Mestrado em Química Analítica e Inorgânica) - Instituto de Química de 

São Carlos, Universidade de São Paulo, São Carlos, 2022. 

A água é fundamental para quaisquer atividades humanas, todavia, a quantidade de 

água doce disponível é pequena, comparada ao total no planeta, e é encontrada 

principalmente em aquíferos. Essas águas subterrâneas vêm sendo cada vez mais 

exploradas para múltiplos usos, pois costumam ser de ótima qualidade e sua captação 

é de baixo custo, entretanto, são inúmeras as fontes de contaminação possíveis, 

particularmente nas áreas de recarga direta, locais por onde a água penetra nos 

aquíferos. Dentre as categorias de contaminantes encontram-se aqueles 

considerados emergentes, cuja concentração é baixa, sem legislação específica e de 

difícil monitoramento, mas, suspeitos de causar malefícios aos organismos vivos. A 

característica mais alarmante desse tipo de contaminação é a ineficiência dos 

tratamentos convencionais em removê-la, o que fomentou a busca por tratamentos 

alternativos. Dentre esses, os processos oxidativos avançados eletroquímicos têm 

apresentado resultados promissores, em particular com o uso de ânodos de diamante 

dopado com boro (DDB). O presente trabalho objetivou a análise da eficiência e 

aplicabilidade do tratamento eletroquímico, com um anodo de DDB, de uma matriz 

real, constituída de água proveniente de um poço artesiano, contaminada 

artificialmente com tetraciclina, bisfenol A, atrazina e Escherichia coli. Apesar da água 

utilizada apresentar condutividade suficiente para a operação eficiente do sistema 

eletroquímico, foram simuladas situações de excesso de eletrólito suporte com 

diferentes tipos de ânions (Cl-, NO3
-, SO4

2- e PO4
3-). Foram realizadas análises de 

cromatografia de íons, voltametria cíclica, COT, HPLC, DQO, DBO, contagem de UFC 

pelo método de gota e imagens em microscópio eletrônico de varredura, a fim de 

avaliar a capacidade do sistema eletroquímico utilizado (ânodo e eletrólito suporte) na 

degradação e mineralização de compostos orgânicos e seu potencial como sistema 

bactericida. Os resultados mostram o potencial do tratamento estudado na 

descontaminação de matrizes reais, com possibilidade de degradação completa e 

altos níveis de mineralização após 2h de tratamento, aliado à rápida ação bactericida 

causando a lise das bactérias utilizadas. A análise mostrou que o tratamento é muito 

influenciado pelos íons presentes na solução, uma vez que os resultados mostram 

diferenças significativas, bem como, diferentes interações com cada contaminante 

utilizado. 

 

Palavras-chave: processos oxidativos avançados eletroquímicos; diamante dopado 

com boro; eletrólito suporte; contaminantes emergentes, águas subterrâneas.   
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ABSTRACT 

SOARES, Beatriz Segnini. Advanced electrochemical oxidative process analysis, 

using boron doped diamond anode, applied to the treatment of artificially 

contaminated groundwater. 2022, 110 p. Dissertation (Master in Analytical and 

Inorganic Chemistry) – São Carlos Institute of Chemistry, University of São Paulo, São 

Carlos, 2022. 

Water is essential for any human activities; however, the available freshwater is small, 

compared to the total present on the planet, and is found mainly in aquifers. These 

groundwaters have been increasingly exploited for multiple uses, as they are of 

excellent quality and their collection is low cost, however, there are numerous possible 

sources of contamination, particularly in areas of direct recharge. Among the 

categories of contaminants are those considered emerging, whose concentration is 

low, without specific legislation and difficult to monitor, but suspected of causing harm 

to living organisms. The most alarming characteristic of this type of contamination is 

the inefficiency of conventional treatments in removing it, which has encouraged the 

search for alternative treatments. Among these, advanced electrochemical oxidative 

processes have shown promising results, particularly using boron-doped diamond 

(BDD) anodes. The present work aimed to analyze the efficiency and applicability of 

the electrochemical treatment, with a BDD anode, of a real matrix, consisting of water 

from an artesian well, artificially contaminated with tetracycline, bisphenol A, atrazine, 

and Escherichia coli. Although the water used presented sufficient conductivity for the 

efficient operation of the electrochemical system, situations of excess supporting 

electrolyte with different types of anions (Cl-, NO3
-, SO4

2- and PO4
3-) were simulated. 

Ion chromatography, cyclic voltammetry, TOC, HPLC, COD, BOD analyzes were 

performed, as well as CFU counting by droplet method and imaging using a scanning 

electron microscope, in order to evaluate the capacity of the electrochemical system 

used (anode and supporting electrolyte) in the degradation and mineralization of 

organic compounds and its potential as a bactericidal system. The results show the 

potential of the treatment studied in the decontamination of real matrices, with the 

possibility of complete degradation and high levels of mineralization after 2h of 

treatment, combined with the rapid bactericidal action causing the lysis of the bacteria 

used. The analysis showed that the treatment is greatly influenced by the ions present 

in the solution since the results show significant differences, as well as, different 

interactions with each contaminant used. 

 

 

Keywords: advanced electrochemical oxidative processes; boron-doped diamond; 

supporting electrolyte; emerging contaminants, groundwater. 
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1. Capítulo 1 – INTRODUÇÃO 

Neste capítulo são apresentadas informações e os conceitos necessários para 

o entendimento do trabalho, assim como o suporte a suas justificativas, objetivos e 

metas. 

1.1. Águas Subterrâneas 

No ano de 1977, a Conferência das Nações Unidas sobre a água considerou-a 

em seu estado potável como um direito (ONU, 2011a). Desde 2010, a ONU reconhece 

água limpa e segura, bem como saneamento básico, como direitos humanos 

essenciais através da Resolução A/RES/64/292 (1085773). Na época, 884 milhões de 

pessoas não tinham acesso a água potável segura e 40% da população mundial não 

tinha acesso a saneamento básico (ONU, 2011b). Em 2015, 663 milhões de pessoas 

ainda não possuíam fontes de água potável adequadas (WORLD HEALTH 

ORGANIZATION; UNICEF, 2015). 

Apesar de sua importância e abundância em nosso planeta, a água considerada 

potável para consumo é muitas vezes escassa, já que em sua maioria está presente 

em mares e oceanos (Fig. 1). A água doce disponível para o consumo é de apenas 

0,78% do total e se encontra predominantemente no subsolo em aquíferos (CETESB, 

2021a). 

Devido à grande e crescente necessidade deste recurso, as águas subterrâneas 

vêm sendo cada vez mais exploradas para uso doméstico, industrial e agrícola, já que, 

além de mais abundantes, são ideais para consumo e têm baixo custo de captação 

(CETESB, 2021a; CONICELLI, 2008). 

Por ano, são extraídos mundialmente 1 × 1015 m3 de águas subterrâneas. No 

Brasil, em 2015 foram extraídos 6,62 × 109 m3 de água legalmente e estima-se que o 

número real seja de 17,58 × 109 m3 devido à quantidade de poços ilegais. Com isso, 

o país é o 9° que mais extrai esse recurso, sendo seus principais usos discriminados 

na Figura 2. Dos 5.570 municípios brasileiros, 2.897 utilizam água subterrânea 

(69,23% totalmente e 30,77% parcialmente). Sendo assim, das 172 milhões de 

pessoas que possuem acesso à rede pública de abastecimento no Brasil, 17% utilizam 

água subterrânea (HIRATA et al., 2019). 
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Figura 1 - Distribuição de água no planeta. Fonte: Adaptado de SSRH (2015) 

 

 

Figura 2 - Uso de águas subterrâneas no Brasil. Fonte: Adaptado de Hirata et al. (2019) 
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Figura 3 - Uso de água subterrânea para abastecimento público no estado de São Paulo. 

Fonte: Adaptado de CETESB (2021a). 

 

1.2. Aquífero Guarani  

O estado de São Paulo é dependente das fontes subterrâneas para o 

fornecimento urbano de água, visto que 80% dos municípios são abastecidos 

parcialmente ou completamente por elas (Fig. 3). Apenas para o abastecimento rural, 

são extraídos 484 × 108 m3/ano de água (CETESB, 2021a; HIRATA et al., 2019). 

Uma grande área do estado localiza-se sobre a Bacia do Paraná, onde é 

encontrado o maior manancial de água doce do mundo que ultrapassa fronteiras 

geográficas1: o Aquífero Guarani (Fig. 4) (CETESB, 2004). Aquíferos são formações 

rochosas capazes de armazenar e transportar grandes volumes de água (SSRH, 

2015). 

O Sistema Aquífero Guarani2 (SAG) é compartilhado entre Brasil, Argentina, 

Uruguai e Paraguai, possuindo extensão de 1,2 milhões de km², dos quais, 66,7% se 

 
1 Compartilhado geograficamente entre dois ou mais países (CETESB, 2021b) 
2 Por se encontrar entre rochas vulcânicas, o Aquífero Guarani é entrecortado por rochas intrusivas que 

o fracionam, por isso é denominado Sistema Aquífero Guarani (RIBEIRO, 2008). 
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encontram em território brasileiro (Fig. 5). Aproximadamente 76% da superfície do 

Estado de São Paulo se encontra sobre o SAG (CETESB, 2004). É um aquífero  

Figura 4 - Aquíferos do Estado de São Paulo. Fonte: Adaptado de CETESB (2004). 

 

Figura 5 - Extensão do Aquífero Guarani. Fonte: Adaptado de BRANCO (2014) e CUNHA 

(2003) 

 

arenoso, possuindo poros aos quais a água fica armazenada (ABAS, 2016; SSRH, 

2015). Da sua área, 90% se encontra confinada entre camadas impermeáveis ou 

semipermeáveis. A área restante compreende a parte livre do aquífero, onde sua 
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formação permeável se encontra mais superficialmente e não confinada, denominada 

área de afloramento (ASSOCIAÇÃO BRASILEIRA DE ÁGUAS SUBTERRÂNEAS, 

2016; CUNHA, 2003). 

 

Tabela 1 - Formação Geológica do aquífero Guarani. Adaptado de GONCALVES (1987) e 

ROCHA (1997) 

Era Período 
Idade 

(milhões de anos) 
Grupo Formação 

Mesozóico 

Cretáceo Sup. 99 Bauru Itaqueri 

Cretáceo Inf. 135 

São Bento 

Serra Geral 

Jurássico 199 Botucatu  

Triássico 200 Piramboia  

Paleozóico 
Permiano 299 Passa Dois 

Corumbataí 

Irati 

Carbonífero 359 Tubarão Tatuí 

 

O SAG é formado por várias camadas de arenito da Era Mesozóica (200 – 99 

milhões de anos) que se depositaram ao longo da Bacia do Paraná (Tab. 1). É 

composto por sedimentos fluviolacustres (i.e., provenientes de rios e de lagos 

simultaneamente) da Formação Pirambóia3 e eólicos-desérticos da Formação 

Botucatu4, cobertos por basalto, compondo a Formação Serra Geral5 (CETESB, 2004; 

CUNHA, 2003; GONCALVES, 1987; ROCHA, 1997; YAMADA, 2007). 

 

 
3 Formado por sedimentos de rios e lagos da região no Período Triássico, composto por arenitos de 

granulação muito fina e com teor de argila acima de 20% (ROCHA, 1997); 
4 Formado por sedimentos do deserto da região no Período Jurássico, composto por arenitos de 

granulação fina, grãos de quartzo e com teor de argila inferior a 10% (ROCHA, 1997); 
5 Camada que chega a ter 1.500 m, formada devido à grande atividade vulcânica no Período Cretáceo 

responsável pelas falhas, soerguimento das bordas e arqueamentos na área do SAG (ROCHA, 1997); 
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1.3.  Contaminação de aquíferos  

Há diversas fontes possíveis de contaminação das águas subterrâneas, como 

atividades industriais, agrícolas, falta de saneamento, descarte de resíduos sólidos e 

esgoto. Baseado no índice de vulnerabilidade utilizando a escala GOD6, considera-se 

que os parâmetros que mais interferem na vulnerabilidade de um aquífero à 

contaminação são: seu o grau de confinamento; e a capacidade de seus estratos  

 

Figura 6 - Vulnerabilidade da área de afloramento do Aquífero Guarani no Estado de São 

Paulo. Fonte: Adaptado de ROCHA et al. (2011). 

 

 
6 Método proposto por Stephen Foster e Ricardo Hirata em 1988 para avaliação do perigo potencial de 

contaminação de um aquífero (FOSTER et al., 2002); 
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sobrejacentes de atenuar a contaminação, dependendo do grau de consolidação7, das 

características litológicas8 e da profundidade da zona saturada9 (FOSTER et al., 

2002). 

De toda a extensão do Aquífero Guarani, a área de afloramento compreende a 

10%, constituindo regiões de recarga direta, que são suscetíveis a contaminações. No 

Estado de São Paulo, a área de afloramento do SAG é de 15.000 km2 (CUNHA, 2003; 

ROCHA et al., 2011). Segundo o Instituto de Pesquisas Tecnológicas (IPT), a 

vulnerabilidade natural à contaminação do SAG no Estado de São Paulo varia entre 

média e alta (Fig. 6) (ROCHA et al., 2011). 

As fontes de poluição podem ser pontuais, quando atingem o corpo aquático de 

forma concentrada, como efluentes domésticos e industriais; ou difusas, quando 

chegam aos corpos aquáticos vindas áreas extensas, não em um ponto específico, 

dificultando sua identificação, como saneamento em natura10 (LIMA et al., 2016). 

Há diversas fontes de contaminação pontuais na área de afloramento do SAG 

no Estado de São Paulo, das quais as principais atividades são industriais e 

disposição de resíduos. Porém, apesar de apresentarem um risco significativo, não 

são particularmente preocupantes, já que não são numerosas (ROCHA et al., 2011).  

As fontes de contaminação difusas advêm a) do saneamento em natura, que 

representa um potencial de contaminação baixo na maior parte da região (menos em 

alguns municípios onde a rede coletora de esgoto atende a menos de 75% da área); 

e b) das atividades agrícolas, com elevado potencial de contaminação devido ao clima 

e ao tipo de cultura presentes (ROCHA et al., 2011).  

 

 
7 Presença ou ausência de fissuras (FOSTER et al., 2002); 
8 Porosidade, permeabilidade da matriz, teor de umidade ou retenção específica da zona não saturada, 

solo acima do aquífero (zona saturada) onde os poros do solo não estão completamente preenchidos 
por água (ASSOCIAÇÃO BRASILEIRA DE ÁGUAS SUBTERRÂNEAS, 2016; FOSTER et al., 2002); 
9 Região abaixo da zona não saturada que tem os poros do solo completamente preenchidos formando 

mananciais (ASSOCIAÇÃO BRASILEIRA DE ÁGUAS SUBTERRÂNEAS, 2016). 
10 Áreas residenciais urbanas que utilizam fossas por não possuírem rede de coleta de esgoto 

(ROCHA et al., 2011) 
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1.4. Padrões de qualidade de água  

Os padrões de qualidade da água para consumo humano variam de país para 

país, incluindo ou não diversos parâmetros e compostos que podem ser encontrados 

na água. No caso do Brasil, o responsável pela definição dos padrões de potabilidade 

da água é o Ministério do Meio Ambiente, responsável pela criação da resolução 

CONAMA 357 no ano de 2005.  

Segundo o CONAMA 357, os corpos hídricos são divididos entre água doce, 

água salobra e água salina, sendo cada um classificado em relação a qualidade da 

água. A água própria para o consumo humano é a água doce e esta possui 4 classes: 

● Classe 1: a) abastecimento após tratamento simplificado; b) proteção das 

comunidades aquáticas; c) recreação de contato primário; d) irrigação de hortaliças 

e frutas que se desenvolvem rentes ao chão e são consumidas cruas e e) proteção 

das comunidades aquáticas em Terras Indígenas; 

● Classe 2: a) abastecimento após tratamento convencional; b) proteção das 

comunidades aquáticas; c) recreação de contato primário; d) irrigação de hortaliças, 

plantas frutíferas e de parques, jardins, campos de esporte e lazer, com os quais o 

público possa vir a ter contato direto; e e) à aquicultura e à atividade de pesca; 

● Classe 3: a) abastecimento após tratamento convencional ou avançado; b) 

irrigação de culturas arbóreas, cerealíferas e forrageiras; c) pesca amadora; d) à 

recreação de contato secundário; e e) dessedentação de animais; 

● Classe 4: a) navegação; e b) harmonia paisagística. 

Algumas condições para a classificação dos corpos hídricos que apresentam 

condições para o consumo humano segundo o CONAMA são apresentadas na Tabela 

2, sendo que cada uma das classes apresenta padrões de qualidade específicos.   

Uma forma de análise de qualidade de água relativamente recente é a medição 

do potencial de oxirredução (ORP), pois muitos dos processos que ocorrem na 

natureza acontecem através de reações de oxirredução. Este por sua vez indica a 

tendência de uma substância perder (oxidação) ou ganhar elétrons (redução). A 

determinação de ORP vem sendo incorporada em alguns países há alguns anos, 

enquanto a OMS reconheceu em 1972 que o valor de ORP em água para o consumo 

humano deve ser de 650 milivolts. Alguns estudos vêm demonstrando que a 

desinfecção está relacionada aos altos ORP e não ao nível de cloro livre residual  
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Tabela 2 - Parâmetros aceitáveis para cada corpo hídrico dependendo de sua classe segundo 

o CONAMA 357 

Parâmetros  Classe 1 Classe 2 Classe 3 

DBO 5 (mg/L O2) ≤ 3 ≤ 5 ≤ 10 

OD (mg/L O2) ≥ 6 ≥ 5 ≥ 4 

Turbidez (UNT) ≤ 40 ≤ 100 ≤ 100 

pH 6,00 - 9,00 6,00 - 9,00 6,00 - 9,00 

Fósforo em ambientes 

lênticos / intermediários 

/ lóticos (mg/L) 

≤ 0,02/0,025/0,1 ≤ 0,030/0,050 ≤ 0,05/0,075/0,15 

Clorofila A (µg/L) ≤ 10 ≤ 30 ≤ 60 

Densidade de 

cianobactérias (cel./mL) 
≤ 20.000 ≤ 50.000 ≤ 100.000 

Cor verdadeira (mg 

Pt/L) 

Nível de cor natural 

do corpo de água 
≤ 75 ≤ 75 

Coliformes 

termotolerantes 

≤ 200 coliformes por 

100 mL 

≤ 1.000 coliformes 

por 100 mL 

≤ 2.500 coliformes 

por 100 mL 

Materiais flutuantes Virtualmente ausente 
Virtualmente 

ausentes 

Virtualmente 

ausentes 

Óleos e graxas Virtualmente ausente 
Virtualmente 

ausentes 

Virtualmente 

ausentes 

Substâncias que 

comuniquem gosto ou 

odor 

Virtualmente ausente 
Virtualmente 

ausentes 

Virtualmente 

ausentes 
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Corantes 

provenientes de 

fontes antrópicas 

Virtualmente ausente 

Apenas corantes que 

são removíveis por 

processo de 

coagulação, 

sedimentação e 

filtração 

convencionais 

Apenas corantes que 

são removíveis por 

processo de 

coagulação, 

sedimentação e 

filtração 

convencionais 

Resíduos sólidos 

objetáveis 
Virtualmente ausente 

Virtualmente 

ausentes 

Virtualmente 

ausentes 

Efeito tóxico crônico Não verificação Não verificação 
Não verificação de 

efeito tóxico agudo 

 

(COPELAND; LYTLE, 2014; STEININGER, 1985), sendo assim, a utilidade das 

medidas de ORP para o monitoramento da qualidade da água é evidenciada 

(COPELAND; LYTLE, 2014). 

Para as medidas de ORP, pode-se utilizar um eletrodo, usualmente de platina, 

que sofre transferências de elétrons com a solução que mede a tensão da solução em 

mV. Desta forma, soluções oxidantes apresentam medidas de ORP positivas, 

enquanto soluções redutoras apresentam medidas de ORP negativas, como ilustrado 

na Figura 7 (FILER; JANICK, 1998; YOKOGAWA ELECTRIC COPORATION, 2014). 

As análises têm suas limitações como a confiabilidade dos eletrodos, falta de 

referência sobre as medições de uma água de qualidade e, consequentemente, falta 

de dados para regulamentação. Há também a falta de estudos sobre as variáveis que 

influenciam os valores de ORP, tais como pH, oxigênio dissolvido, temperatura, força 

iônica, natureza e concentração de oxidantes, velocidade das reações, e a presença 

de biofilmes e outros materiais na superfície do eletrodo. As faixas de ORP 

estabelecidas para oxidantes comuns na água ainda são um tanto incertas 

(COPELAND; LYTLE, 2014). 
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Figura 7 - Escala de ORP. Fonte: Adaptado de YOKOGAWA ELECTRIC CORPORATION 

(2014) 

 

Apesar das dificuldades, muitos estudos indicam que o ORP é um fator 

importante para descontaminação da água, já que um oxidante retira elétrons da 

membrana celular das bactérias, o que desestabiliza e provoca vazamentos (FILER; 

JANICK, 1998; SUSLOW, 2004) 

1.5. Contaminantes emergentes 

Segundo Montagner et al. (2017, 2028), a definição de contaminantes 

emergentes engloba inúmeros compostos de origem natural, ou relacionados a 

atividades humanas, que tenham potencial para causar efeitos adversos em diversos 

organismos vivos. De acordo com Montagner et al. (2017), esses contaminantes 

incluem diversas classes de substâncias: agrotóxicos, fármacos, produtos de cuidado 

pessoal, drogas ilícitas, hormônios, alquilfenóis e seus derivados, adoçantes artificiais, 

produtos de desinfecção de águas, retardantes de chama bromados, compostos 

perfluorados, siloxanos, benzotriazóis, ácidos naftênicos, percloratos, dioxinas, 

nanomateriais, líquidos iônicos e microplásticos, além de toxinas produzidas por algas 

e alguns microrganismos. Eles podem ser encontrados no solo, no ar e em ambientes 

aquáticos, são tóxicos e, por ocorrerem em concentrações muito baixas, são de difícil 

detecção, consequentemente, não são monitorados na maioria das vezes e não há 

uma legislação específica para eles. Ainda segundo os mesmos autores, nas águas 

de abastecimento público do Estado de São Paulo têm sido encontrados diversos 

contaminantes, tais como, pesticidas, hormônios, drogas ilícitas e compostos de uso 

industrial. Até mesmo os mananciais subterrâneos correm risco, tendo sido neles 

encontrados vários agrotóxicos. (MONTAGNER et al., 2017) 
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1.5.1. Tetraciclina 

 

Sendo um antibiótico de vasto espectro utilizado para tratar infecções 

bacterianas, micoplasma, clamídia, riquétsias e protozoários, a tetraciclina também é 

capaz de inibir o crescimento de algas e plantas aquáticas ou terrestres, sendo tóxica 

para artrópodes aquáticos. Tem amplo uso veterinário e como aditivo alimentar para 

o crescimento de animais. Mais de 2.500 t de tetraciclinas são utilizadas por ano na 

Europa. Até 75% da dose consumida é excretada pelo organismo pelas fezes e urina, 

sendo assim facilmente encontrada em ambientes aquáticos e, até mesmo em águas 

subterrâneas, além do solo (DAGHRIR; DROGUI, 2013).  

1.5.2. Bisfenol A 

 

O bisfenol A é um monômero desenvolvido para utilização como estrógeno 

sintético e na fabricação de embalagens de plástico, PVC, etc. Estima-se que 5,5 

milhões de toneladas de BPA tenham sido produzidas em 2011. Ele é um conhecido 

interferente endócrino, apresentando efeitos prejudiciais a vários organismos. Pode 

ser encontrado em ambientes aquáticos, terrestres e até na atmosfera (ROCHESTER, 

2013; STAPLES et al., 1998).  

1.5.3. Atrazina 
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Trata-se do herbicida mais empregado mundialmente em várias culturas para 

erradicação de gramíneas e espécies invasoras, interferindo no processo da 

fotossíntese. A atrazina já foi encontrada em concentrações significativas em águas 

subterrâneas e em outros ambientes, afetando as comunidades nas vizinhanças 

(GRAYMORE et al., 2001). 

1.5.4. Escherichia coli  

A E. coli é um representante da família Enterobacteriaceae, encontrada 

predominantemente no trato intestinal de mamíferos (CONAMA, 2005; KAPER; 

NATARO; MOBLEY, 2004).  Segundo a OMS, cerca de 2 bilhões de pessoas possuem 

acesso a água considerada insegura para o consumo em relação à presença de 

coliformes. A diarreia está entre umas das causas de morte mais comuns de crianças 

de até 5 anos, sendo responsável por 361.000 mortes em 2012 (GLOWACKI; 

CRIPPA, 2019; WHO, 2017). 

Segundo a Resolução CONAMA nº 357, as condições máximas permitidas para 

cada um dos tipos de água doce utilizadas para o consumo humano são de 2.000 

coliformes por litro para Classe 1, 10.000 coliformes por litro para Classe 2 e 40.000 

coliformes por litro para Classe 3. Essas análises são feitas a cada bimestre por um 

ano, e em pelo menos 80% das amostras os valores devem estar dentro dos padrões 

(CONAMA, 2005). 

A quantificação de coliformes em água para avaliação da sua qualidade vem 

sendo utilizada há vários anos para avaliação da qualidade da água, indicando 

ocorrência de contaminação fecal, mas só a partir da década de 1980 testes 

específicos para presença de E. coli foram criados identificando a presença de β-D-

glicuronidase (SATO et al., 2008). 

A E. coli é uma bactéria gram-negativa, sendo assim, possui parede celular 

complexa, importante para sua resistência e dificultam que os antibióticos e outros 

medicamentos adentrem em seu interior. A estrutura dessas bactérias forma-se por 

membrana citoplasmática e parede celular, esta última sendo composta por diversas 

moléculas. Um dos seus componentes é o peptideoglicano, um polissacarídeo 

composto por ácido N-acetilmurâmico e N-acetilglicosamina, além de outros tipos de 

aminoácidos (Fig. 8). 
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Figura 8 - Estrutura do peptideoglicano encontrada na Escherichia coli. Fonte: (MADIGAN et 

al., 2016). 

 

Os peptideoglicanos formam longas cadeias que são unidas através de ligações 

entre os aminoácidos e essas são diferentes dependendo do tipo da bactéria. No caso 

das gram-positivas, 90% da composição da parede celular apresenta camadas de 

peptideoglicanos ligadas por curtas pontes interpeptídicas, enquanto bactérias gram-

negativas possuem uma camada de peptidoglicanos unidas por uma ligação entre o 

grupo amino do ácido diaminopimélico de uma cadeia e o grupo carboxil da d-alanina 

terminal da outra (MADIGAN et al., 2016). 

A parede celular das bactérias gram-negativas (Fig. 9) compõem-se 

majoritariamente pela membrana externa, que não é encontrada em gram-positivas. 

A membrana externa é uma camada bilipídica, com os mesmos fosfolipídios e 

proteínas que são encontrados na membrana citoplasmática. Porém, também é 

composta externamente por uma camada lipopolissacarídica (LPS), composta por 

polissacarídeos ligados a um lipídio, onde os ácidos graxos são unidos por meio de 

grupos amino de um dissacarídeo composto por glicosamina fosfato. Essa camada é 

responsável pela rigidez da parede e os lipídeos presentes são responsáveis por sua 

toxicidade aos animais (MADIGAN et al., 2016).  
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Figura 9 - Parede celular de uma bactéria gram-negativa. Fonte: Adaptado de MADIGAN et 

al. (2016) 

 

1.6. Eletroquímica aplicada à remoção de compostos orgânicos 

Demonstrou-se em vários estudos que os tratamentos convencionais 

empregados nas estações de tratamento de água (ETA) e nas estações de tratamento 

de esgoto (ETE), não removem de forma efetiva diversas classes de micropoluentes 

orgânicos, já que não foram projetadas para tal (MONTAGNER et al., 1997; SIRÉS et 

al., 2014).  

Em razão dessas limitações, têm sido propostos vários processos alternativos 

de tratamento, além da associação de processos. Um conjunto desses processos, 

denominados processos oxidativos avançados (POA), têm sido utilizados com muito 

sucesso para oxidação de matéria orgânica, levando até a mineralização completa 

(GOGATE; PANDIT, 2004; OLLER et al., 2011; QUIROZ et al., 2011). Os POA 

baseiam-se na geração de radicais hidroxila (●OH), que devido a sua reatividade, 

propiciam a oxidação de compostos orgânicos presentes em solução de forma pouco 

seletiva. Alguns POA comuns são: Fenton, foto-Fenton, UV/H2O2, fotocatálise 

heterogênea usando-se o TiO2 e peroxônio (O3/H2O2) (GOGATE; PANDIT, 2004; 

QUIROZ et al., 2011). 

Ao longo dos últimos anos as publicações relacionadas à remoção de compostos 

orgânicos de sistemas aquáticos com o uso de POA envolveram as seguintes 



35 
 

tecnologias: fotocatálise (DHAKA et al., 2017; FENG et al., 2014; FRONTISTIS et al., 

2017; GMUREK et al., 2015; VELEGRAKI et al., 2015), cavitação sonoquímica 

(PAPADOPOULOS et al., 2016; SASI et al., 2015), oxidação por persulfato ativado 

(CHEN et al., 2017; DHAKA et al., 2017) e acoplamento de processos, tais como, 

fotobioquímico, O3/UV e ozonização (DOBRIN et al., 2014; GOMES et al., 2017; 

WANG et al., 2017). Na maioria dos casos, a remoção da molécula-alvo é próxima de 

100%. Entretanto, a mineralização, quantificada pelo teor de carbono orgânico total 

(COT), apresenta menor eficiência, entre 15 e 66%. O que se observa é que a 

eficiência dos processos frente à mineralização depende fundamentalmente da 

complexidade da matriz da solução, ou seja, quanto mais complexa, menor será a 

mineralização (CHEN et al., 2017; DHAKA et al., 2017; DOBRIN et al., 2014; FENG et 

al., 2014; FRONTISTIS et al., 2017; GMUREK et al., 2015; GOMES et al., 2017; 

PAPADOPOULOS et al., 2016; SASI et al., 2015; VELEGRAKI et al., 2015; WANG et 

al., 2017). 

Por outro lado, os processos eletroquímicos têm sido utilizados para melhorar a 

eficiência dos POA resultando nos denominados processos de oxidação avançada 

eletroquímicos (POAE). São eles: oxidação anódica direta (OAD), oxidação anódica 

com eletrogeração de H2O2 (AO-H2O2), eletro-Fenton (EF), eletro-Fenton-UV (EF-UV), 

eletro-Fenton–O3 (EF-O3) e eletro–Fenton-solar (EF-Solar). Esses processos também 

são baseados, principalmente, na produção de radicais ●OH (origem da denominação 

de POA) e de outras espécies radicalares fortemente oxidantes. 

Os POAE têm se mostrado promissores por serem eficientes no processo de 

mineralização, ou seja, converter matéria orgânica em inorgânica, para o tratamento 

de contaminantes considerados mais recalcitrantes. Além disso, esses processos 

apresentam vantagens das quais destacam-se: compatibilidade ambiental (utiliza 

elétrons como reagente primordial), dispensam a adição de oxidantes (a partir do 

processo de oxidação da água e de seu eletrólito suporte, tais espécies oxidantes 

podem ser geradas in situ), aplicam-se a efluentes com diversas concentrações de 

compostos orgânica, acoplam-se facilmente a outros processos, apresenta facilidade 

de automação e segurança (operação a temperatura e pressão ambientes) 

(MARTÍNEZ-HUITLE et al., 2015; RAJESHWAR; IBANEZ, 1997; SIRÉS et al., 2014). 
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Tabela 3 - Características de diferentes materiais anódicos utilizados em processos de 

oxidação eletroquímica em meio ácido onde: Eox - potencial de oxidação, ηO2 - 

sobrepotencial de desprendimento de oxigênio (V), Fad - força de adsorção e Cox - 

capacidade oxidante (Cox) 

Eletrodo Eox (V) ηO2 (V) Fad (M−● OH) Cox 

RuO2 −TiO2 1,4 - 1,7 0,18 Quimissorção Baixa 

IrO2 −Ta2O5 1,5 - 1,8 0,25 

↑ ↓ 

Ti/Pt 1,7 - 1,9 0,30 

Ti/PbO2 1,8 - 2,0 0,50 

Ti/SnO2 −Sb2O5 1,9 - 2,2 0,70 

p-Si/DDB 2,2 - 2,6 1,00 Fisissorção Alta 

Fonte: PANIZZA; CERISOLA, 2009. 

As moléculas orgânicas, ao se aplicar um processo eletroquímico, podem ser: i) 

oxidadas de forma direta através da transferência de elétrons em toda extensão do 

anodo e/ou ii) indiretamente oxidadas por espécies oxidantes como o ●OH, entre 

outras geradas ao longo da eletrólise. Neste último caso, a espécie orgânica pode ser 

oxidada tanto nas proximidades do eletrodo quanto no meio da solução, conforme 

fenômenos de deslocamento de massa no meio. Ambos os mecanismos de oxidação 

podem ocorrer de forma simultânea e serem utilizados dependendo das 

características do tratamento requerido, sendo que a oxidação direta tem 

predominância a valores baixos de potencial e é função da natureza do material 

eletródico, que tem papel fundamental nos processos de oxidação eletroquímica das 

substâncias (PANIZZA; CERISOLA, 2009). 

Na Tabela 3 estão apresentados parâmetros característicos de alguns materiais 

eletródicos usualmente utilizados como anodos. Pode ser observado que quanto mais 

baixos são os valores do potencial de oxidação e do sobrepotencial de 

desprendimento de oxigênio, mais forte é a ligação entre o radical hidroxila e a 

superfície do eletrodo. Ao contrário, altos valores daqueles potenciais enfraquecem a 

ligação do radical com a superfície, permitindo que ele se desprenda da superfície e 
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atue no centro da solução. Portanto, a interação do ●OH com o eletrodo possui uma 

relação diretamente proporcional com a atividade eletroquímica do material para a 

reação de oxirredução e inversamente proporcional para a reatividade química para 

oxidação (COMNINELLIS et al., 2008; MARTÍNEZ-HUITLE et al., 2015; PANIZZA; 

CERISOLA, 2009). 

A influência da natureza do eletrodo nos mecanismos de oxidação representa 

uma vantagem, tendo em vista a variedade de efluentes existentes e a possibilidade 

da seleção entre os diferentes tipos de materiais anódicos. São inúmeros os materiais 

utilizados em estudos de degradação, os quais têm se mostrado eficientes para a 

eletrooxidação de diferentes substâncias orgânicas, tanto por mecanismo direto 

quanto indireto (COMNINELLIS et al., 2008; MARTÍNEZ-HUITLE et al., 2015; 

PANIZZA; CERISOLA, 2009; SIRÉS et al., 2014) 

1.6.1. Eletrodos de diamante dopados com boro 

A característica especial desse eletrodo é a formação direta de oxidantes a partir 

da água, o radical hidroxila (●OH), base dos POA. Como se trata de um eletrodo, 

convencionou-se denominar esse processo oxidativo (avançado eletroquímico 

(POAE). Tendo em vista as inúmeras aplicações deste tipo de anodo, o número de 

aplicações tem aumentado, bem como, a produção em diferentes escalas (MALPASS 

et al., 2012; SIRÉS et al., 2014). Foi observado que o desempenho do anodo de DDB 

praticamente iguala-se ao do óxido de chumbo, com a diferença ecológica 

fundamental do material de revestimento (WEISS et al., 2008). 

Devido ao alto sobrepotencial para a reação de desprendimento de oxigênio, os 

eletrodos de DDB são classificados como eletrodos não-ativos. Assim, a oxidação dos 

compostos orgânicas presentes em solução ocorre predominantemente pelos radicais 

●OH fisissorvidos na superfície do eletrodo, sendo que é possível a ocorrência da 

reação de desprendimento de oxigênio simultaneamente (MARTÍNEZ-HUITLE et al., 

2015; PANIZZA; CERISOLA, 2009; SIRÉS et al., 2014). 

Outro mecanismo responsável por aumentar o desempenho de anodos de DDB 

é a produção de outras espécies oxidantes advindas do eletrólito suporte presente na 

solução. Um caso importante é o de soluções contendo cloreto pois, neste meio há a 

formação de espécies cloradas, através do desproporcionamento do Cl2 (visto que é 

um material com pouca capacidade de realizar o desprendimento de cloro), além da 
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formação direta de hipoclorito a partir da reação entre o ●OH e Cl− (BRITO et al., 2015; 

THIAM et al., 2015). Entretanto, devido à capacidade de anodos de DDB de produzir 

concentração elevada de ●OH, a oxidação do ClO− continua, o que possibilita a 

formação de elevados níveis de cloratos (ClO3
−) e percloratos (ClO4

−). Estas espécies 

relacionam-se a graves prejuízos à saúde humana e ao meio ambiente, podendo, 

inclusive, causar ainda mais adversidades se levadas à formação de compostos 

organoclorados (BRITO et al., 2015; SIRÉS et al., 2014). Em outros meios ocorre um 

processo similar, por exemplo, em meio de fosfato, sulfato e carbonato, são geradas 

as espécies peroxodifosfato (P2O8
4−), peroxodissulfato (S2O8

2−) e percarbonato 

(C2O6
2−), respectivamente. Essas espécies são menos oxidantes que os radicais 

hidroxila; entretanto, apresentam maior tempo de meia-vida, podendo ser 

transportadas para o seio da solução e lá, oxidar moléculas orgânicas de forma 

indireta (CAÑIZARES et al., 2009; SIRÉS et al., 2014). 

1.6.2. Eletrólitos suporte 

1.6.2.1. Íon Cloreto 

Esse íon sofre oxidação direta no anodo formando Cl2 (Eq. 1), um forte agente 

de cloração que fica adsorvido na superfície do eletrodo ou dissolvido em solução (Eq. 

2), este é hidrolisado formando ácido hipocloroso (Eq. 3), que em solução entra em 

equilíbrio com hipoclorito (Eq. 4) (MARTÍNEZ-HUITLE; BRILLAS, 2009; 

MUDDEMANN et al., 2018; POLCARO et al., 2009; QUAND-MÊME et al., 2016).  

2𝐶𝑙− → 𝐶𝑙2 (𝑎𝑑𝑠) + 𝑒− (1) 

𝐶𝑙2 (𝑎𝑑𝑠) → 𝐶𝑙2 (𝑑𝑖𝑠𝑠) (2) 

𝐶𝑙2 (𝑑𝑖𝑠𝑠) + 𝐻2𝑂 →  𝐻𝐶𝑙𝑂 + 𝐻+ + 𝐶𝑙− (3) 

𝐻𝐶𝑙𝑂 ⇆ 𝐶𝑙𝑂− + 𝐻+ (4) 

Em baixas concentrações de cloro, as reações ocorrem predominantemente com 

as moléculas mostradas nas equações acima, porém, há também há formação de 

espécies perigosas que são formadas em eletrólises utilizando anodo de DDB em 

reações com o radical hidroxila (Eq. 5-6) (POLCARO et al., 2009; SANTOS et al., 

2020) 

𝐻𝐶𝑙𝑂 + 3𝑂𝐻○ → 𝐶𝑙𝑂2 + 2𝐻2𝑂 (5) 

𝐻𝐶𝑙𝑂 + 4𝑂𝐻○ → 𝐶𝑙𝑂3
− + 2𝐻2𝑂 + 𝐻+ (6) 
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Figura 10 - Diagrama de especiação de espécies ativas de cloro. Fonte: Adaptado de 

(DEBORDE; VON GUNTEN, 2008) 
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Quando dissociado, cada espécie formada é predominante em uma faixa de pH 

específica (Fig. 10), tais como, Cl2 em valores de pH menores do que 3, HClO entre 

pH 3 e 8, e ClO- em valores de pH maiores que 8. Por sua vez, essas espécies 

possuem diferentes potenciais redox e, quanto maior esse valor mais oxidante é a 

espécie. O maior potencial de oxirredução é do HClO (E0 = 1,49 V VS. SHE), seguindo 

pelo Cl2 (E0 = 1,36 V) e ClO- (E0 = 0,89 V), sendo assim, em pH neutro temos o ácido 

hipocloroso como espécie oxidante mais presente (MARTÍNEZ-HUITLE; BRILLAS, 

2009). É importante lembrar que a formação de cloro no ânodo compete com a 

formação do radical hidroxila, o que pode prejudicar a oxidação dos compostos 

orgânicos através deste radical, além das espécies que são formadas nas reações 

com DDB serem pouco estáveis e poderem interagir entre si (MUDDEMANN et al., 

2018; POLCARO et al., 2009). Os resultados das eletrólises com cloreto têm 

resultados variados, podendo ter tanto efeitos positivos quanto negativos na redução 

dos poluentes, demonstrando um mecanismo complexo (POLCARO et al., 2009). 

1.6.2.2. Íon Fosfato 

Em soluções com o íon fosfato (E0 = -1,05 V), em pH ≥ 12, a espécie mais 

produzida é o íon peroxodifosfato (E0 = 2,07 V), enquanto em pH ácido é o ácido 

peroxomonofosfórico, uma espécie muito reativa (Eqs. 7-9) (CAÑIZARES et al., 2005; 

KATSUMURA, 2001; QUAND-MÊME et al., 2016; SÁNCHEZ et al., 2013; WEISS et 

al., 2007).  
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Figura 11 - Diagrama de especiação de espécies ativas de fósforo. Fonte: Adaptado de 

(YANG et al., 2016) 
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𝐻2𝑃𝑂4
− + 𝑂𝐻○ → (𝐻𝑃𝑂4

2−)○ + 𝐻2𝑂 (7) 

(𝐻𝑃𝑂4
2−)○ + 𝑂𝐻○ → (𝑃𝑂4

2−)○ + 𝐻2𝑂 (8) 

(𝑃𝑂4
2−)○ + (𝑃𝑂4

2−)○ → 𝑃2𝑂8
4− (9) 

As reações também podem ocorrer diretamente, sendo que as espécies geradas 

dependem do pH (Fig. 11), como é visto nas equações 10 a 12 (WEISS et al., 2007) 

𝑃𝑂4
3− → (𝑃𝑂4

2−)○ + 𝑒− (10) 

𝑃𝑂4
2− → (𝐻𝑃𝑂4

−)○ + 𝑒− (11) 

𝐻2𝑃𝑂4
○ → (𝐻2𝑃𝑂4 )○ + 𝑒− (12) 

1.6.2.3. Íon Nitrato 

Considerado como um contaminante de águas subterrâneas, devido ao uso 

extensivo de fertilizantes na agricultura e o lançamento de águas residuais domésticas 

e industriais sem tratamento adequado, as espécies ativas de nitrato têm uma forte 

dependência com o pH do meio (Fig. 12). Em processo de eletrólise, o íon nitrato (E0 

= 0,83 V) é reduzido no cátodo gerando nitrito (E0 = -0,01 V), amônia (E0 = 3,09 V) e 

nitrogênio (Eqs. 13 - 15). Então, o nitrito e a amônia são oxidados em nitrato e 

nitrogênio no anodo (Eqs. 16 e 17) (POLATIDES et al., 2005). 
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Figura 12 - Diagrama de especiação de espécies ativas de nitrato. Fonte: Adaptado de 

DAMTIE et al., 2021) 
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𝑁𝑂3
− + 2𝑒− + 𝐻2𝑂 → 𝑁𝑂2

− + 2𝑂𝐻− (13) 

2𝑁𝑂3
− + 16𝑒− + 12𝐻2𝑂 → 2𝑁𝐻3 + 18𝑂𝐻− (14) 

2𝑁𝑂3
− + 10𝑒− + 6𝐻2𝑂 → 𝑁2 + 12𝑂𝐻− (15) 

𝑁𝑂2
− + 𝐻2𝑂 → 𝑁𝑂3

− + 2𝑒−+2𝐻− (16) 

2𝑁𝐻3 → 𝑁2 + 6𝑒− + 6𝐻+ (17) 

Há uma grande tendência de o nitrato gerar nitrito, que por sua vez, não é estável 

e por isso acaba gerando outras espécies (Eq. 18) (KUANG et al., 2020) 

𝑁𝑂2
− + 5𝐻2𝑂 + 6𝑒− → 𝑁𝑂4

+ + 7𝑂𝐻− (18) 

O nitrato acaba adsorvido no eletrodo e geram outras espécies que também 

ficam adsorvidas na superfície do eletrodo (Eq. 19 – 23) (KUANG et al., 2020) 

𝑁𝑂3 (𝑎𝑞)
− → 𝑁𝑂3 (𝑎𝑑𝑠)

−  (19) 

𝑁𝑂3 (𝑎𝑑𝑠)
− → 𝑁2𝑂(𝑎𝑑𝑠) → 𝑁2 (20) 

𝑁𝑂3 (𝑎𝑑𝑠)
− → 𝑁𝑂2 (𝑎𝑑𝑠)

− → 𝑁𝑂(𝑎𝑑𝑠) (21) 

𝑁𝑂(𝑎𝑑𝑠) → 𝑁2 (22) 

𝑁𝑂(𝑎𝑑𝑠) + 𝐻(𝑎𝑑𝑠) → 𝑁𝐻3 + 𝐻2𝑂 (23) 
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Figura 13 - Diagrama de especiação de espécies ativas de enxofre. Fonte: Adaptado de 

DAMTIE et al., 2021; RINDELAUB et al., 2016) 
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1.6.2.4. Íon Sulfato 

Devido ao fato de os radicais hidroxila ficarem fracamente adsorvidos no 

eletrodo, o que permite a oxidação de SO4
2-, HSO4

- e H2SO4 na superfície do eletrodo 

(Eqs. 24 – 26). Por sua vez, essas espécies interagem entre si, sendo capazes de 

gerar persulfato (E0 = 2,01V) e radical sulfato (E0 = 2,5 - 3,1 V) (Eqs. 27 e 28). Isso 

também pode acontecer com a perda de elétrons diretamente na superfície do 

eletrodo pelo SO4
2- e HSO4

- (Eqs. 29 - 30) (BRILLAS et al., 2009; CHEN et al., 2018; 

DAVIS et al., 2014; FERKOUS et al., 2017; ZHANG; SUN; CUI, 2020). 

𝑆𝑂4
2− + °𝑂𝐻 → 𝑆𝑂4

−° + −𝑂𝐻 (24) 

𝐻𝑆𝑂4
− + 𝑂𝐻○ → 𝑆𝑂4

○− + 𝐻2𝑂 (25) 

𝐻2𝑆𝑂4 + 𝑂𝐻○ → 𝑆𝑂4
○− + 𝐻3𝑂+ (26) 

𝑆𝑂4
○− + 𝑆𝑂4

○− → 𝑆2𝑂8
2− + 𝑒− (27) 

𝑆𝑂4
○− + 𝐻𝑆𝑂4

− → 𝑆2𝑂8
2− + 𝐻+ + 𝑒− (28) 

𝑆𝑂4
2− → 𝑆𝑂4

○− + 𝑒− (29) 

𝐻𝑆𝑂4
− → 𝑆𝑂4

○− + 𝐻+ + 𝑒− (30) 

Apesar de gerar o persulfato, o radical sulfato é mais estável, atua em uma faixa 

de pH maior que o radical hidroxila (Fig. 13), além de ser reativado após interagir com 

uma molécula orgânica (CHEN et al., 2018). 
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Figura 14 - Classes geológicas do município de São Carlos, SP. Fonte: (TREVISAN et al., 

2018) 

 

 
Além da geração de persulfato competir com a reação de desprendimento de 

oxigênio, o radical hidroxila também é capaz de reagir com o persulfato (Eq. 31), além 

de ser instável em água (Eq. 32) (FERKOUS et al., 2017; ZHANG et al., 2020). 

𝑆2𝑂8
2− + °𝑂𝐻 → 𝐻𝑆𝑂4

− + 𝑆𝑂4
−° +

1

2
𝑂2                   (31) 

𝑆2𝑂8
2− + 𝐻2𝑂 → 2𝐻𝑆𝑂4

− +
1

2
𝑂2      (32) 

1.7. Área do estudo 

O município de São Carlos, localizado no estado de São Paulo, apresenta clima 

tropical de altitude com inverno seco, temperatura média de 21,12°C e média mensal 

pluviométrica de 118,56 mm. É uma cidade com um alto nível de urbanização, com 

alto potencial industrial e agrícola. Encontra-se numa região com o bioma mata 

atlântica e domínio fitogeográfico cerrado. A região compreende a área de recarga do 

SAG, com predominância da Formação Botucatu (Fig. 14), sendo que 60% da água 
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utilizada pelo município é de origem subterrânea (SAAE SÃO CARLOS, 2014; 

TREVISAN et al., 2018). 

As áreas 1 e 2 do Campus da Universidade de São Paulo em São Carlos (USP 

- São Carlos) contam cada uma com um poço artesiano para o abastecimento de água 

para todas as finalidades de consumo, sob a responsabilidade da prefeitura do 

campus. Devido a localização do laboratório de pesquisa na área 1, as amostras para 

essa pesquisa foram obtidas no poço artesiano dessa área com a seguinte localização 

(22°01’08.07’’ S, 47°89’65.20’’ W11). O poço está localizado em uma área urbana com 

elevada densidade demográfica, trânsito intenso e atividade humana diversa. 

1.8. Justificativa  

Dada a importância das águas subterrâneas no abastecimento da região e a 

disponibilidade de um poço artesiano dentro do campus da USP-São Carlos, a água 

proveniente desta fonte foi a selecionada. As análises regulares da água indicavam 

que essa era de qualidade excelente para consumo humano, mas, mesmo assim, 

realizamos algumas análises adicionais, as quais nos levaram a constatar a ausência 

de contaminantes e baixa salinidade. 

Com essas informações optou-se por propor possibilidades extremas de 

contaminação bem como, a presença de diferentes sais em proporções maiores que 

as naturais, simulando assim, não só a contaminação por diferentes espécies, mas 

também, a presença de diferentes sais. Para aumentar o espectro do tratamento, 

optou-se também por analisar a degradação de um micro-organismo, no caso a E.Coli 

por se tratar de uma espécie presente em áreas contaminadas por esgotos contendo 

dejetos humanos. 

 

 

 

 

 

 
11 Localização geográfica aproximada obtida com o uso do Google Maps, por comparação com o mapa 

da área. 
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1.9. Objetivos   

1.9.1. Objetivo geral  

A análise da aplicabilidade de um processo oxidativo avançado eletroquímico em 

tratamento de uma matriz real, no caso água proveniente de um poço artesiano, 

utilizada diretamente para consumo humano, simulando contaminações por diferentes 

classes de contaminantes comumente encontrados em água, tais como, tetraciclina 

(antibiótico), bisfenol A (utilização como estrógeno sintético e na fabricação de 

embalagens de plástico), atrazina (herbicida) e Escherichia coli (microrganismos 

presente no trato intestinal de mamíferos); 

1.9.2. Objetivo específicos   

● Avaliar a condição da água utilizada para consumo humano no campus da USP 

São Carlos;  

● Avaliar a interferência da densidade de corrente na degradação, mineralização 

e descontaminação;  

● Avaliar a interferência dos eletrólitos suporte na degradação, mineralização e 

descontaminação, simulando diferentes condições ambientais;  

● Avaliar a biodegradabilidade das soluções contaminadas após a eletrólise.  
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2. Capítulo 2 - MATERIAIS E MÉTODOS  

Por meio deste capítulo, reagentes, procedimentos, técnicas e equipamentos 

utilizados no desenvolvimento do projeto são descritos. 

2.1. Reagentes 

As soluções empregadas para eletrólise foram produzidas com água ultra pura 

(Milli-Q, Millipore Inc., >18MΩ) e água do poço artesiano do campus 1 da USP/São 

Carlos, que apresenta as características descritas na Tabela 4. As substâncias 

utilizadas para a contaminação artificial da água foram: cloridrato de tetraciclina (PA, 

Sigma–Aldrich, Alemanha), bisfenol A (ACS, Sigma–Aldrich, Alemanha) e atrazina 

(grau PA, Sigma–Aldrich, Alemanha). Para as análises microbiológicas foi utilizado 

Escherichia coli (ATCC 25922), poly-lysinehydrobromide tipo III (Sigma) e HMDS 

(Sigma). 

Os sais utilizados como contaminantes iônicos foram: cloreto de sódio (grau 

ACS, Qhemis, Brasil), nitrato de potássio (grau PA, Carlo Erba, Itália), sódio fosfato 

tribásico dodecahidratado (grau ACS, Sigma-Aldrich, Alemanha), sulfato de sódio 

anidro (grau ACS, Qhemis, Brasil).  

 

2.2. Coleta de água 

As amostras de água foram coletadas no poço artesiano, localizado no Campus 

1 da USP em São Carlos, utilizando frascos âmbar previamente limpos, antes do 

tratamento por cloração. Antes de cada coleta a torneira foi aberta e a água fluiu por 

aproximadamente 2 min. Os frascos eram tampados e armazenados em uma caixa 

de isopor com gelo até a armazenagem na geladeira em 6 °C. 

 

2.3. Soluções de contaminantes   

Foram preparadas 12 soluções de 500 mL da água do poço com 9,2 x 10-5 mol 

L-1 (Tab. 4) para cada um dos contaminantes, valor escolhido devido à baixa 

solubilidade da atrazina em água (aprox. 30 mg L-1). Essas 12 soluções foram 

divididas em 4 grupos. Em cada um foi acrescentado um tipo de sal (NaCl, KNO3, 

Na3PO4 e Na2SO4) para avaliar o efeito de cada um dos respectivos ânions no 

processo de degradação. Todas as soluções foram preparadas de forma a terem força 

iônica igual a 0,01 mol L-1. 



48 
 

Tabela 4 - Dados característicos das análises realizadas pelo Departamento de Hidráulica e 

Saneamento da Escola de Engenharia de São Carlos, USP e limites permitidos, segundo a 

PORTARIA Nº 2.914 do Ministério da Saúde 

Parâmetros Poço Permitido 

Coliformes totais (UFC/100 mL) - - 

E. coli (UFC/100 mL) - - 

Cloro residual livre (mgL-1) 1,10 0,2 – 2,0 

Cor aparente (UC) 0 15 

Gosto (FTN) 1 6 

Odor (TON) 1 6 

pH 6,91 6,0 – 9,0 

Turbidez (NTU) 0,54 5 

 

A soluções preparadas com cada um dos contaminantes e sais mencionados, 

foram submetidas ao processo de eletrólise. Para tanto, foram utilizados três valores 

distintos de densidade de corrente: 15, 25 e 35 mA cm2, com duração calculada para 

que fosse aplicada a mesma quantidade de carga em todas as eletrólises, ou seja, 

4.536 C L-1., evitando que os resultados fossem afetados pela densidade de carga 

aplicada. Desta forma, as eletrólises tiveram duração de 120, 72 e 51 min, 

respectivamente. 

2.3.1. Soluções de Escherichia coli 

Foi realizado o repique12 de E. coli ATCC 25922 e este foi incubado a 30°C por 

24h. Em seguida, uma alíquota foi inoculada em solução salina (NaCl 0,86%) para 

obtenção de uma amostra com densidade óptica de aproximadamente 0,6, o que 

corresponde a aproximadamente 109 unidades formadoras de colônia por mL (UFC 

mL-1). A partir dessa solução, 5 mL foram transferidos para um frasco contendo água 

 
12 Técnica de transferência de uma pequena quantidade de bactérias de um meio de cultura para 

novo meio de cultura  
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do poço artesiano, de forma a obter um volume final de 500 mL, contendo o eletrólito 

mencionado anteriormente nas mesmas concentrações das soluções contendo os  

 

Figura 15 - Célula eletroquímica com 5 ânodos de DDB (CondiasCell) e cátodos de aço. (a) 

Vista explodida do reator; (b) unidade de eletrodo composto de cátodo/DDB/cátodo; (c) 

montagem da célula. 

 

 

demais contaminantes. Essas soluções foram utilizadas para eletrólise em 15 mA cm2 

por 30 min (CLSI M7-A9, 2012). 

 

2.4. Sistema eletroquímico de tratamento 

O sistema utilizado era composto por: 

● Reator de fluxo modelo ECWP d20X5P (Condias GmbH), representado na Figura 

15. O reator contém 5 anodos DDB sobre nióbio, cuja área geométrica total é de 

21 cm-2, 10 cátodos de aço inoxidável 316 com área total de 42 cm2; operação 

com vazão de 9 cm3 s-1 (Fig. 15); 

● Reservatório de vidro para mistura com capacidade de 500 mL; 
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● Bomba peristáltica (PERCOM-I, JP Selecta) com vazão de aproximadamente 8 

cm3 s-1; 

● Fonte de alimentação Minipa, MPL-3303. 

2.5. Técnicas analíticas 

2.5.1. pH 

As medidas de pH foram realizadas utilizando um pHmetro (modelo W3B - BEL 

Engineering) que teve seu eletrodo acoplado ao reservatório utilizado para as 

eletrólises, o que tornou possível o monitoramento do pH em tempo real, assim, a 

cada amostra retirada o pH era anotado. 

 

2.5.2. ORP 

As medidas de ORP foram realizadas utilizando um eletrodo de platina para ORP 

(SRRO3R - Sensoglass) conectado a um pHmetro (modelo PG 2000- GEHAKA) 

compatível com a análise. O eletrodo acoplado ao reservatório utilizado para as 

eletrólises, o que tornou possível o monitoramento do ORP em tempo real, assim, a 

cada amostra retirada o ORP era anotado. 

 

2.5.3. Demanda Bioquímica de Oxigênio 

Nas análises de Demanda Bioquímica de Oxigênio – 5 dias (DBO5) é 

quantificado o oxigênio dissolvido necessário para que microrganismos heterótrofos 

decomponham a matéria orgânica biodegradável presente no corpo aquático, obtendo 

assim energia para o seu crescimento. A matéria orgânica é transformada em dióxido 

de carbono (CO2) e água (H2O) (GERBA; PEPPER, 2009; WOODARD & CURRAN 

INC, 2005). Para a análise é necessário que haja condições favoráveis para os 

microrganismos das amostras, tais como, nutrientes e temperatura adequada (20 °C) 

(SABESP, 1997a). 

Para realizar as análises foram preparadas 2 soluções de 600 mL de cada 

contaminante com cada eletrólito suporte, uma era guardada para analisar a DBO 

antes da degradação e a outra passava pela eletrólise e então era armazenada, 

ambas em frascos âmbar para evitar o crescimento de algas. Amostras nas quais o 
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pH estava fora da faixa de 6 – 8 tiveram o pH ajustado utilizando soluções de ácido 

sulfúrico e hidróxido de sódio (1 mol L-1). Nas amostras das degradações onde foram 

utilizadas cloreto foi adicionado sulfito de sódio (Na2SO3 - 1,575 g L-1) para retirar o 

cloro. Devido ao tratamento, foi necessário semear as amostras com microrganismos. 

Quando necessário as amostras foram aeradas para que a concentração de oxigênio 

dissolvido fosse de 7,5 mg L-1 e foi adicionado 1 mL de solução tampão de fosfato, 

sulfato de magnésio (MgSO4 – 22,5 g L-1), cloreto de cálcio (CaCl2 – 27,5 g L-1), cloreto 

férrico (FeCl3 – 0,25 g L-1) e um inibidor de nitrificação.  

As amostras foram mantidas a 20 °C por 5 dias e tendo depleção igual ou maior 

que 2 mg L-1 e OD residual igual ou maior que 1 mg L-1 a DBO foi calculada através 

da equação 33. 

𝐷𝐵𝑂5 =
(𝐷1−𝐷2)−(𝑆)𝑉𝑆

𝑃
 (33) 

Onde D1 e D2 correspondem ao oxigênio dissolvido no início e após 5 dias de 

incubação, s corresponde a absorção de oxigênio da semente em OD/mL de semente 

adicionada, VS é o volume de semente adicionada em mL e P é a fração volumétrica 

decimal da amostra usada (1/P = fator de diluição).  

Os ensaios foram realizados de acordo com a 23ª edição do Standard Methods 

for the Examination of Water and Wastewater (BAIRD; BRIDGEWATER, 2017) no 

Laboratório de Saneamento do Departamento de Hidráulica e Saneamento (USP – 

São Carlos). 

 

2.5.4. Demanda Química de Oxigênio (DQO) 

Com a análise de DQO é possível quantificar o oxigênio necessário para a 

oxidação completa da matéria orgânica em CO2 e H2O (GERBA; PEPPER, 2009). Ela 

tem como vantagem a sua rapidez, em comparação às análises de DBO, além de ser 

possível degradar materiais tóxicos, tornando possível estimar se os compostos são 

biodegradáveis, ou não (WOODARD & CURRAN INC, 2005). Valores de DQO > DBO 

indicam que os compostos não são facilmente biodegradáveis, enquanto valores DQO 

≈ DBO são indicativos de compostos facilmente biodegradáveis (SCHOLZ, 2006). 
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Utilizando uma solução de dicromato de potássio com ácido sulfúrico e sulfato de 

mercúrio (II), o íon dicromato (Cr2O7
2-) oxida os compostos em solução sendo reduzido 

no íon Cr3+ segundo a reação 34, sendo esta reação catalisada por sulfato de prata 

(Ag2SO4) dissolvido em ácido sulfúrico (H2SO4) a alta temperatura (SABESP, 1997b). 

 

𝐶𝑎𝐻𝑏𝑂𝑐 + 𝐶𝑟2𝑂7
2− →  𝐻+𝐶𝑂2 + 𝐻2𝑂 +  𝐶𝑟3+ (34) 

Após a digestão e as amostras chegarem à temperatura ambiente, a 

concentração dessas espécies determinada pela análise da absorção de Cr2O7
2- em 

420 nm (DQO ≤ 90 mg L-1) ou de Cr3+ em 600 nm (DQO 100 – 900 mg L-1), usando 

como controle um frasco com todos os reagentes e água na mesma concentração das 

amostras. A curva de calibração foi preparada utilizando pelo menos cinco pontos com 

uma solução de hidrogenoftalato de potássio no lugar da amostra onde 1 mg L-1 de 

hidrogenoftalato de potássio equivale a uma DQO de 1,176 mgO2 L-1 (DE AQUINO; 

DE QUEIROZ SILVA; CHERNICHARO, 2006). 

Os ensaios foram realizados de acordo com a 23ª edição do Standard Methods 

for the Examination of Water and Wastewater (BAIRD; BRIDGEWATER, 2017) no 

Laboratório de Saneamento do Departamento de Hidráulica e Saneamento (USP – 

São Carlos). 

 

2.5.5. Carbono Orgânico Total (COT) 

O COT é uma variável relacionada à qualidade da água que representa a 

quantidade de carbono orgânico existente em uma amostra. Para se medir esse valor, 

os compostos orgânicos são completamente oxidados, gerando CO2, que é medido 

em um infravermelho não dispersivo.  A concentração total de carbono presente na 

amostra é chamada de carbono total (CT). As espécies inorgânicas carbonáceas 

presentes (HCO3
– e CO3

2–) são também transformadas em CO2 pela acidificação com 

ácido fosfórico (H3PO4) concentrado; a concentração dessas espécies é chamada de 

carbono inorgânico (CI). Ao se subtrair o CO2 presente na amostra antes da oxidação 

e o carbono inorgânico (CI) do carbono total (CT), tem -se o carbono orgânico total 

(COT).  
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Para determinação do COT, foi utilizado o analisador de COT Shimadzu, modelo 

TOC-VCPH, o qual utiliza o método de oxidação por combustão catalítica na 

temperatura de 680 ºC e é capaz de analisar amostras aquosas com quantidades de 

COT na faixa de 2 a 1.000 mg L-1. Todas as eletrólises tiveram o COT determinado no 

início, no meio e no fim do processo através de amostras de 10 mL retiradas ao longo 

das degradações. 

 

Tabela 5 - Condições utilizadas durante a cromatografia líquida de cada contaminante 

Substância Fase móvel λ (nm) t (min) 

Tetraciclina Água acidificada com ácido fosfórico (1M) + Acetonitrila 

(80-20 em volume) 

270 9 

Bisfenol A Metanol + Água (65-32 em volume) 230 8 

Atrazina Acetonitrila + Água (70-30 em volume) 210 6 

 

Tabela 6 - Condições utilizadas durante a cromatografia iônica da amostra de água do poço 

artesiano 

Íons Coluna Fase móvel Fluxo Pressão Condutividade 

Ânions 
ASupp 5 – 

150 mm 

Na2CO3 (3,2 mM/L) + 

NaHCO3 (1,0 mM/L) 
0,7 mL/min 

9 MPa 

15 uS/cm 

Cátions C2 – 150mm C2H2O4 2,7 (mM/L) 1 mL/min 790 uS/cm 

 

2.5.6. Cromatografia Líquida de Alta Eficiência (CLAE) 

A técnica de CLAE, com detector UV, foi utilizada para quantificar o quanto dos 

contaminantes foi eletrolisado (cromatógrafo Shimadzu, modelo LC-10A. Após a 

realização da eletrólise, a CLAE foi utilizada no monitoramento da eficiência da 

degradação indicando a concentração da substância que ainda era encontrada na 

amostra. Foi utilizada uma coluna C18 (ZORBAX SB-C18, 4,6 mm × 250 mm, 5 
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µm).  A fase móvel foi mantida a 40 °C e vazão de 1 mL min-1. As demais condições 

cromatográficas foram apresentadas na Tabela 5. 

 

2.5.7. Cromatografia Iônica  

A determinação das proporções de íons encontradas na água de poço foi 

realizada utilizando um cromatógrafo de íons Metrohm (Modelo 850 e o injetor 

automático modelo 863) com detector de condutividade. As demais condições 

cromatográficas foram apresentadas na Tabela 6. 

2.5.8. Voltametria Cíclica 

Na voltametria cíclica, o potencial aplicado ao eletrodo de trabalho varia 

linearmente com o tempo, com uma taxa (denominada de varredura) que pode 

alcançar até 1,0 V s–1, enquanto este se encontra mergulhado em uma solução sem 

agitação.  O valor da corrente é determinado de forma direta no eletrodo de trabalho, 

em função do potencial aplicado (KISSINGER; HEINEMAN, 1983).   

Para isso, uma célula eletroquímica convencional de 3 eletrodos foi montada 

contendo um eletrodo de DDB (3,84 cm2) como eletrodo de trabalho, uma placa de 

platina como contra eletrodo (5,5 cm2) e um eletrodo de hidrogênio como eletrodo de 

referência. As soluções analisadas foram preparadas contendo as mesmas 

substâncias utilizadas no processo de eletro oxidação. Os voltamogramas foram 

realizados com o auxílio de um potenciostato (Metrohm Autolab mod. PGSTAT302N 

30 V / 2000 mA) em diferentes velocidades de varredura, na presença e na ausência 

do contaminante. 

 

2.5.9. Análise microbiológica  

Amostras de 0,1 mL das soluções com Escherichia coli foram coletadas durante 

as eletrólises, nos tempos de 0, 2, 5, 15 e 30 minutos. Essas amostras foram diluídas 

sequencialmente (0,9 mL de solução salina) e plaqueadas13 nas diluições de 1:1, 1:10, 

1:100, 1:1.000, 1:10.000 e 1:100.000, utilizando o método de gotas para determinar a 

concentração em UFC/mL de bactérias que ainda eram viáveis após o processo, gotas 

 
13 Técnica de transferência de uma amostra em uma placa de petri para avaliar o crescimento 

microbiológico  
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de 15 μL foram posicionadas em meio sólido e incubadas a 30 °C. Após 24 e 48 horas, 

foi realizada a contagem e utilizando a equação 35, a concentração foi calculada (CLSI 

M7-A9, 2012; Miles et al., 1938).  

𝑈𝐹𝐶

𝑚𝐿
=

𝑀é𝑑𝑖𝑎 𝑑𝑎𝑠 𝑐𝑜𝑙ô𝑛𝑖𝑎𝑠∗𝐷𝑖𝑙𝑢𝑖çã𝑜∗1000

𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒 𝑑𝑎 𝑔𝑜𝑡𝑎
 (35) 

 

2.5.10. Microscópio Eletrônico de Varredura  

Uma amostra inicial e final de uma das degradações com E. coli foram 

preparadas análise da estrutura da bactéria utilizando microscópio de varredura 

modelo FESEM JSM-7200F a 2,0 kV. Previamente as lâminas de vidro (13mm) 

utilizadas no microscópio foram recobertas com 10 µL de uma solução de poli-lisina 

(50 mg/L) e secas em temperatura ambiente sob fluxo laminar.  

Para o preparo das amostras foi necessário que cada amostra fosse centrifugada 

por 10 minutos para que o pellet fosse formado. Sendo assim, todo o resto da solução 

foi descartado e o pellet foi lavado com solução salina (NaCl 0,86%) e centrifugado 

duas vezes. Amostras de 20 µl foram depositadas sobre lâminas de vidro já 

preparadas e estas foram secas em temperatura ambiente sob fluxo laminar.   

Após a secagem, as lâminas foram submersas em solução de glutaraldeído 3% 

em tampão fosfato de sódio em pH 7,2 por 1 h e 30 min. Em seguida, as lâminas foram 

lavadas com tampão fosfato de sódio em pH 7,2. As lâminas então foram submersas 

em várias soluções de etanol com concentrações diferentes (35, 50, 75, 95 e 100%) 

por 10 min em ordem crescente de concentração, e duas vezes na concentração mais 

alta, para desidratação das amostras. Então as lâminas foram submersas em 

hexametildisilazano e então foi novamente seca e recoberta com ouro (MURTEY; 

RAMASAMY, 2016) 

 

2.6. Análise dos resultados 

Os resultados das degradações foram interpretados levando-se em 

consideração as devidas figuras de mérito indicadas pela International Union of Pure 

and Applied Chemistry (IUPAC). É esperada uma melhora dos indicadores da 

qualidade da água (CONAMA, 2005), ou seja, os valores dos seguintes parâmetros: 
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concentração do poluente, demanda química de oxigênio (DQO), demanda 

bioquímica de oxigênio (DBO) e COT. 

 

2.6.1. Eficiência energética 

A eficiência energética de um processo de tratamento que se utiliza de energia 

elétrica é primordial, tendo-se em vista, sobretudo, o custo do tratamento, que é o 

principal fator de definição da aplicabilidade dele. Assim, é importante estabelecer a 

relação entre os resultados obtidos e o custo, considerando-se: i) gasto de energia 

(em Watt-hora); ii) tempo de remoção; iii) quantidade removida do poluente e iv) 

volume da solução. 

Cálculo da eficiência de corrente (EC) e o consumo energético (CE) foram 

calculadas utilizando as equações 36 e 37 (DIONISIO, 2019; PARRA, 2013). 

𝐸𝐶 (%) = 2,67
(𝐶𝑂𝑇𝑖−𝐶𝑂𝑇𝑓).𝐹.𝑉

8.𝐼.𝑡
 (36) 

COTi = concentração de carbono orgânico inicial; COTf = concentração de carbono 

orgânico final; F = constante de Faraday (96.485 C mol-1); V = volume da solução em 

m3; I = corrente aplicada; t = tempo em segundos  

𝐶𝐸 (𝑘𝑊 ℎ 𝑚−3) =
𝑈.𝐼.𝑡

𝑉.𝐶𝑂𝑇𝑅
 (37) 

onde, COTR = redução de COT; U = potencial da célula (V) e t = tempo em horas.  

 

2.7. Planejamento fatorial 

Foi realizado um planejamento fatorial para avaliar o funcionamento do sistema 

durante a degradação e a mineralização, utilizando-se o eletrodo de DDB, e para se 

verificar se haveria diferenças entre a eletrólise em solução aquosa utilizando água 

ultra pura e a com a água dos poços. 

Foi utilizado um planejamento fatorial 22 com duplicatas em todos os pontos, no 

qual os fatores (níveis), utilizando soluções de 200 mg/L de tetraciclina (500 mL) e 

Na2SO4, para o ajuste da força iônica, que passaram por eletrólise por 30 min nas 

condições especificadas no planejamento (Barros Neto et al., 2000).  
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Tabela 7 - Variáveis utilizadas no planejamento fatorial 

Testes  Densidade de corrente (mA cm-2) Força iônica (mol/L) 

1 15 0,0001 

2 35 0,0001 

3 15 0,01 

4 35 0,01 

 

2.8. ANOVA de dois fatores  

A variação entre as eletrólises com as diferentes densidades de corrente e 

eletrólitos suportem foi avaliada utilizando o teste de análise de variância ANOVA. A 

análise de variância avalia se as médias dos resultados obtidos apresentam uma 

diferença estatística significativa, isso significa que as diferenças entre as médias dos 

valores são suficientemente diferentes para que apareçam novamente caso o 

experimento seja repetido. Caso a análise indique que não há diferença significativa 

há uma grande probabilidade de as variações encontradas entre os resultados obtidos 

serem ao acaso. 

A ANOVA de fator duplo sem repetição foi utilizada para permitir a realização do 

teste com duas variáveis independentes. Foi considerado um nível de significância de 

5%, o que permite um erro de apenas 5%. Sendo assim, valor de p ≤ 0,05 indica que 

há 95% de certeza ao rejeitar a hipótese nula (H0), como consequência, as variações 

encontradas não são ao acaso, enquanto valores maiores confirmam H0. 

Outra forma de avaliar os resultados é através do valor de F, a razão de duas 

variâncias que indicam a diferença dos resultados em relação às médias. Ao comparar 

esse valor com os valores de F-crítico tabelado também é possível inferir se há uma 

diferença estatisticamente significativa, desta forma, valores de F-crítico menores que 

F rejeitam H0 (Tabachnick, 2007). 
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3. Capítulo 3 – RESULTADOS E DISCUSSÃO 

3.1. Pesquisa bibliográfica  

Com o objetivo de compreender melhor as pesquisas que vem sendo realizadas 

mais recentemente foi realizada uma pesquisa bibliográfica, inspirada na metodologia 

para realização de revisões bibliográficas sistemáticas, sobre a utilização de 

processos oxidativos avançados para tratamento de água. 

Inicialmente duas perguntas foram definidas para pesquisa: 

• Quais POAs são utilizados para o tratamento de água? São utilizados 

processos acoplados? 

• Quais matrizes são utilizadas nesses estudos? 

Em seguida foi definido as duas bases de dados que seriam utilizadas (Web of 

Science e Scopus) e o seguinte conjuntos de strings para busca: (advanced oxidative 

process OR AOP OR processo oxidativo avançado OR POA) AND (comparação OR 

comparison) AND (treatment OR tratamento) AND (água OR water). As bases 

retornaram 293 documentos (Web of Science – 134; Scopus – 159). Então os 

seguintes filtros foram definidos  

• Tipo do documento: artigos 

• Idioma: inglês e português  

• Presença das strings no título, ou resumo, ou palavras chave; 

• Ano de publicação: 2017 até 2021 

Desta forma houve um retorno de 133 artigos (tabela 8), destes 43 eram 

repetidos. Os 90 artigos restantes tiveram seus resumos avaliados para identificar 

trabalhos relacionados a pesquisa e então 78 foram selecionados para uma melhor 

avaliação.  

Tabela 8 - Número de retornos em cada base de dado 

 

 

 

 

Base de dados Número de artigos 

Scopus 74 

Web of Science 59 

Total 33 
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Dos 78 artigos, 46 identificados como correspondentes aos assuntos 

pesquisados e por isso foram lidos na integra.  

Os resultados (fig. 16) mostraram que a grande maioria dos trabalhos (52%) 

utilizaram efluentes de diferentes tipos de indústria, seguidos por trabalhos que 

utilizam água purificada (41%). Apenas 13% dos trabalhos utilizam como matriz 

amostras de água de lagos, rios, entre outros, e destes apenas 2% utilizam amostras 

de água de origem subterrânea.  

 

Figura 16 - Tipo de matrizes utilizadas nos artigos 
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De todas os métodos utilizados para degradação a fotólise utilizando UV foi a 

mais utilizada (59 vezes), seguido pela ozonização (33 vezes), estes foram acoplados 

com a utilização de H2O2, HOCl e catalizadores. A eletroxidação, método utilizado 

neste trabalho, aparece apenas quatro vezes, mostrando que não é um processo 

muito utilizado ultimamente.  
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Tabela 9 - Resultado das avaliações de qualidade de água segundo a PORTARIA Nº 2.914 

do Ministério da Saúde 

Parâmetros Poço Permitido 

pH 6,04 6 – 9 

Condutividade (µS/cm) 45,9 Não definido 

Força iônica (mmol/L) 0,64 Não definido 

Cor (UC) 0 15 

Turbidez (NTU) 0 5 

TOC (mg O2/L) 2,42 Não definido 

 

Figura 17 - Concentração de íons na amostra de água do poço artesianos determinadas por 

cromatografia iônica 
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3.2. Caracterização da água  

As análises realizadas para caracterização a água do poço artesianos, pH, 

condutividade, cor e turbidez, mostraram que estão em conformidade com o CONAMA 

357 (Tab. 9) e com as análises realizadas pelo Departamento de Hidráulica e 

Saneamento da Escola de Engenharia de São Carlos (Tab. 4). Além disso, a análise 

de cromatografia iônica mostrou baixas concentrações iônicas. Isso tornou necessária 

a adição de sais para realização das eletrólises devido aos altos valores de potencial 

sem os eletrólitos (Fig. 17). 

 

3.3. Planejamento fatorial  

3.3.1. Tetraciclina em solução aquosa de sulfato de sódio  

A degradação de tetraciclina em solução aquosa utilizando água ultra pura, 

dentro dos níveis utilizados, não foi afetada pela força iônica, já que, no gráfico de 

Pareto (Fig. 18.a) a barra correspondente a força iônica não ultrapassou a linha de 

95% de confiança, indicando que não apresenta efeito significativo.  Em contrapartida, 

a degradação demonstrou ser afetada positivamente pelo aumento da densidade de 

corrente. Esse resultado também pode ser visto através do gráfico em três dimensões 

da Figura 18.b, nele é possível notar que o plano fica mais elevado com o aumento 

da densidade de corrente e não sofre alterações no eixo correspondente a força 

iônica. Neste gráfico, o ponto onde os melhores resultados se encontram são 

evidenciados em vermelho. 

No caso da mineralização, novamente o aumento da densidade de corrente 

afetou positivamente o processo e o efeito da força iônica não foi estatisticamente 

significativo.  No entanto, avaliando o efeito do aumento de uma variável sobre a outra, 

vemos um feito positivo (Fig. 19.a), indicando que, para mineralização, os maiores 

valores das duas variáveis trazem melhores resultados. Na Figura 19.b é possível 

notar uma distorção do plano, porém ainda indicando que maiores valores de 

densidade de corrente e mostrando o efeito conjunto com a força iônica. 
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Figura 18 - a) influência da densidade de corrente e da força iônica e b) superfície de 

respostas (% degradação da tetraciclina) em função da densidade de corrente e da força 

iônica na degradação da tetraciclina em solução aquosa de sulfato de sódio. Fonte: Autoria 

própria 

 
 

Figura 19 - a) influência da densidade de corrente e da força iônica e b) superfície de 

respostas (% degradação da tetraciclina) em função da densidade de corrente e da força 

iônica na mineralização da tetraciclina em solução aquosa com sulfato de sódio. Fonte Autoria 

própria 
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Figura 20 - a) influência da densidade de corrente e da força iônica e b) superfície de 

respostas (% degradação da tetraciclina) em função da densidade de corrente e da força 

iônica na degradação da tetraciclina em água do poço. Fonte Autoria própria 

 

Figura 21 - a) influência da densidade de corrente e da força iônica e b) superfície de 

respostas (% degradação da tetraciclina) em função da densidade de corrente e da força 

iônica na mineralização da tetraciclina em água do poço. Fonte Autoria própria 

 

 
3.3.2. Tetraciclina em água do poço  

Na eletrólise em água de poço, a degradação teve comportamento similar àquele 

em solução aquosa utilizando água ultrapura, entre os níveis utilizados. A degradação 

foi afetada positivamente pelo aumento da densidade de corrente, enquanto o 
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aumento da força iônica afetou marginalmente a degradação da tetraciclina de forma 

negativa (Fig. 20.a). Esse resultado também pode ser visto através do gráfico em três 

dimensões da Figura 20.b, nele é possível notar que o plano fica mais elevado com o 

aumento da densidade de corrente e se eleva no eixo correspondente a força iônica 

com o seu aumento. Além do efeito positivo do aumento da densidade de corrente, a 

mineralização foi negativamente afetada pelo aumento da força iônica e pelo aumento 

conjunto da força iônica e da densidade de corrente (Fig. 21.a). É possível notar uma 

distorção na Figura 21.b onde o plano se eleva no eixo da força iônica com a sua 

diminuição e no eixo da densidade de corrente com o seu aumento. 

Os resultados mostraram que:  i) o aumento da densidade de corrente aumenta 

a eficiência da degradação e da mineralização; ii) a força iônica não apresenta efeito 

significativo, mesmo se avaliada em conjunto com a densidade de corrente; iii) os 

efeitos são similares tanto nas eletrólises realizadas com as soluções preparadas com 

água ultrapura quanto com água do poço.  

 

3.3.3. Ajuste de carga 

Após a avaliação dos resultados foi decidido que o planejamento seria repetido 

para se determinar se a eletrolise em 35 mA cm–2 era mais eficiente pelo processo ser 

diferente ou se isso acontecia devido à sua maior densidade de carga.  Foram 

utilizadas apenas amostras de água do poço e, ao invés de todas as eletrólises 

durarem 30 min, o tempo foi ajustado para que fosse utilizada a mesma quantidade 

de carga (1.323 C) nas duas densidades de corrente.  Sendo assim, as eletrólises 

com densidade de corrente de 35 mA cm–2 continuaram tendo 30 min enquanto as de 

15 mA cm–2 passaram a durar 70 min.  

Ao realizar as degradações ajustando a carga os resultados mostraram que a 

degradação (Fig. 22.a) e a mineralização (Fig. 22.b) de tetraciclina foi maior em 

densidade de corrente menores do que em densidades maiores. Apesar disso, a força 

iônica e o efeito de uma variável sobre a outra não é significativo tanto na degradação 

quanto na mineralização.  
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Figura 22 - Influência da densidade de corrente e da força iônica na degradação e na 

mineralização da tetraciclina com ajuste de carga. 

 

3.3.4. Ponto de máxima inclinação  

Após o término dos experimentos a desejabilidade foi calculada, onde a menor 

densidade de corrente com a menor força iônica apresentou a maior desejabilidade, 

seguida da maior força iônica. Os resultados podem ser descritos através do modelo 

linear mostrado na equação 38, onde os coeficientes do modelo em módulo 

(R2=0,9369) foram calculados resultando na equação de desejabilidade global (eq. 

39), uma combinação da desejabilidade de cada fator, permitindo que, através dos 

valore encontrados durante os experimentos, as melhores condições de força iônica 

e densidade de corrente fossem escolhidas. 

�̂� = 𝑏0 + 𝑏1𝑥1 + 𝑏2𝑥2 + 𝑏3𝑥1𝑥2 (38) 

Onde 𝑏0, 𝑏1, 𝑏2 e 𝑏3 são coeficientes estimadores do modelo e 𝑥1 e 𝑥2 são os 

fatores utilizados.  

�̂� = 0,138 + 0,0941𝑥1 + 0,0133𝑥2 + 0,02𝑥1𝑥2 (39) 

Os coeficientes foram utilizados para calcular os níveis (Tab. 10) necessários 

para o caminho de máxima inclinação. Os resultados mostram que:  i) o aumento da 

densidade de corrente diminui a eficiência da degradação e da mineralização (p igual 

a -0,0941 e -0,1883 respectivamente); ii) a força iônica não tem efeito significativo na 

degradação (p=0,0133) e na mineralização (p=0,0266), mesmo se avaliada em 

conjunto com a densidade de corrente (p igual a 0,02 e 0,0399, 
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respectivamente).  Além disso, com os resultados obtidos foi possível concluir que o 

ponto de máxima inclinação encontrado em 10 mA cm2. 

 

Tabela 10 - Níveis e desejabilidade em cada nível 

Níveis i (mA cm2) µ (mol L-1) dD dM D 

Centro 25 0,01 0,0941 0,109625 0,101566 

Centro + D 20 0,008 0,1429 0,1275 0,134981 

Centro + 2D 15 0,007 0,1805 0,116 0,144700 

Centro + 3D 10 0,006 0,2794 0,158875 0,210689 

Centro + 4D 5 0,005 0,3636 0,033875 0,110982 

 

Figura 23 - Voltamograma cíclico do eletrodo de DDB em velocidade de varredura de 50 mV 

s-1, comparado com os meios de ácido sulfúrico ( ˗̶̠  ̶ ), cloreto ( ˗̶̠  ̶ ), fosfato ( ˗̶̠  ̶ ), nitrato ( ˗̶̠  ̶ ), 

e sulfato ( ˗̶̠  ̶ ). 
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Essas respostas fizeram com que, nas eletrolises seguintes, a força iônica fosse 

mantida em 0,01 mol/L e fossem utilizadas 3 densidades de corrente diferentes (15, 

25 e 35 mA cm-2) com intuito de avaliar melhor os efeitos da densidade de corrente 

aplicada.  

 

3.4. Voltametria cíclica  

Para a caracterização do eletrodo foi realizada inicialmente com a ativação do 

eletrodo em solução de cada um dos eletrólitos suporte estudados nas concentrações 

utilizadas nas eletrólises, a velocidade de varredura utilizada foi de 50 mV s-1 entre -1 

e 2,5 V vs Ag/AgCl/KCl (Fig. 23). O potencial de início da reação de desprendimento 

de oxigênio em meio de ácido sulfúrico é 1,75 V, ao avaliarmos os voltamogramas em 

meio dos outros eletrólitos utilizados esse valor se mantém, porém, há diferenças 

visíveis entre a altura dos picos, sendo também possível ver a interferência do pH no 

voltamograma ao comparar a análise em meio de sulfato e de ácido sulfúrico. 
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3.5. Degradação de Tetraciclina  

3.5.1. Efeito da densidade de corrente na degradação 

Como era esperado após os resultados encontrados no planejamento fatorial, é 

visível o efeito da densidade de corrente utilizada durante a eletrólise, com resultados 

de degradação aparentemente melhores com o decréscimo do valor da densidade de 

corrente (Fig. 24 e 25). Ao verificar os resultados da análise de variância encontramos 

valores de p (0,006307), F (13,23764) e F-crítico (5,143253) que rejeitam H0 (não há 

diferença estatisticamente significativa), o que indica que há diferença significativa 

entre os resultados das eletrólises dependendo da densidade de corrente utilizada.  

Apesar da tendência de aumento de produção de espécies oxidantes com o 

aumento da densidade de corrente, durante esse processo ocorrem também reações 

paralelas, por exemplo, reação de desprendimento de oxigênio (eq. 40), as quais 

competem com as reações referentes ao processo de degradação dos compostos 

orgânicos (Martínez-Huitle et al., 2015). 

𝑀(• 𝑂𝐻) → 𝑀 + (
1

2
) 𝑂2 + 𝐻+ + 𝑒−              (40) 

3.5.2. Efeito do eletrólito suporte na degradação 

É importante salientar que as espécies oxidantes tem um papel muito importante 

nas degradações e interferem nos resultados, por sua vez, estes sofrem influência 

não só da corrente aplicada como do pH, da temperatura, do O2 dissolvido, dos íons 

encontrados em solução, da sua concentração, do próprio ânodo, do efluente e do 

poluente em solução, o que demonstra que uma simples alteração da densidade de 

corrente não implica necessariamente em uma maior eficiência (Martínez-Huitle et al., 

2015).  

Ao avaliar a interferência do eletrólito suporte utilizando a análise de variância, 

rejeitamos H0 (p = 0,000132, F = 48,74986281 e F-crítico = 4,757062663), 

confirmando que as eletrólises sofrem interferência dos eletrólitos utilizados. Segundo 

Brinzila et al. (2012), é possível observar uma melhor degradação de tetraciclina em 

meio de cloreto do que em sulfato, isso devido a quantidade de espécies oxidantes 

formadas e os comportamentos delas. Podemos verificar que as degradações nas 

condições utilizadas apresentaram uma melhora na seguinte ordem: PO4
3- < SO4

2- < 

NO3
- < Cl-, (Fig. 26).  
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Figura 24 - Variação da concentração de Tetraciclina (9,3 x 10-5 mol L-1) normalizada ao longo 

da eletrólise em solução de água natural contendo NaCl (0,1 mol L-1), Na3PO4 (0,001 mol L-1), 

c) KNO3 (0,1 mol L-1) e Na2SO4 (0,003 mol L-1) aplicando valores de densidade de corrente de 

(☐) 15, (○) 25 e (△) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) 
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Figura 25 - Porcentagem de degradação de Tetraciclina (9,3 x 10-5 mol L-1) em porcentagem 

ao longo da eletrólise em solução de água natural contendo NaCl (0,1 mol L-1), KNO3 (0,1 mol 

L-1), Na3PO4 (0,001 molL-1) ou Na2SO4 (0,003 mol L-1) aplicando valores de densidade de 

corrente de ( ) 15, ( ) 25 e ( ) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) 
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Figura 26  - Variação da concentração de Tetraciclina (9,3 x 10-5 mol L-1) normalizada ao 

longo da eletrólise em solução de água natural aplicando densidade de corrente de 15 mA 

cm–2, 25 mA cm–2 e 35 mA cm–2(Q = 4.536 C/L), em solução de água natural contendo NaCl 

(■/ 0,1 mol L-1), Na3PO4 (□/0,001 mol L-1), KNO3 (●/ 0,1 mol L-1) ou Na2SO4 (○/ 0,003 mol 

L-1) 

 

3.5.3. Efeito da densidade de corrente na mineralização  

O mesmo comportamento é observado quando a mineralização é avaliada (Fig. 

27 e 28), com a diminuição da densidade de corrente o processo é favorecido. Os 

resultados da análise de variância rejeitaram H0 (p = 0,000542, F = 33,80411 e F-

crítico = 5,143253), indicando diferença significativa.  

 

3.5.4. Efeito do eletrólito suporte na mineralização  

Também é possível ver que há variações dependendo do eletrólito na mineralização, 

Cl- e PO4
3- apresentam resultados similares e melhores do que NO3

- e SO3
2- (Fig. 29). 

A análise de variância rejeitou H0 (p = 0,000389, F = 33,305 e F-crítico = 4,757063), 

indicando diferença significativa. 
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Figura 27 - Variação do valor de COT normalizado durante a eletrólise de Tetraciclina (9,3 x 

10-5 mol L-1) em solução de água natural contendo NaCl (0,1 mol L-1), Na3PO4 (0,001 mol L-1), 

c) KNO3 (0,1 mol L-1) e Na2SO4 (0,003 mol L-1) aplicando valores de densidade de corrente de 

(☐) 15, (○) 25 e (△) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) 
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Figura 28 - Redução do valor de COT em porcentagem após a eletrólise de Tetraciclina (9,3 

x 10-5 mol L-1) em solução de água natural contendo NaCl (0,1 mol L-1), KNO3 (0,1 mol L-1), 

Na3PO4 (0,001 mol L-1) ou Na2SO4 (0,003 mol L-1) aplicando valores de densidade de corrente 

de ( ) 15, ( ) 25 e ( ) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L). 
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Figura 29 - Variação do valor de COT normalizado durante a eletrólise de Tetraciclina (9,3 x 

10-5 mol L-1) em solução de água natural aplicando valores de densidade de corrente de (☐) 

15, (○) 25 e (△) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) contendo a) NaCl (0,1 mol L-1), b) Na3PO4 (0,001 

mol L-1), c) KNO3 (0,1 mol L-1) e d) Na2SO4 (0,003 mol L-1) 
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Figura 30 – a) variação do potencial de oxirredução e b) pH durante a eletrólise de Tetraciclina 

(9,3 x 10-5 mol L-1) em solução de água natural contendo NaCl (■/ 0,1 mol L-1), Na3PO4 (□/ 

0,001 mol L-1), KNO3 (●/ 0,1 mol L-1) ou Na2SO4 (○/ 0,003 mol L-1) aplicando densidade de 

corrente de 15 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) 
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3.5.5. ORP e pH 

Ao avaliar a variação do ORP ao longo das eletrólises é muito similar em meio 

de sulfato, fosfato e nitrato, enquanto em meio de cloreto houve um grande aumento 

(Fig. 30.a). Ao avaliar valores de pH ao longo das eletrolises notamos que não há 

grandes variações (Fig. 30.b), o que facilita a discriminação das espécies 

predominantes em solução durante as degradações. Utilizando os dados já mostrados 

nas figuras 10, 11, 12 e 13 é possível identificar que as espécies oxidantes 

predominantes são HOCl (E0=1,49 V), HPO4
2- (E0=1,71 V), NO3

- (E0=0,83 V) e SO4
2- 

(E0=2,6 V). Essas espécies, como já mencionado anteriormente, apresentam 

potenciais de oxirredução diferentes, porém, é possível notar que os valores de ORP 

encontrados não correspondem ao tipo de espécie encontrada, mas sim ao conjunto 

de espécies oxidantes encontradas e a sua concentração.  

Sendo assim, os resultados obtidos indicam que, por exemplo, a presença de 

uma espécie altamente oxidante como o sulfato não indica que a degradação será 

mais eficiente que degradações em meio de nitrato, esses resultados estão 

relacionados à concentração desses íons. 

3.5.6. Biodegradabilidade 

Ao avaliar a relação DQO/DBO indica a biodegradabilidade das amostras, 

valores menores que 5 acusam que a amostra é biodegradável (Valente et al., 1997). 

Sendo assim, as amostras avaliadas demonstraram que em meio de sulfato e fosfato 

a tetraciclina é degradada pelos microrganismos utilizados na análise, enquanto em 

solução de cloreto e nitrato não. Isso provavelmente se deve as espécies encontradas 

em solução no início das eletrólises, porém, enquanto em solução de nitrato há um 

aumento da biodegradabilidade após o processo devido a provável degradação das 

espécies tóxicas, em solução de cloreto temos uma piora (Tab. 11), o que se deve a 

formação de compostos organoclorados.  

3.5.7. Eficiência de corrente e consumo energético  

Apesar das diferenças discutidas anteriormente, é possível verificar que as 

diferenças da eficiência de corrente (EC) entre as densidades de corrente e eletrólitos 

utilizados são pequenas (Tab. 12) porém, é importante notar o aumento do consumo 

energético com o aumento da densidade de corrente utilizada para eletrolise. 
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Tabela 11 - Relação DQO/DBO antes e depois das eletrólises de Tetraciclina 

 DQO/DBO Inicio DQO/DBO Fim 

Cl- 6,71 7,33 

PO4
3- 2,04 2,00 

NO3
- 9,00 2,75 

SO4
2- 1,00 1,23 

 

Tabela 12 - Eficiência de corrente e consumo energético das eletrólises de Tetraciclina 

 i EC CE 

 mA cm-2 % kW h m-3 

C
lo

re
to

 

15 12 0,3675 

25 12 0,3605 

35 9 0,5270 

F
o
s
fa

to
 

15 10 0,4004 

25 9 0,4765 

35 8 0,6147 

N
it
ra

to
 

15 10 0,4033 

25 9 0,4995 

35 7 0,6364 

S
u

lf
a

to
 

15 9 0,4519 

25 8 0,5514 

35 7 0,6617 
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3.5.8. Voltametria cíclica  

Em soluções de tetraciclina, o potencial de início da reação de desprendimento de 

oxigênio é 1,25 V, mais cedo que em meio sem o contaminante (Fig. 31), onde a 

reação começa antes em meio de nitrato e cloreto, seguido por sulfato e então fosfato. 

 

Figura 31 - Voltamograma cíclico do eletrodo de DDB com Tetraciclina em velocidade de 

varredura de 50 mV s-1, comparado com os meios de cloreto ( ˗̶̠  ̶ ), fosfato ( ˗̶̠  ̶ ), nitrato ( ˗̶˗ ̶ ), 

e sulfato ( ˗̶̠  ̶ ). 

 

 

 

 

 

 



77 
 

3.6. Degradação de Bisfenol A 

3.6.1. Efeito da densidade de corrente da degradação 

Ao avaliar as Figuras 32 e 33, há uma aparente diferença entre as degradações 

dependendo da densidade de corrente, porém, verificando os resultados da análise 

de variância encontramos valores de p (0,85949081), F (0,155301342) e F-crítico 

(5,14325285) que aceitam H0 (não há diferença estatisticamente significativa), o que 

indica que não há diferença significativa entre os resultados das eletrólises 

dependendo da densidade de corrente utilizada. É importante ressaltar que apesar 

dos resultados estatísticos, as degradações e as mineralizações tem diferenças 

dependendo do eletrólito, como no caso do nitrato que degrada o bisfenol quase 

completamente, isso pode ser explicado pelo n amostral que deve não foi o suficiente 

para análise.  

 

3.6.2. Efeito do eletrólito suporte na degradação 

Ao avaliar a interferência do eletrólito suporte utilizando a análise de variância, 

rejeitamos H0 (p = 2,61543 E-06, F = 186,1852548 e F-crítico = 4,757062663), 

confirmando que as eletrólises sofrem interferência dos eletrólitos utilizados. Porém, 

ao repetir o teste sem as eletrólises em meio de cloreto a análise de variância nos dá 

um resultado diferente, H0 é aceita (p = 0,898353178, F = 0,110116539 e F-crítico = 

6,94427191), o que pode ser visto na Figura 34. Novamente é importante ressaltar o 

provável n amostral insuficiente, porém, é evidente a semelhança entre os resultados 

das degradações com nitrato, sulfato e fosfato.   

A Figura 34 evidencia a melhoria da eficiência da degradação na seguinte ordem 

PO4
3- = SO4

2- = NO3
- < Cl-. Esse comportamento já foi descrito em outros trabalhos 

como Wu et al., 2016 e Yoshihara & Murugananthan, 2009, onde é possível ver que 

os eletrólitos suporte interferem na degradação de tetraciclina por um reator de DDB 

da mesma forma que no presente estudo, indicando que as mesmas reações ocorrem 

em ambos os estudos.  
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Figura 32 - Variação da concentração de Bisfenol A (9,3 x 10-5 mol L-1) normalizada ao longo 

da eletrólise em solução de água natural contendo a) NaCl (0,1 mol L-1), b) Na3PO4 (0,001 mol 

L-1), c) KNO3 (0,1 mol L-1) e d) Na2SO4 (0,003 mol L-1) aplicando valores de densidade de 

corrente de (☐) 15, (○) 25 e (△) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) 

 

Figura 33 - Porcentagem de degradação de Bisfenol A (9,3 x 10-5 mol L-1) em porcentagem 

ao longo da eletrólise em solução de água natural contendo NaCl (0,1 mol L-1), KNO3 (0,1 mol 

L-1), Na3PO4 (0,001 mol-1) ou Na2SO4 (0,003 mol L-1) aplicando valores de densidade de 

corrente de ( ) 15, ( ) 25 e ( ) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) 
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Figura 34 - Variação da concentração de Bisfenol A (9,3 x 10-5 mol L-1) normalizada ao longo 

da eletrólise em solução de água natural aplicando densidade de corrente de 15 mA cm–2, 25 

mA cm–2 e 35 mA cm–2(Q = 4.536 C/L), em solução de água natural contendo NaCl (■/ 0,1 

mol L-1), Na3PO4 (□/0,001 mol L-1), KNO3 (●/ 0,1 mol L-1) ou Na2SO4 (○/ 0,003 mol L-1) 
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3.6.3. Efeito da densidade de corrente na mineralização 

O mesmo comportamento é observado quando a mineralização é avaliada (Fig. 

35 e 36), os resultados da análise de variância confirmaram H0 (p = 0,050678811, F = 

5,106731362 e F-crítico = 5,14325285), indicando que não há diferença significativa, 

apesar de valores bem próximos aos necessários para rejeitar H0. Esse resultado 

parece ter grande influência das eletrólises em meio de cloreto já que ao repetir a 

análise de variância sem estes experimentos encontramos valores indicam mais 

claramente a confirmação de H0 (p = 0,16677574, F = 2,89737723 e F-crítico = 

6,94427191), indicando uma aparente interferência da densidade de corrente nas 

degradações em meio de cloreto. Como já foi discutido anteriormente, há uma 

provável interferência do n amostral nos resultados estatísticos.  
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Figura 35 - Variação do valor de COT normalizado durante a eletrólise de Bisfenol A (9,3 x 

10-5 mol L-1) em solução de água natural contendo NaCl (0,1 mol L-1), Na3PO4 (0,001 mol L-1), 

c) KNO3 (0,1 mol L-1) e Na2SO4 (0,003 mol L-1) aplicando valores de densidade de corrente de 

(☐) 15, (○) 25 e (△) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) 

0

20

40

60

80

100

0

20

40

60

80

100

0 2268 4536

0

20

40

60

80

100

0 2268 4536

0

20

40

60

80

100

Cl- NO3
-

C
O

T
 %

Carga (C/L)

PO4
3-

SO4
2-

 

Figura 36 - Redução do valor de COT em porcentagem após a eletrólise de Bisfenol A (9,3 x 

10-5 mol L-1) em solução de água natural contendo NaCl (0,1 mol L-1), KNO3 (0,1 mol L-1), 

Na3PO4 (0,001 mol L-1) ou Na2SO4 (0,003 mol L-1) aplicando valores de densidade de corrente 

de ( ) 15, ( ) 25 e ( ) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) 
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Figura 37 - Variação do valor de COT normalizado durante a eletrólise de Bisfenol A (9,3 x 

10-5 mol L-1) em solução de água natural aplicando valores de densidade de corrente de a) 

15, b) 25 e c) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) contendo NaCl (■/ 0,1 mol L-1), Na3PO4 (□/0,001 

mol L-1), KNO3 (●/ 0,1 mol L-1) ou Na2SO4 (○/ 0,003 mol L-1) 
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3.6.4. Efeito do eletrólito suporte na mineralização 

Também é possível ver que há variações dependendo do eletrólito na 

mineralização, PO4
3- apresenta resultados melhores do que NO3

-, SO3
2- e Cl- (Fig. 37), 

isso indica que apesar de degradar boa parte do Bisfenol A, o cloreto acaba gerando 

moléculas mais difíceis de degradar e por isso não tem uma mineralização tão 

eficiente. A análise de variância rejeitou H0 (p = 0,002686976, F = 16,41185989 e F-

crítico = 4,757062663), indicando diferença significativa.  

 

3.6.5. ORP e pH 

Ao avaliar a variação do ORP ao longo das eletrólises é muito similar em meio 

de sulfato, fosfato e nitrato, enquanto em meio de cloreto houve um grande aumento 

(Fig. 38.a), da mesma forma que nas eletrólises de Tetraciclina. Novamente não 

houve variação significativa do pH (Fig. 38.b) e a predominância de espécies  



82 
 

Figura 38 - a) variação do potencial de oxirredução e b) pH durante a eletrólise de Bisfenol A 

(9,3 x 10-5 mol L-1) em solução de água natural contendo NaCl (■/ 0,1 mol L-1), Na3PO4 (□/ 

0,001 mol L-1), KNO3 (●/ 0,1 mol L-1) ou Na2SO4 (○/ 0,003 mol L-1) aplicando densidade de 

corrente de 15 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) 
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oxidantes se repete, porém, os resultados de degradação e mineralização obtidos não 

são semelhantes aos encontrados durante as eletrólises de Tetraciclina, o que indica 

que as contaminantes diferentes apresentam respostas diferentes nas mesmas 

condições, o que se deve ao mecanismo de degradação de cada molécula. 

 

3.6.6. Biodegradabilidade 

As amostras avaliadas demonstraram que em meio de sulfato e fosfato o Bisfenol 

é degradado pelos microrganismos utilizados para análise, enquanto em solução de 

cloreto e nitrato não. Novamente há um aumento da biodegradabilidade após o 

processo em meio de nitrato, apesar de valores altos, e em meio de cloreto vemos 

novamente um aumento dos valores, indicando a formação de espécies tóxicas (Tab. 

13).  

 

3.6.7. Eficiência de corrente e consumo energético 

Os resultados (Tab. 14) mostraram que apesar de valores próximos, há alguma 

diferença entre as eficiências dependendo do eletrólito suporte e é visível o aumento 

significativo do consumo energético com o aumento da densidade de corrente apesar 
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Tabela 13 - Relação DQO/DBO antes e depois das eletrólises de Bisfenol A 

 DQO/DBO Inicio DQO/DBO Fim 

Cl- 8,67 12 

PO4
3- 2,47 2,50 

NO3
- 33 22 

SO4
2- 1,07 1,07 

 

dos resultados das eletrólises não apresentarem diferenças significativas de 

degradação e mineralização. Esse comportamento indica que apesar da eficiência de 

corrente consome mais energia devido a reações paralelas que ocorrem ao longo do 

tratamento. 

  

2.1.1. Voltametria cíclica  

Em soluções de Bisfenol A, o potencial de início da reação de desprendimento 

de oxigênio é 1,25 V, novamente mais cedo que em meio sem o contaminante (Fig. 

39), onde a reação começa antes em meio de fosfato, seguido por nitrato, cloreto e 

sulfato. 

Tabela 14 - Eficiência de corrente e consumo energético das eletrólises de Bisfenol A 

 i EC CE 

 mA cm-2 % kW h m-3 

C
lo

re
to

 15 8 0,4749 

25 5 0,8403 

35 3 1,7835 

F
o
s
fa

to
 15 10 0,6491 

25 9 0,7310 

35 10 0,8162 
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N
it
ra

to
 15 6 0,6824 

25 6 0,7066 

35 6 0,7568 

S
u

lf
a

to
 15 5 0,7888 

25 3 1,4173 

35 2 2,1922 

 

Figura 39 - Voltamograma cíclico do eletrodo de DDB com Bisfenol A em velocidade de 

varredura de 50 mV s-1, comparado com os meios de cloreto ( ˗̶̠  ̶ ), fosfato ( ˗̶̠  ̶ ), nitrato ( ˗̶˗ ̶ ), 

e sulfato ( ˗̶̠  ̶ ). 
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3.7. Degradação de Atrazina 

3.7.1. Efeito da densidade de corrente na degradação 

Ao avaliar as Figuras 40 e 41, há uma aparente diferença entre as degradações 

dependendo da densidade de corrente, porém, verificando os resultados da análise 

de variância encontramos valores de p (0,069969184), F (4,28035102) e F-crítico 

(5,14325285) que aceitam H0 (não há diferença estatisticamente significativa), o que 

indica que não há diferença significativa entre os resultados das eletrólises 

dependendo da densidade de corrente utilizada, provavelmente devido ao mecanismo 

de degradação da atrazina. Como já foi discutido anteriormente, há uma provável 

interferência do n amostral nos resultados estatísticos.  

 

3.7.2. Efeito do eletrólito suporte na degradação 

Ao avaliar a interferência do eletrólito suporte utilizando a análise de variância, 

rejeitamos H0 (p = 5,48 E-07, F = 314,9442205 e F-crítico = 4,757062663), confirmando 

que as eletrólises sofrem interferência dos eletrólitos utilizados. A melhora da resposta 

dos tratamentos segue a seguinte ordem PO3- < NO3
- < SO4

2- < Cl- (Fig. 42), resultados 

parecidos já foram encontrados em outros estudos como Bu et al. (2018) e Khan et al. 

(2015), porém indicando melhores resultados ao utilizar sulfato e não nitrato. Isso 

pode ser devido a maior concentração utilizada de nitrato (0,01 mol L-1) do que de 

sulfato (0,00333 mol L-1) para o ajuste da força iônica, o que acaba por gerar mais 

espécies oxidantes em meio de sulfato.  

 

3.7.3. Efeito da densidade de corrente na mineralização 

Diferentemente da degradação, a mineralização apresenta resultados diferentes 

dependendo da densidade de corrente utilizada (Fig. 43 e 44), os resultados da análise 

de variância rejeitaram H0 (p = 0,020795601, F = 7,909313669 e F-crítico = 

5,14325285), indicando que há diferença significativa entre as eletrólises. 
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Figura 40 - Variação da concentração de Atrazina (9,3 x 10-5 mol L-1) normalizada ao longo 

da eletrólise em solução de água natural contendo NaCl (0,1 mol L-1), Na3PO4 (0,001 mol L-1), 

c) KNO3 (0,1 mol L-1) e Na2SO4 (0,003 mol L-1) aplicando valores de densidade de corrente de 

(☐) 15, (○) 25 e (△) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) 
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Figura 41 - Porcentagem de degradação de Atrazina (9,3 x 10-5 mol L-1) em porcentagem ao 

longo da eletrólise em solução de água natural contendo NaCl (0,1 mol L-1), KNO3 (0,1 mol L-

1), Na3PO4 (0,001 mol-1) ou Na2SO4 (0,003 mol L-1) aplicando valores de densidade de corrente 

de ( ) 15, ( ) 25 e ( ) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) 
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Figura 42 - Variação da concentração de Atrazina (9,3 x 10-5 mol L-1) normalizada ao longo 

da eletrólise em solução de água natural aplicando densidade de corrente de 15 mA cm–2, 25 

mA cm–2 e 35 mA cm–2(Q = 4.536 C/L), em solução de água natural contendo NaCl (■/ 0,1 

mol L-1), Na3PO4 (□/0,001 mol L-1), KNO3 (●/ 0,1 mol L-1) ou Na2SO4 (○/ 0,003 mol L-1) 
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Figura 43 - Variação do valor de COT normalizado durante a eletrólise de Atrazina (9,3 x 10-

5 mol L-1) em solução de água natural contendo a) NaCl (0,1 mol L-1), b) Na3PO4 (0,001 mol L-

1), c) KNO3 (0,1 mol L-1) e d) Na2SO4 (0,003 mol L-1) aplicando valores de densidade de 

corrente de (☐) 15, (○) 25 e (△) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) 
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Figura 44 - Redução do valor de COT em porcentagem após a eletrólise de Atrazina (9,3 x 

10-5 mol L-1) em solução de água natural contendo NaCl (0,1 mol L-1), KNO3 (0,1 mol L-1), 

Na3PO4 (0,001 mol L-1) ou Na2SO4 (0,003 mol L-1) aplicando valores de densidade de corrente 

de ( ) 15, ( ) 25 e ( ) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) 
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3.7.4. Efeito do eletrólito suporte na mineralização 

Também é possível ver que há variações dependendo do eletrólito na 

mineralização, Cl- apresenta novamente resultados melhores do que NO3
-, SO3

2-, 

PO4
3- (Fig. 45). A análise de variância rejeitou H0 (p = 3,42433 E-05, F = 77,69754874 

e F-crítico = 4,757062663), indicando diferença significativa. 

 

3.7.5. ORP e pH 

Ao avaliar a variação do ORP ao longo das eletrólises é muito similar em meio 

de sulfato e fosfato, enquanto em meio de cloreto houve um grande aumento (Fig. 

46.a), da mesma forma que nas eletrólises de Tetraciclina e Bisfenol A. 

Diferentemente dos outros dois contaminantes, na eletrólise em meio de cloreto houve 

uma grande variação de pH (Fig. 46.b). Novamente é possível observar que as 

diferentes respostas encontradas são reflexo das concentrações encontradas de cada 

espécies oxidante e do mecanismo de degradação do contaminantes  
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Figura 45 - Variação do valor de COT normalizado durante a eletrólise de Atrazina (9,3 x 10-

5 mol L-1) em solução de água natural aplicando valores de densidade de corrente de (☐) 15, 

(○) 25 e (△) 35 mA cm–2 (Q = 4.536 C/L) contendo NaCl (0,1 mol L-1), Na3PO4 (0,001 mol L-

1), KNO3 (0,1 mol L-1) e d) Na2SO4 (0,003 mol L-1) 
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Figura 46 - a) variação do potencial de oxirredução e b) pH durante a eletrólise de Atrazina 

(9,3 x 10-5 mol L-1) em solução de água natural contendo NaCl (■/ 0,1 mol L-1), Na3PO4 (□/ 

0,001 mol L-1) ou Na2SO4 (○/ 0,003 mol L-1) aplicando densidade de corrente de 15 mA cm–2 

(Q = 4.536 C/L) 
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3.7.6. Biodegradabilidade 

As amostras avaliadas (Tab. 15) demonstraram que em meio de sulfato, fosfato 

e nitrato a Atrazina é degradada pelos microrganismos utilizados para análise, apesar 

de uma leve piora após o tratamento em meio de nitrato. Enquanto em de cloreto, o 

tratamento aumentou a biodegradabilidade da solução. 

Tabela 15 - Relação DQO/DBO antes e depois das eletrólises de Atrazina 

 DQO/DBO Início DQO/DBO Fim 

Cl- 8 3,2 

PO4
3- 2,9 4 

NO3
- 3 0 

SO4
2- 1,7 1 

 

Tabela 16 - Eficiência de corrente e consumo energético das eletrólises de Atrazina 

 i EC CE 

 mA cm-2 % kW h m-3 

C
lo

re
to

 15 4 0,8093 

25 4 0,8562 

35 4 0,9203 

F
o
s
fa

to
 15 3 1,2471 

25 3 1,3578 

35 2 1,6323 

N
it
ra

to
 15 3 1,2216 

25 3 1,2896 

35 3 1,3245 

S
u

lf
a

to
 15 4 0,9776 

25 3 1,1255 

35 3 1,2870 
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Figura 47 - Voltamograma cíclico do eletrodo de DDB com Atrazina em velocidade de 

varredura de 50 mV s-1, comparado com os meios de cloreto ( ˗̶̠  ̶ ), fosfato ( ˗̶̠  ̶ ), nitrato ( ˗̶˗ ̶ ), 

e sulfato ( ˗̶̠  ̶ ). 
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3.7.7. Eficiência de corrente e consumo energético 

Os resultados (Tab.16) mostraram novamente que não há efeito aparente das 

densidades de corrente utilizadas no processo, além de valores muito similares se 

avaliarmos o efeito do eletrólito suporte. Apesar de valores muito próximos de 

eficiência de corrente, há um aumento significativo no consumo energético, 

novamente indicando a ocorrência de reações paralelas.   

 

3.7.8. Voltametria cíclica  

Em soluções de Atrazina, o potencial de início da reação de desprendimento de 

oxigênio é 2,0 V, mais tarde que em meio sem o contaminante (1,75 V) (Fig. 47), onde 

a reação começa antes em meio de fosfato, seguido por nitrato, cloreto e sulfato. 
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3.8. Degradação de Escherichia coli 

Sabe-se que os íons presentes na matriz utilizada interferem na desinfecção 

devido às espécies oxidantes presentes (RAJAB et al., 2015). Sendo assim, foi 

avaliado se a presença dos diferentes eletrólitos utilizados apresentava um caráter 

prejudicial para as bactérias estudadas mesmo sem a utilização do método 

eletroquímico. Na Figura 48 é possível observar que não ouve alteração da 

concentração das bactérias após 30 minutos em solução com os eletrólitos.   

Após plaquear e incubar as amostras por 24 e 48 horas a concentração de E. 

coli em UFC/mL foi calculada, tornando possível a avaliação da eficiência das 

degradações. Após 24 h, (Fig. 49) os resultados mostraram que, em todos os 

eletrólitos, não haviam mais bactérias após 5 minutos de degradação. Apesar da 

rapidez, as eletrólises com sulfato e nitrato ainda apresentaram UFCs após 2 minutos 

de degradação, porém com uma diminuição significativa.  

Após as 48 h, não houve crescimento no número de UFCs na maioria das placas, 

porém em uma das repetições de sulfato e fosfato houve o crescimento de bactérias 

após 5 e 2 minutos respectivamente, mas em valores não significativos para a análise. 

Apesar disso, após esses tempos as bactérias não continuaram a aparecer, o que 

indica a sua morte. 

A contagem de UFCs por gotas em cada placa permite avaliar se as bactérias 

eram apenas inativadas pelo tratamento, caso onde a bactéria é incapaz de manter 

suas atividades metabólicas e fica dormente até que as condições se normalizarem, 

ou se estas eram mortas pelo tratamento eletroquímico. Uma célula pode ser 

inativada, por exemplo, caso existam poucas espécies oxidantes no meio e o 

tratamento não durar tempo suficiente (TRIGUEIRO et al., 2017).  

Há vários fatores que colaboram para atividade bactericidas das eletrólises como 

o pH, o ORP, possibilidade de oxidação indireta no anodo em potenciais baixos, com 

a dimerização da coenzima A, ou indireta pelas diversas espécies formadas ao longo 

da eletrólise (JEONG; KIM; YOON, 2006; LÓPEZ-GÁLVEZ et al., 2012; YAO et al., 

2011). Para que a inativação ou morte ocorra, o radical hidroxila fisiossorvido e outras 

espécies oxidantes como o H2O2, O3 e O2
- reagem com a membrana plasmática 

alterando sua permeabilidade e além de outras moléculas importantes, como enzimas 

(BRUGUERA-CASAMADA et al., 2017).  
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Figura 48 - Concentração em UFC mL-1 de Escherichia coli após 30 minutos em solução com 

os eletrólitos utilizados para as degradações, NaCl (  /0,1 mol L-1), Na3PO4 (  /0,001 mol L-

1), KNO3 (  /0,1 mol L-1) ou Na2SO4 (  /0,003 mol L-1) 
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Figura 49 - Concentração em UFC mL-1 durante a eletrólise com Escherichia coli em solução 

de água natural contendo NaCl ( /0,1 mol L-1), Na3PO4 ( /0,001 mol L-1), KNO3 ( /0,1 mol L-

1) ou Na2SO4 ( /0,003 mol L-1) aplicando (Q = 1.134 C/L) densidade de corrente de 15 mA 

cm–2 após 24 h 
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Como já mencionado, o ORP é uma medida da capacidade de oxidação ou 

redução da solução, podendo ter um papel importante na desinfecção da água 

utilizando eletroxidação quando encontramos altos valores de ORP (≥ 1.100 mV) 

associados com baixos valores de pH, que sensibiliza a membrana celular das 

bactérias e facilita a entrada de espécies oxidantes (VENKITANARAYANAN et al., 

1999). Nesses casos as espécies oxidantes presentes em solução não são 

importantes e sim o ORP (Steininger, 1985). 

No caso da eletrólise em DDB, quando as medidas de ORP são negativas e o 

pH é neutro, o que aconteceu durante as reações realizadas (Fig. 50.a - b), o radical 

hidroxila é o principal responsável pela desinfecção (RAJAB et al., 2015). 

Através das imagens realizadas por microscopia eletrônica foi possível observar 

variações na morfologia das células. Elas aparentam terem perdido seus flagelos que 

são visíveis na Fig. 51.a-b e é possível visualizar que o envoltório celular apresenta 

aberturas e colabou, o que indica o extravasamento do material intracelular (Fig. 51.c 

-f).  

As espécies oxidantes agem de formas diferentes na célula. No caso do radical 

hidroxila, que é um fator importante para desinfecção, é capaz de interferir na 

permeabilidade e oxidar a membrana celular provocando a abertura de buracos, já 

que apresenta forte reatividade com os ácidos graxos da bicamada lipídica, abstraindo 

um átomo de hidrogênio dos grupos metileno, o que provoca a formação de poros. 

Isso provoca alterações no ambiente intracelular, como a perda de íons K+, 

importantes para a desenvolvimento de diversas macromoléculas, além de controlar 

a pressão osmótica. Desta forma, entra na célula interferindo em proteínas, lipídios, 

DNA (DIAO et al., 2004; GUSMÃO; MORAES; BIDOIA, 2010; HEIM et al., 2015; 

JEONG; KIM; YOON, 2006; LI; ZHU; NI, 2010; RAJAB et al., 2015; TRIGUEIRO et al., 

2017; ZHANG et al., 2016; ZHOU et al., 2018).  

No caso dos eletrólitos utilizados, em solução de cloreto o cloro é capaz de 

penetrar pela parede celular sendo assim, suas ações são principalmente internas, 

provocando disfunção em grupos enzimáticos, inativando a célula. Pode agir também 

externamente, por exemplo, oxidando grupos amino N-terminais de proteínas da 

parede celular alterando sua coesão. O HClO que também é gerado em meio de  
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Figura 51 - Morfologia da E. coli antes (a e b) e depois do tratamento eletroquímico (c – f) 

 

Figura 50 - a) variação do potencial de oxirredução e b) pH durante a eletrólise de E. coli em 

solução de água natural contendo NaCl (■/ 0,1 mol L-1), Na3PO4 (□/ 0,001 mol L-1), KNO3 (●/ 

0,1 mol L-1) ou Na2SO4 (○/ 0,003 mol L-1) aplicando densidade de corrente de 15 mA cm–2 (Q 

= 4.536 C/L) 
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cloreto pode agir tanto na membrana celular como desnaturando DNA ou interferindo 

na síntese de proteínas ou oxidando nucleotídeos, como é o caso do citocromo B, 

importante na respiração celular (DIAO et al., 2004; KIM; HUNG; BRACKETT, 2000; 

LONG; NI; WANG, 2015). 

Em solução de sulfato, as proteínas na membrana celular podem ser atacadas 

e eliminadas interferindo, por exemplo, no transporte de íons K+ (LONG; NI; WANG, 

2015). No caso no nitrato, o radical NO• pode prejudicar a replicação celular 

interferindo na dimerização da timina, base nitrogenada encontrada no DNA (ZHANG 

et al., 2016). Já em solução de fosfato ocorre a mineralização de proteínas da 

membrana e internas, incluindo enzimas importantes (LONG; NI; WANG, 2015). 
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4. Capítulo 4 – CONCLUSÕES 

O desafio de utilizar uma matriz real representa uma etapa importante para o 

estabelecimento da aplicabilidade de um processo. No caso específico do presente 

estudo, pequena parcela da população do campus da USP tem conhecimento da 

existência dos poços artesianos que fornecem água para todas as atividades 

desenvolvidas em ambas as áreas. Como relatado nas páginas iniciais da presente 

dissertação, pelas análises da água feitas rotineiramente pelo Departamento de 

Hidráulica e Saneamento da Escola de Engenharia de São Carlos, USP, foi 

constatada a excelente qualidade da água consumida e assim, consideramos que a 

mesma seria uma matriz adequada para a análise do desempenho do sistema 

eletroquímico em situações diversas de contaminação. 

Por estudos anteriores realizados no laboratório com o reator de fluxo constituído 

de 5 ânodos de diamante dopado com boro, em substrato de nióbio, tivemos as 

condições operacionais iniciais estabelecidas e a expectativa de desempenho 

elevado. Com essas condições foram selecionados eletrólitos suporte (NaCl, KNO3, 

Na3PO4 e Na2SO4), para avaliar o efeito de cada um dos respectivos ânions, três 

moléculas orgânicas (atrazina, bisfenol A e tetraciclina) com características diversas, 

para avaliar os processos de degradação e de mineralização, e a bactéria E. Coli para 

avaliar a capacidade bactericida do processo eletroquímico na presença dos 

diferentes eletrólitos suporte. 

Em todos os sistemas analisados a densidade de corrente aplicada afeta tanto 

o processo de degradação quanto o de mineralização. Ao avaliar o efeito da densidade 

de corrente utilizada durante as eletrolises foi possível verificar que valores mais 

baixos de densidade de corrente são mais eficientes para degradação e mineralização 

dos compostos orgânicos estudados ou, em casos onde esse fator não interferiu 

significativamente nos resultados, apresentam um consumo energético menor, 

indicando uma ocorrência maior de reações paralelas em densidades de corrente 

mais altas. Entretanto, dada as características do reator essas influências podem ter 

sido reduzidas pois, são cinco ânodos operando em série com estrutura de chicana14 

que promove a aproximação das espécies à superfície do eletrodo e, 

 
14 Sequência de obstáculos internos no eletrodo que promove a passagem da solução em ziguezague. 
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consequentemente, a facilitação das interações com os radicais hidroxila e demais 

espécies oxidantes. 

Por sua vez, os eletrólitos suporte, correspondentes a íons usualmente 

presentes em ambientes aquáticos, interferem nas eletrolises de formas diferentes 

dependendo do contaminantes presente. Os resultados obtidos demonstraram que a 

natureza do ânion, e consequentemente as espécies oxidantes geradas em cada um 

dos meios, além do radical hidroxila, afeta significativamente os processos, de acordo 

com as seguintes tendências: 

a) Atrazina: PO4
3- < SO4

2- < NO3
- < Cl-. 

b) Bisfenol A: PO4
3- = SO4

2- = NO3
- < Cl-; 

c) Tetraciclina: PO4
3- < SO4

2- < NO3
- < Cl-; 

Essas tendências puderam ser melhores entendidas com medidas do potencial 

de oxirredução sendo que os valores desse parâmetro mostraram que o valor 

aumenta de forma expressiva para cloreto, enquanto para os demais meios os valores 

foram semelhantes.  

Do comportamento desse parâmetro pôde ser concluído que os diferentes 

ânions geram espécies com diferentes características oxidantes, cujo comportamento 

também depende das características da molécula alvo. 

Esses resultados podem tem, sem sombra de dúvida, relação com mecanismo 

de degradação de cada molécula alvo, sendo assim, subprodutos mais ou menos 

recalcitrantes podem ser formados dependendo da predominância de um íon em 

solução e do composto orgânico presente. Para melhor compreensão das espécies 

responsáveis pela degradação dos compostos orgânicos ao longo das eletrólises é 

necessário a realização de estudos mais específicos, levando em consideração a alta 

complexidade da matriz utilizada. 

Finalmente, dois aspectos de extrema importância relacionados à segurança 

biológica do meio, visando a sua aplicação, são: a biodegradabilidade nos diferentes 

meios, a qual é definida pelas interações das espécies oxidantes com as moléculas, 

podendo ser resumida em: Atrazina nos meios de fosfato, sulfato e nitrato é 

biodegradável antes e após o tratamento eletroquímico, com exceção no meio de 

nitrato, que apresenta uma piora com o processo de eletrólise, e em meio cloreto se 
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torna biodegradável após o tratamento eletroquímico. Bisfenol A é biodegradável nos 

meios de sulfato e fosfato, enquanto que nos meios de cloreto e nitrato não é 

biodegradável. Tetraciclina é biodegradável nos meios de sulfato e fosfato, fica 

biodegradável após eletrólise em meio de nitrato e, em meio de cloreto não é 

biodegradável. 

O segundo aspecto é a capacidade bactericida do processo, a qual foi avaliada 

utilizando uma bactéria gram-negativa, a E. Coli. Após as eletrólises pôde ser 

observada a ocorrência do processo de lise, com a ruptura da membrana plasmática 

e com destruição total das colônias em 5 minutos de eletrólise. Os resultados 

demonstraram que o processo apresenta alto potencial bactericida com qualquer 

eletrólito suporte. 

O número de variáveis utilizado permitiu a abertura de diferentes possibilidades 

de trabalhos futuros, levando em consideração algumas alterações no sistema 

eletroquímico para adequá-lo à estudos mecanísticos, tanto da geração de espécies 

oxidantes quanto da oxidação das moléculas alvo. Outro aspecto para analisar em 

futuros trabalhos é a irradiação da solução, logo após a saída do reator eletroquímico, 

com luz UV-visível, visando o aumento da biodegradabilidade e aumento das espécies 

oxidantes em solução. 

Concluindo, o tratamento aqui estudado tem capacidade de ser utilizado para 

desinfecção e tratamento de águas utilizadas para o consumo humano, com melhoras 

significativas na qualidade em caso de eventuais contaminações.   
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