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RESUMO 

 

Neste trabalho, foi avaliada a utilização da carepa, um resíduo da indústria siderúrgica formado 

na etapa de lingotamento contínuo da produção de aço, como ativador de peróxido de 

hidrogênio (H2O2) e peroximonossulfato (PMS) para promover a geração de espécies reativas 

de oxigênio (EROs) por meio de reações do tipo-Fenton, sem a necessidade de quaisquer fontes 

de energia externa, o que torna o processo menos oneroso. A eficiência do resíduo nessas 

reações está relacionada ao seu alto teor de ferro, que foi quantificado por espectroscopia de 

absorção atômica em chama, apresentando em torno de 42% em massa do metal. Esse elevado 

conteúdo de ferro pode ser explicado pela majoritária presença de óxidos desse metal, tais como 

wustita (FeO), hematita (Fe2O3) e magnetita (Fe3O4), todos identificados por difração de raios-

X e confirmados por espectroscopia Mössbauer. As espécies reativas geradas foram capazes de 

promover a degradação de dois contaminantes orgânicos em solução aquosa: o fármaco 

levofloxacino (LVF), bem como o inseticida imidacloprido (IMD), além de levar à 

mineralização parte do que foi degradado desses compostos em solução aquosa. Após 1 hora 

de reação, o sistema H2O2/carepa promoveu a degradação de 93% de LVF e a mineralização de 

cerca de 70% do composto, enquanto a degradação de IMD foi de 80% após 2 horas, e 

praticamente todo esse percentual sofreu mineralização. Ensaios de captura de espécies reativas 

indicaram que o radical hidroxila (HO•)  foi o responsável pela degradação do inseticida no 

sistema H2O2/carepa, enquanto na degradação de LVF, apesar desse radical ter sido a espécie 

ativa majoritária, os radicais superóxido/hidroperoxila (O2
•−/HO2

•) também tiveram participação 

na decomposição do fármaco no sistema estudado. Por meio de ensaios utilizando o filtrado da 

solução do sistema heterogêneo, obtido após a reação no sistema H2O2/carepa, foi possível 

avaliar a contribuição das reações homogêneas sobre a degradação de ambos os compostos no 

sistema heterogêneo do tipo-Fenton. Os resultados indicaram que a degradação de LVF ocorreu, 

majoritariamente, por meio de reações homogêneas, propiciadas pela lixiviação de íons ferro 

no sistema H2O2/carepa, ao passo que a degradação de IMD foi predominantemente favorecida 

por reações de superfície. Além disso, o resíduo apresentou alta estabilidade frente à lixiviação 

de íons ferro, com índices em torno de 3,3–4,4 mg de ferro por grama de carepa após a 

degradação de LVF, e aproximadamente 1,3 mg por grama de carepa após a degradação de IMD, 

o que representa apenas cerca de 1,0% e 0,3% do conteúdo total do metal liberado após a 

degradação de LVF e IMD, respectivamente. Análises de raio-X do resíduo após a reação de 

degradação de IMD indicaram que o conteúdo de ferro liberado do material foi 

majoritariamente proveniente da fase hematita (Fe2O3). Ademais, excelente capacidade de 



 
 

reuso foi apresentada pelo resíduo, mantendo os mesmos índices de degradação do fármaco em 

até 5 ciclos de reação verificados, e perdendo apenas cerca de 15% de eficiência na degradação 

do inseticida ao longo dos 5 ciclos reacionais. 

 

Palavras-chave: carepa; reações tipo-Fenton; espécies reativas de oxigênio; degradação de 

contaminantes orgânicos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 

ABSTRACT 

 

In this work, the use of mill scale, a steel waste formed in the continuous casting stage of steel 

production, was evaluated as an activator of hydrogen peroxide (H2O2) and peroxymonosulfate 

(PMS) to promote the generation of reactive oxygen species (ROS) through Fenton-like 

reactions, without the need for any external energy sources, which makes the process less costly. 

The efficiency of the residue in these reactions is related to its high iron content, which was 

quantified by flame atomic absorption spectroscopy, presenting around 42% by mass of the 

metal. This high iron content can be explained by the majority presence of iron oxides, such as 

wustite (FeO), hematite (Fe2O3) and magnetite (Fe3O4), all identified by X-ray diffraction and 

confirmed by Mössbauer spectroscopy. The reactive species generated were able to promote 

the degradation of two organic contaminants in aqueous solution: the drug levofloxacin (LVF), 

as well as the insecticide imidacloprid (IMD), in addition to leading to the mineralization of 

part of what was degraded from these compounds in aqueous solution. After 1 hour of reaction, 

the H2O2/mill scale system promoted a degradation of 93% of LVF and the mineralization of 

about 70% of the compound, while the degradation of IMD was 80% after 2 hours, and 

practically all of this percentage underwent mineralization. Reactive species capture tests 

indicated that the hydroxyl radical (HO•) was responsible for the degradation of the insecticide 

in the H2O2/mill scale system, while in the degradation of LVF, although this radical was the 

most active species, the superoxide/hydroperoxyl radicals (O2
•−/HO2

•) also participated in the 

decomposition of the drug in the studied system. Through the tests using the filtrate of the 

heterogeneous system solution, obtained after the reaction in the H2O2/mill scale system, it was 

possible to evaluate the contribution of the homogeneous reactions on the degradation of both 

compounds in the Fenton-like heterogeneous system. The results indicated that the degradation 

of LVF occurred mainly through homogeneous reactions, propitiated by the leaching of iron 

ions in the H2O2/mill scale system, while the degradation of IMD was predominantly favored 

by surface reactions. In addition, the mill scale showed high stability against iron ion leaching, 

with rates around 3.3–4.4 mg of iron per gram of scale after degradation of LVF, and 

approximately 1.3 mg per gram of scale after IMD degradation, which represents only about 

1.0% and 0.3% of the total metal content released after LVF and IMD degradation, respectively. 

X-ray analyzes of the residue after the IMD degradation reaction indicated that the iron content 

released from the material was mainly from the hematite phase (Fe2O3). In addition, excellent 

reuse capacity was received by the mill scale, maintaining the same drug degradation rates in 



 
 

up to 5 verified reaction cycles, and losing only around 15% efficiency in insecticide 

degradation throughout the 5 reaction cycles. 

 

Keywords: mill scale; Fenton-like reactions; reactive oxigen species; degradation of organic 

contaminants. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

1.1 Processos Oxidativos Avançados 

 

Os Processos Oxidativos Avançados (POAs) têm sido amplamente estudados e 

utilizados no campo da remediação ambiental, especialmente no que diz respeito ao tratamento 

de ambientes aquáticos, como ferramentas eficazes na geração de espécies reativas de oxigênio 

(EROs) para degradação de contaminantes orgânicos persistentes nesses ecossistemas (DONG 

et al., 2022; GANIYU; SABLE; EL-DIN, 2022; MEHRJOUEI; MÜLLER; MÖLLER; 2015; 

SONG et al., 2022; TITCHOU et al., 2021; WEN et al., 2022; XU; LIN; ZHANG, 2016; 

ZHANG et al., 2022). Em virtude de muitos dos poluentes orgânicos serem caracterizados 

como não biodegradáveis e resistentes à degradação, os métodos convencionalmente utilizados 

são considerados ineficazes para mitigar o problema da contaminação dos ambientes aquáticos, 

uma vez que algumas dessas técnicas apenas transferem os poluentes de uma fase para outra 

(ARIFIN et al., 2023; AYOUB et al., 2010; MAHTAB; FAROOQI; KHURSHEED, 2021; 

PRIYADARSHINI et al., 2022; XIE et al., 2023). 

Nessa perspectiva, os POAs constituem um conjunto de técnicas caracterizadas pela 

geração de radicais hidroxila (HO•), e apresentam como uma de suas principais vantagens a 

elevada capacidade de oxidação por parte desses radicais, que possuem um potencial redox de 

2,8 V (BOCZKAJ; FERNANDES, 2017; KAHOUSH et al., 2022; LIU; ZHAO; WANG, 2021; 

MORADI et al., 2020; WANG; XU, 2012). A Tabela 1 reúne alguns dos oxidantes mais comuns 

e seus respectivos potenciais redox, dentre os quais, pode-se observar que o potencial do radical 

HO• figura entre os maiores. 

 

Tabela 1 – Potenciais redox de alguns dos oxidantes mais comuns. 
Oxidante Fórmula química Potencial redox (V) 

Radical sulfato  SO4
•– 2,5–3,1 

Flúor  F2 3,0 
Radical hidroxila  HO• 2,8 
Ozônio  O3 2,1 
Persulfato S2O8

2− 2,1 

Peroximonossulfato  HSO5
− 1,8 

Peróxido de hidrogênio  H2O2 1,8 
Permanganato  MnO4

− 1,7 
Cloro Cl2 1,4 

Fonte: Adaptada de Peng et al. (2021). 
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Além de não seletivo (MAEZONO et al., 2011; YANG et al., 2015; ZHU et al., 

2018), o radical HO• ataca a maioria das moléculas orgânicas com elevadas taxas de reação, da 

ordem de 106–109 M−1 s−1, bem mais altas do que para o ozônio, por exemplo, cuja constante 

de reação é da ordem de 103 M−1 s−1 (ANDREOZZI et al., 1999; HUANG; DONG; TANG, 

1993; KIM; METCALFE, 2007). Além disso, o radical HO•  é eficiente na degradação de 

contaminantes orgânicos em compostos inócuos, ácidos orgânicos de baixo peso molecular, sais 

inorgânicos e em alguns casos é capaz de promover a mineralização desses compostos, 

convertendo-os em CO2 e H2O (BOCZKAJ; FERNANDES, 2017; DOS SANTOS et al., 2016; 

MOTA et al., 2008; NEYENS; BAEYENS, 2003; ZHANG; ZHOU, 2019).  

Algumas das técnicas mais comuns dentre os POAs são apresentadas no 

organograma da Figura 1, de acordo com sua classificação dentro desses processos. 

 

Figura 1 – Classificação de algumas das principais técnicas baseadas em POAs. 

 
 Fonte: adaptada de Priyadarshini et al. (2022). 

 

1.1.1. Processos de Fenton 

 

Os processos de Fenton baseiam-se na geração de radicais HO•, via ativação de 

peróxido de hidrogênio (H2O2) por íons ferrosos (Fe2+). A reação que representa esses processos 

foi primeiramente introduzida em 1894 por H.J.H. Fenton, que observou e relatou a oxidação 

catalítica de ácido tartárico na presença desses reagentes (CHENG et al., 2018; DIHINGIA; 

TIWAR, 2022; FENTON, 1894; HABER; WEISS, 1934; HOU et al., 2016; O’DOWD; PILLAI, 

2020; ZHANG, M. et al., 2019).  
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A Figura 2 apresenta um esquema simplificado da geração de radicais HO•  por 

meio dos processos de Fenton homogêneo e heterogêneo, os quais serão discorridos adiante.     

  

Figura 2 – Esquema simplificado da geração de radicais HO• via processos de Fenton. 

 
 Fonte: elaborada pelo autor. 

 

Nessas reações, os radicais gerados in situ atacam as moléculas dos contaminantes 

orgânicos, degradando-os em compostos intermediários que, dependendo das condições de 

reação, podem ser convertidos em CO2 e H2O2, de acordo com a reação simplificada, 

representada pela Eq. 1 (MASOMBOON; RATANATAMSKUL; LU, 2009; MOUSSET; 

OTURAN; OTURAN, 2018).  

 

Orgânico + HO• → produtos + CO2 + H2O                                                                              (1) 

 

Dentre outros POAs, os processos de Fenton têm sido amplamente estudados e 

aplicados por apresentar vantagens, tais como alto desempenho, simplicidade de operação, 

condições brandas (temperatura ambiente e pressão atmosférica), rápida formação de radicais 

HO• e tempo de reação relativamente curto (HUANG et al., 2017; MESQUITA et al., 2012; 

MIRZAEI et al., 2017; WANG et al., 2016; WU; SIDDIQUE; YU, 2021; ZAZO et al., 2005). 

Com o passar dos anos, outros metais, tais como Cu2+, Mn2+, Co2+ e Ag+ passaram 

a ser estudados e utilizados como alternativa aos íons ferrosos do sistema de Fenton 

convencional, por meio de reações do tipo-Fenton, como ficaram sendo conhecidas. A reação 

que simplifica e representa o processo de Fenton convencional, bem como os processos do tipo-

Fenton, é descrita de forma genérica na Eq. 2, sendo M = Fe2+ (Fenton convencional) ou íons 

de outros metais de transição, tais como Co, Cu, Mn e Ag (tipo-Fenton), por exemplo (FU et 
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al., 2022; LIU; WANG, 2023; OTURAN; ZHOU; OTURAN, 2010; RAMOS et al., 2021; 

WANG et al., 2016; ZHU et al., 2019).    

 

Mn+ + H2O2 → M(n+1)+ + HO• + HO–                                                                                           (2)  

 
1.1.1.1 Processo de Fenton Homogêneo 

 

No processo de Fenton homogêneo (convencional), a geração de radicais HO• 

ocorre por meio da ativação de H2O2 por íons ferrosos livres em solução, conforme ilustrado 

no esquema da Figura 2, sob condições ácidas (pH em torno de 3). Cabe destacar que, 

comparado aos processos heterogêneos, a ausência de limitações de transferência de massa no 

sistema homogêneo favorece uma degradação mais rápida (CHENG et al., 2018; KAVITHA; 

PALANIVELU, 2004; MIRZAEI et al., 2017; WANG; TANG, 2021b).    

O sistema de Fenton homogêneo, entretanto, apresenta como algumas de suas 

limitações ou desvantagens a perda de catalisador, pela falta de opções viáveis para sua 

recuperação e reutilização em outros ciclos catalíticos, o excesso de lama de hidróxido férrico 

que é produzido durante o processo, devido ao acúmulo de íons férricos (Fe3+) gerados, além 

da desativação do catalisador por agentes complexantes de ferro possivelmente presentes no 

meio (LAI et al., 2021; NIVEDITHA; GANDHIMATHI, 2020; SCARIA; GOPINATH; 

NIDHEESH, 2021; RUBEENA et al., 2018; SOON; HAMEED, 2011; SOUFI et al., 2021; 

WATWE; KULKARNI; KULKARNI, 2021; YAMAGUCHI et al., 2018).   

 

1.1.1.2 Processos de Fenton Heterogêneos 

 

Os processos de Fenton heterogêneos são fundamentados, basicamente, nos 

mesmos princípios do processo de Fenton convencional. No entanto, o íon ferroso nesses 

sistemas é substituído por um catalisador sólido contendo em sua estrutura as espécies 

cataliticamente ativas, como os próprios íons de ferro (Figura 2) ou, alternativamente, íons de 

outros metais, capazes de ativar o H2O2, o que leva à ocorrência de reações do tipo-Fenton 

(AMMAR et al., 2015; BRILLAS, 2022; CHENG et al., 2018; COSTA et al., 2008; 

FARHADIAN et al., 2021; JI et al., 2011; KE et al., 2022; LIU et al., 2017a; TOLBA et al., 

2019; WANG et al., 2016; ZHANG, M. et al., 2019).   

Nos processos de Fenton heterogêneos, os radicais HO• podem ser gerados por dois 

diferentes mecanismos: via reação heterogênea, na qual H2O2 é ativado na superfície do 
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catalisador sólido contendo os íons metálicos, e por meio de reação homogênea, na qual H2O2 

reage com os íons metálicos lixiviados do material (BELLO; RAMAN; ASGHAR, 2019; HE 

et al., 2016; KUMAR et al., 2019; LAI et al., 2021; MIRZAEI et al., 2017; THOMAS; 

DIONYSIOU; PILLAI, 2021).  

Dentre as vantagens que os sistemas heterogêneos apresentam em relação ao 

processo convencional, pode-se destacar a taxa de produção de lama de hidróxidos férricos 

menor e controlável, proveniente da leve lixiviação dos íons metálicos do catalisador, a 

facilidade de separação e remoção do catalisador ao final do processo, bem como a 

possibilidade de reutilização desse material em outros ciclos de reação (ARZATE-SALGADO 

et al., 2016; GARRIDO-RAMÍREZ; THENG; MORA, 2010; HASSAN; HAMEED, 2011; LU 

et al., 2021; MORADI et al., 2020; NIDHEESH, 2015; RIBEIRO; NUNES, 2021; TANG; 

WANG, 2018). 

Diferentes materiais à base de ferro e de outros metais de transição foram e 

continuam sendo desenvolvidos, a fim de serem estudados e utilizados em sistemas do tipo-

Fenton, dentre os quais pode-se destacar as zeólitas contendo ferro (CECHINEL et al., 2022; 

CHEN; MA; SUN, 2008; GARRIDO-RAMÍREZ; THENG; MORA, 2010; PULGARIN et al., 

1995), catalisadores à base de aerogel de grafeno (HONG et al., 2023; WANG; ZHANG; QIAN, 

2021, ZHANG, Y. et al., 2019), compósitos de sílica mesoporosa contendo ferro (FARHADIAN 

et al., 2021; WU et al., 2018) e até mesmo óxidos de ferro de ocorrência natural, que podem 

ser encontrados em abundância na crosta terrestre. Fe3O4 (magnetita), α-Fe2O3 (hematita), γ-

Fe2O3 (maghemita) e α-FeOOH (goethita) são exemplos de óxidos de ferro bastante estudados 

e aproveitados como catalisadores do tipo Fenton (HUSSAIN; ANEGGI; GOI, 2021; JIAO et 

al., 2018; LI et al., 2020; POURAN; RAMAN; DAUD, 2014; RUAN et al., 2021; XU et al., 

2012; WANG; TANG, 2021a; XU; WANG, 2012). 

 

1.1.1.2.1. Resíduos da metalurgia como catalisadores do tipo Fenton 

 

Resíduos sólidos da indústria metalúrgica, que apresentam alto teor de ferro, têm 

sido estudados como materiais alternativos para aplicação em sistemas heterogêneos do tipo-

Fenton (ARZATE-SALGADO et al., 2016; CHENG et al., 2016; DE ANDRADE et al., 2020; 

GARCÍA-ESTRADA et al., 2020; LEE et al., 2009; TSAI et al., 2010; USMAN et al., 2022).  

Além de serem produzidos em larga escala e apresentarem eficiência na geração de 

espécies reativas de oxigênio, o uso de resíduos oriundos da metalurgia apresenta pelo menos 

mais dois aspectos importantes. O primeiro pode ser destacado sob a perspectiva ambiental, no 
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que se refere ao destino e descarte que parte desse material teria após o processo industrial, 

passando a ser aproveitado em outro processo.  

Segundo dados do Instituto Aço Brasil, no ano de 2020, por exemplo, mais de 90% 

de toda a geração de coprodutos e resíduos do setor siderúrgico brasileiro foi destinado ao 

reaproveitamento, enquanto 2% foi estocado, e outros 5% teve como destino a disposição final 

(BRASIL, 2021a). É fundamental destacar, no entanto, que embora o percentual destinado ao 

descarte seja considerado pequeno em relação ao reutilizado em outros segmentos, deve-se 

levar em consideração o montante que foi produzido. De acordo com o relatório do Aço Brasil, 

a produção total de aço no país foi em torno de 31 milhões de toneladas no referido ano. Desse 

total, 27 milhões de toneladas são correspondentes a empresas associadas, que resultou na 

geração de cerca de 17 milhões de toneladas de resíduos e coprodutos (BRASIL, 2021b). Nessa 

perspectiva, o pequeno percentual destinado ao descarte passa a ser considerado bastante 

significativo.  

Na Figura 3 é mostrada a distribuição por tipo de coprodutos e resíduos resultantes 

do processo de produção de aço referente ao ano de 2020 no Brasil, por parte das empresas 

associadas ao Aço Brasil. 

 

Figura 3 – Geração de coprodutos e resíduos por tipo no Brasil, 
referente ao ano de 2020. 

25%
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Fonte: adaptada de Brasil (2021a). 

 

Do ponto de vista econômico, é incontestável que o uso desses materiais como 

ativadores nas reações do tipo-Fenton agrega valor a um resíduo, uma vez que minimiza os 
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custos de produção de catalisadores (ALI; GAD-ALLAH; BADAWY, 2013; ARZATE-

SALGADO et al., 2016; NASUHA; HAMEED; OKOYE, 2021; NASUHA; ISMAIL; 

HAMEED, 2016).  

Dentre os resíduos provenientes de processos siderúrgicos, pode-se destacar a 

carepa, que consiste em um resíduo sólido gerado na etapa de lingotamento contínuo da 

produção do aço. É relatado que os principais componentes desse resíduo são os óxidos de Fe 

wustita (FeO), hematita (Fe2O3) e magnetita (Fe3O4). Ademais, traços de metais não ferrosos, 

compostos alcalinos e óleos também podem fazer parte da composição do resíduo (COSTA et 

al., 2019; FRAGA et al., 2014; GADE et al., 2015). De acordo com o relatório do Aço Brasil, 

no ano de 2020, 2% do total de resíduos e coprodutos gerados foi correspondente à carepa, o 

que significa dizer que aproximadamente 622 kg desse resíduo foram gerados por tonelada de 

aço produzida no Brasil naquele ano (BRASIL, 2021a).  

 

1.1.2 Processos baseados em radicais sulfato 

 

Com o passar dos anos, a evolução das pesquisas resultou no surgimento de uma 

subcategoria de POAs, os processos baseados em radicais sulfato (GIANNAKIS; LIN; 

GHANBARI, 2021; IKE et al., 2018). A exemplo dos radicais HO• , essas espécies são 

altamente reativas, em virtude de seu elevado potencial redox de 2,5–3,1 V, conforme mostrado 

na Tabela 1. Em contrapartida, esses radicais apresentam maior seletividade e meia-vida mais 

longa que o radical hidroxila em certos casos (CUI et al., 2020; OLMEZ-HANCI; ARSLAN-

ALATON, 2013). 

Os radicais sulfato (SO4
•−) podem ser produzidos por meio da ativação de dois tipos 

de persulfato (PS): o peroximonossulfato (PMS, HSO5
−) e o peroxidissulfato (PDS, S2O8

2−). A 

ativação de ambos ocorre por intermédio de diferentes métodos, tais como por ativação térmica, 

por radiação ultravioleta (UV), por ativação alcalina, via metais de transição, por materiais 

carbonáceos, entre outros (CUI et al., 2020; GHAUCH et al., 2017; IKE et al., 2018; 

WALDEMER et al., 2007; WANG; WANG, 2018).   

Da mesma forma que os radicais HO• podem ser produzidos pela ativação de H2O2 

via reações do tipo-Fenton (Eq. 2), PS e PMS também podem ser ativados por metais de 

transição (Eqs. 3–4) para geração de radicais SO4
•− (ANIPSITAKIS; DIONYSIOU, 2004; GAO 

et al., 2021; GIANNAKIS; LIN; GHANBARI, 2021; RODRÍGUEZ-CHUECA et al., 2019; 

USHANI et al., 2020):   
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Mn+ + S2O8
2− → M�n+1�� + SO4

•− + SO4
2−                                                                                   (3) 

Mn+ + HSO5
− → M�n+1�� + SO4

•− + HO−                                                                                     (4) 

 

Nessas reações, M representa qualquer dos diferentes metais de transição capazes de ativar 

persulfato.  

Nos POAs baseados em radical SO4
•−, a ativação de PMS e PDS pode levar ainda à 

geração do radical HO• a partir de radicais SO4
•−, por meio de reações dependentes do pH do 

meio, como a reação representada pela Eq. 5, cuja constante é da ordem de 7,0 × 107 M−1 s−1 

(HE et al., 2014; LIU; WU; CHEN, 2018; OLMEZ-HANCI; ARSLAN-ALATON, 2013; 

WANG et al., 2018):  

 

SO4
•−  + HO− → HO• + SO4

2−                                                                                                     (5)  

 

1.2 Degradação de contaminantes orgânicos em águas  

 

O desenvolvimento industrial, bem como o aumento populacional nos últimos anos 

têm imposto grandes desafios no tocante ao tratamento de águas residuais e à recuperação de 

recursos hídricos, visto que essa conjuntura tem levado à exploração insustentável e à 

contaminação descomedida das limitadas fontes de água, dentre estas, as águas superficiais e 

subterrâneas (DAS; ADAK, 2022; GUPTA et al., 2022; PAUMO et al., 2021; ROUTOULA; 

PATWARDHAN, 2020; SILVA; BALTRUSAITIS, 2021).  

Muitos dos contaminantes orgânicos lançados nessas águas caracterizam-se pela 

persistência no ambiente, estabilidade química e baixa biodegradabilidade, e incluem várias 

classes de produtos, tais como produtos agrícolas, corantes, produtos farmacêuticos, produtos 

de higiene pessoal, detergentes, subprodutos de desinfecção, aditivos industriais, entre outros 

(CHENG et al., 2023; MAHMOUDI et al., 2022; PARIDA et al., 2021; SAIDULU et al., 2021; 

SPOSITO et al., 2018; TEODOSIU et al., 2018).  

 

1.2.1 Fármacos 

 

É indubitável a importância dos produtos farmacêuticos para a humanidade, tendo 

em vista os benefícios que estes compostos podem oferecer, bem como suas diferentes 

aplicações no tocante ao tratamento ou prevenção de inúmeras doenças. Em contrapartida, sua 
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ampla utilização tem causado um efeito adverso no que se refere ao aumento constante da 

presença desses produtos no meio ambiente, especialmente nos corpos hídricos. Uma vez que 

esses compostos não são completamente absorvidos pelos organismos humanos ou animais, 

porções significativas das substâncias originais são comumente excretadas de forma intacta ou 

como metabólitos, podendo chegar dessa forma às águas ambientais (KHETAN; COLLINS, 

2007; YAN et al., 2023).  

Apesar de haver outras fontes associadas à presença de produtos farmacêuticos em 

nesses corpos hídricos, a principal delas se refere ao descarte inadequado de medicamentos não 

utilizados ou vencidos por parte de residências, fabricantes de produtos farmacêuticos, hospitais 

e farmácias, além de resíduos contendo medicamentos das instalações de fabricação, que 

também podem contribuir para a contaminação ambiental (FATTA-KASSINOS; MERIC; 

NIKOLAOU, 2011; KANAKARAJU; GLASS; OELGEMÖLLER, 2018; KHETAN; 

COLLINS, 2007; LI et al., 2023; ZIYLAN; INCE, 2011). 

Há registros, por exemplo, da detecção de uma variedade de compostos 

pertencentes à classe dos produtos farmacêuticos em efluentes de estações de tratamento de 

águas residuais, em águas subterrâneas e superficiais (CABEZA et al., 2012; HOSSAIN et al., 

2018; KUMAR et al., 2019; MARTÍNEZ-COSTA et al., 2018; ORIMOLADE et al., 2021; 

QUESADA et al., 2019; ROBERTS et al., 2016).  

 

1.2.1.1 Levofloxacino 

 

Os antibióticos constituem-se como os fármacos mais prescritos para o tratamento 

de doenças infecciosas em humanos e animais, sendo comumente usados para tratamento ou 

prevenção de infecções bacterianas, por exemplo (KUMAR et al., 2019; MARTÍNEZ-COSTA 

et al., 2018; QIAO et al., 2018). Essa subcategoria de fármacos tem recebido atenção especial 

nos últimos anos em função da rápida expansão da resistência bacteriana a esses produtos e seu 

consumo total e ocorrência no meio ambiente (CARVALHO; SANTOS, 2016; MORRIS; 

MASTERTON, 2006; SARMAH et al., 2006). 

Um antibiótico amplamente utilizado tanto em humanos quanto na medicina 

veterinária, devido sua ampla atividade antibacteriana, é o levofloxacino (IUPAC: (2S)-7-

fluoro-2-metil-6-(4-metilpiperazin-1-il)-10-oxo-4-oxa-1-azatriciclo[7.3.1.05,13]trideca-5(13),6 

ácido,8,11-tetraeno-11-carboxílic, o qual possui fórmula molecular C18H20FN3O4, e cuja 

estrutura química assume diferentes formas, dependendo do pH do meio, conforme é mostrado 

na Figura 4.  
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Figura 4 – Estruturas químicas do levofloxacino em suas formas neutra, catiônica, aniônica e 
zwitteriônica, de acordo com as condições de pH. 

 
Fonte: adaptado de Saya et al. (2022). 

 

O levofloxacino (LVF) consiste em um antibiótico antibacteriano, pertencente ao 

grupo das fluoroquinolonas, que possui potencial para tratar infecções bacterianas graves, sendo 

amplamente administrado em humanos e animais (FARD; HAGHIGHI; SHABANI, 2019; HE 

et al., 2021; LYU et al., 2020; SAYA et al., 2021). No entanto, apenas cerca de 15 a 20% desse 

fármaco é completamente metabolizado em humanos ou em animais, sendo o restante, portanto, 

liberado como formas farmacologicamente ativas no meio ambiente por meio de fezes e urina 

humana e animal, podendo alcançar os corpos hídricos (GULEN; DEMIRCIVI; SIMSEK, 2021; 

PRABAVATHI et al., 2021; WANG et al., 2020; WEN et al., 2018; WONG; JUZWIN; FLOR, 

1997; XU et al., 2023).  

É relatado que a presença de LVF na água, mesmo em níveis residuais, é 

potencialmente prejudicial tanto à saúde humana quanto aos ecossistemas aquáticos, e que, em 

virtude de sua persistência no ambiente, as estações de tratamento de águas residuais 

tradicionais não são capazes de eliminá-lo de forma eficaz. Daí a importância de se buscar um 

método eficiente para remover LVF da água, e nesse sentido, os POAs constituem-se como um 

dos métodos mais eficientes para tal fim (GAO; ZOU et al., 2020; HE et al., 2021; LIU et al., 

2017b; LIU et al., 2018; MA et al., 2019; WEN et al., 2018). 
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1.2.2 Inseticidas 

 

Outra classe de produtos amplamente utilizada, sobretudo nos últimos anos, diz 

respeito aos inseticidas (AHMAD, et al., 2022; AHMED, S. et al., 2021; JIMÉNEZ-

TOTOTZINTLE et al., 2018; LIU; ZHAO; WANG, 2021), que consistem em compostos 

químicos sintéticos utilizados em áreas agrícolas, industriais e domésticas com o objetivo de 

proteger plantas e seres humanos de pragas, carrapatos e insetos. Além disso, esses compostos 

tornaram-se indispensáveis para a produção agrícola, uma vez que são usados para proteger as 

culturas de pragas nocivas e proporcionar um aumento no rendimento dessas culturas, de modo 

a atender às demandas globais de alimentos (BANO; KAUSHAL; SINGH, 2021; LI; JENNING, 

2017; PAUMO et al., 2021).  

Por outro lado, os pesticidas entram no ecossistema por intermédio da água e do ar 

e concentram-se ao longo da cadeia alimentar, podendo causar séria ameaça à biodiversidade, 

bem como levar a efeitos crônicos e agudos em seres não-alvo e em humanos (LOURTHURAJ; 

HATSHAN; HUSSEIN, 2022; RUOMENG et al., 2023). 

 

1.2.2.1 Imidacloprido 

 

O imidacloprido, cuja nomenclatura de acordo com a IUPAC é 1-(6-cloro-3-

piridilmetil)-N-nitroimidazolidin-2-ilidenoamina, é um pesticida pertencente à classe dos 

neonicotinoides (grupo de inseticidas derivados da nicotina) e geralmente utilizado no controle 

de insetos sugadores, como alternativa aos inseticidas organoclorados carcinogênicos.  

A estrutura química do imidacloprido (IMD) é mostrada na Figura 5.  

 

Figura 5 – Estrutura química do imidacloprido. 

 
Fonte: elaborada pelo autor. 
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Lançado em 1991, o IMD é um dos principais neonicotinoides utilizados para 

atividades agrícolas tanto em áreas urbanas quanto rurais, e tem sido registrado em mais de 120 

países (KUMAR et al., 2023; PHILIPPIDIS et al., 2009; STARNER; GOH, 2012). Sua 

toxicidade, alta solubilidade (0,58 g L−1), estabilidade em água, mobilidade no solo e 

persistência no meio ambiente são fatores que contribuem para os riscos de contaminação 

(LACSON et al., 2018; LI et al., 2022; PATIL; BOTE; GOGATE, 2014; SEDAGHAT et al., 

2016; SILVA et al., 2017). 

Estudos de toxicidade e epidemiológicos relacionaram a exposição de inseticidas 

neonicotinoides à toxicidade aguda ou crônica em organismos aquáticos, bem como potenciais 

riscos ecológicos para o ecossistema aquático e para os seres humanos. De acordo com estudos, 

o uso extensivo dos neonicotinoides pode causar possíveis danos a organismos não alvo, como 

as abelhas, por exemplo. Aliás, é reportado que foi a partir de 1996, quando apicultores 

franceses associaram o uso de imidacloprido com a morte de colmeias de abelhas, que essa 

relação vem sendo estudada, de forma que essa tem se tornado uma das principais preocupações 

no que se refere ao uso de neonicotinoides (CHEN et al., 2019; DIAZ et al., 2017; HLADIK; 

MAIN; GOULSON, 2018; JIANG et al., 2019; MOSCHET et al., 2014; RAUT-JADHAV et 

al., 2013a).  

O IMD possui estabilidade quanto à hidrólise, e meia-vida de fotólise de 0,2 a 39 

dias em água (STARNER; GOH, 2012; USEPA, 2008). É reportado, entretanto, que os 

inseticidas sofrem reações fotoquímicas e térmicas no meio ambiente, que podem levar à 

formação de produtos cuja toxicidade pode ser diferente daquela do composto original 

(AREGAHEGN et al., 2017).  

Assim, como qualquer outro contaminante persistente que se acumula facilmente 

nos sedimentos e na água, a descontaminação desses ambientes contendo IMD requer métodos 

que sejam mais eficientes do que os tratamentos convencionais para sua remoção ou 

decomposição. Nesse sentido, a degradação de IMD em águas por POAs tem sido reportada na 

literatura, em função de sua alta eficiência, conforme mencionado anteriormente (MA et al., 

2022; RAUT-JADHAV et al., 2013b; YARI et al., 2019). 

Nessa perspectiva, duas vertentes são levadas em consideração a fim de dar suporte 

ao desenvolvimento desse trabalho. A primeira, diz respeito à relevância da busca por métodos 

de descontaminação de águas contendo contaminantes, tais como os pertencentes às duas 

classes de poluentes acima reportadas.   

A segunda vertente tem como fundamento as vantagens já mencionadas, de se 

utilizar um resíduo da indústria siderúrgica como catalisador em um processo semelhante ao de 
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Fenton, o que faz com que os custos do processo sejam consideravelmente minimizados ao 

tornar dispensáveis as despesas com síntese de catalisadores.  

Dessa forma, neste trabalho propôs-se estudar a aplicação da carepa de aço na 

geração de espécies reativas de oxigênio (EROs) para degradação do antibiótico levofloxacino 

e do inseticida imidacloprido em água por meio de reações do tipo-Fenton, sem o uso de 

quaisquer fontes de radiação externa (como luz e radiação ultrassom); somente pela ativação 

de oxidantes por íons ferro contido no material.  
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2 OBJETIVOS 

 

2.1 Objetivo Geral 

 

• Utilizar a carepa como ativador para geração de espécies reativas de oxigênio em 

reações do tipo-Fenton, visando a degradação de levofloxacino e imidacloprido em 

solução aquosa.  

 

2.2 Objetivos Específicos 

 

• Caracterizar o resíduo estudado quanto à sua morfologia e composição química; 

• Fazer uso do planejamento fatorial a fim de otimizar as condições reacionais e 

selecionar o sistema catalítico mais eficiente para a degradação;  

• Identificar as espécies reativas responsáveis pelas reações de degradação de 

levofloxacino e imidacloprido no sistema estudado;  

• Determinar os índices de mineralização de ambos os compostos; 

• Verificar a estabilidade do material frente à lixiviação, por meio da terminação do 

conteúdo de ferro dissolvido durante a reação; 

• Verificar a capacidade de reuso do resíduo em diferentes ciclos de reações. 
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3 PROCEDIMENTO EXPERIMENTAL 

 

3.1 Reagentes 

 

Os reagentes utilizados diretamente nas reações, bem como no preparo das soluções 

de todos os experimentos, estão descritos na Tabela 2.  

 

Tabela 2 – Reagentes utilizados nos experimentos. 
Reagente Fórmula  

química 
Grau de 

pureza (%) 
Marca 

Acetato de etila C4H8O2 99,5 Synth 
Acetato de sódio C2H3NaO2 99,0 Vetec 
Ácido clorídrico HCl 36,5-38,0 Synth 
Ácido sulfúrico H2SO4 95,0 Synth 
Álcool etílico C2H6O 95,0 Synth 

Álcool terc-butílico C4H10O 99,0 Neon 
Cloridrato de hidroxilamina NH2OH⋅HCl 99% Vetec 

1,10-Fenantrolina C12H8N2 99,5 Vetec 
Hidróxido de sódio NaOH 98,0 Synth 

Imidacloprido (padrão analítico) C9H10ClN5O2 99,9 Sigma-Aldrich 
Molibdato de amônio  (NH4)6Mo7O24⋅H2O 99,0 Merck 

Peróxido de hidrogênio H2O2 29,0 Synth 
Peroximonossulfato de potássio KHSO5 – Sigma-Aldrich 

Superóxido dismutase –  ≥ 90,0 Sigma-Aldrich 
Fonte: elaborada pelo autor. 

 

O fármaco levofloxacino (LVF) foi adquirido na sua forma comercializada (hemi-

hidratada), 750 mg. Em virtude de o medicamento apresentar uma pureza em torno de 97,6% 

(cada 768,67 mg de um comprimido corresponde a 750,0 mg de levofloxacino base), não foi 

realizado nenhum procedimento de extração ou purificação do composto para seu uso nos 

ensaios. Os comprimidos foram macerados manualmente, e do pó obtido foi preparada uma 

solução aquosa estoque de concentração 140 µmol L–1, a partir da qual foram preparadas as 

soluções de trabalho, de concentração 50 µmol L–1.  

O inseticida imidacloprido (IMD) foi obtido a partir do seu produto comercial, 

CIGARAL® (70% m/m de IMD). Para tanto, 400 mg desse composto foram dissolvidos em 

certa quantidade de água ultrapura e, em seguida, realizou-se uma extração líquido-líquido 

utilizando acetato de etila, na proporção 1:1, como solvente extrator. O mesmo procedimento 

foi realizado por 3 vezes seguidas. Dos cristais obtidos após a secagem, foi preparada uma 
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solução aquosa estoque de concentração 200 µmol L–1 do composto, a partir da qual as soluções 

de trabalho, de concentração 50 µmol L–1, foram preparadas. As soluções de IMD utilizadas 

para a obtenção das curvas de calibração, entretanto, foram preparadas a partir de um reagente 

padrão do composto, de grau analítico. 

A carepa, resíduo utilizado neste estudo, foi cedida por uma indústria siderúrgica 

localizada no estado do Ceará, e armazenada na ausência de umidade. Com exceção de um 

processo de granulometria ao qual foi submetido, a partir do qual o resíduo foi classificado por 

diferentes faixas de diâmetros de suas partículas, o material foi utilizado sem qualquer 

tratamento prévio. Neste trabalho, utilizou-se o resíduo com tamanhos de partículas variando 

entre 0,25 e 0,84 mm de diâmetro. 

 

3.2 Instrumentação 

 

As medidas de absorção eletrônica na região do ultravioleta-visível (UV-Vis) foram 

realizadas por um espectrofotômetro UV-Vis (Cary 60, Agilent Technologies), utilizando 

cubetas de quartzo.  

As análises elementares de ferro foram realizadas com o auxílio de um 

espectrômetro de absorção atômica em chama, Varian SpectrAA 220FS, localizado no 

Laboratório de Análises de Traços (LAT) do Departamento de Química Analítica e Físico-

Química da Universidade Federal do Ceará (DQAFQ/UFC). O comprimento de onda utilizado 

nas análises foi de 248,3 nm, na faixa linear de 0,5 a 9,0 mg L–1. A curva de calibração utilizada 

para determinação da concentração de ferro é mostrada no Apêndice A. 

As análises de carbono orgânico total (COT) foram realizadas por um analisador 

COT-L (Shimadzu), controlado pelo software TOC Control-V Shimadzu®, utilizando oxigênio 

(O2) com grau de pureza analítica (> 99,5%) (White Martins) como gás de arraste, e os dados 

foram processados através do software TOC Control-V Shimadzu. O equipamento pertence ao 

Laboratório de Processos Oxidativos Avançados (LabPOA) do DQAFQ/UFC 

As análises de espectroscopia na região do infravermelho (FTIR) foram realizadas 

em pastilha de KBr, utilizando um espectrofotômetro modelo IRTracer-100 (Shimadzu), na 

faixa de 400 a 4000 cm–1.  

Para as análises de difração de raios-X (DRX) foi utilizado um difratômetro modelo 

DMAXB – Rigaku, gerador de raios-X de 2kW, utilizando irradiação CoK α (k = 1,789 Å) e o 

tubo operado a 40 kV e 25 mA, com ângulo de 2θ na faixa de 10 a 80° e taxa de varredura de 
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0,5 ° min–1. O equipamento encontra-se no Laboratório de Raios-X (LRX), do Departamento 

de Física/UFC.  

As imagens de microscopia eletrônica de varredura (MEV) foram obtidas por 

intermédio de um microscópio modelo Quanta 450 FEG – FEI integrado com EDX, localizado 

na Central Analítica da UFC. 

Os espectros Mössbauer foram obtidos à temperatura ambiente por meio de um 

espectrômetro SEE Co modelo W302, pertencente ao Laboratório de Materiais Avançados do 

Departamento de Engenharia Metalúrgica e de Materiais da UFC, usando a geometria de 

transmissão. Para tanto, utilizou-se uma fonte radioativa Rh(57Co). Os parâmetros de 

Mössbauer foram obtidos por meio do ajuste dos dados experimentais com o pacote de software 

NORMOS. Todos os espectros foram calibrados em relação aos deslocamentos isoméricos (δ) 

relativos a α-Fe.  

Todas as pesagens foram realizadas em uma balança analítica modelo ATX224 

(SHIMADZU) com precisão de ±0,1 mg.  

As medidas de pH foram realizadas por um pHmetro modelo FiveEasy F20 (Mettler 

Toledo), com um eletrodo de vidro combinado (sensor LE).  

Todos os experimentos foram realizados utilizando água deionizada purificada em 

sistema Milli-Q (Millipore).  

 

3.3 Caracterização do resíduo 

 

O resíduo da siderúrgica utilizado no presente trabalho foi caracterizado por 

difração de raios-X (DRX), microscopia eletrônica de varredura (MEV), espectroscopia 

vibracional na região do infravermelho por transformada de Fourier (FTIR), espectroscopia 

Mössbauer e análise elementar por espectroscopia de absorção atômica em chama (FAAS).  

Quanto ao preparo das amostras de carepa para análise elementar, realizou-se a 

abertura das amostras a fim de dissolver o resíduo e analisar a solução contendo os íons 

metálicos. Assim, 10,0 mg de carepa foram dissolvidas em solução de água régia (HCl + HNO3 

na proporção 3:1) e, após evaporação quase total da mistura, realizada em chapa aquecedora, o 

conteúdo remanescente de cada amostra foi diluído com água ultrapura até 50 mL em balão 

volumétrico. Para as análises, uma nova diluição foi realizada, tendo em vista a expectativa por 

altas concentrações de ferro nessas amostras. Para a nova diluição, foram tiradas alíquotas de 

500 µL dessas soluções, previamente filtradas com filtros de PTFE de 0,22 µm, e transferidas 

para tubos Falcon, sendo diluídas com água ultrapura até 15 mL. As amostras foram acidificadas 



35 
 

com HNO3 até pH em torno de 4,0 e armazenadas sob refrigeração para posterior análise por 

espectroscopia de absorção atômica em chama. Todo o procedimento, das pesagens às análises, 

foi realizado em triplicata. 

As soluções da curva de calibração para quantificação do conteúdo de ferro na 

carepa (Apêndice A) foram preparadas a partir de uma solução padrão 1.000 mg L−1 do metal, 

por diluição em HNO3 1%, nos seguintes níveis de concentração: 0,5; 1,0; 3,0; 5,0; 7,0 e 9,0 

mg L−1.  

 

3.4 Ensaios de degradação de LVF e IMD 

 

3.4.1 Metodologia 

 

Todos os experimentos foram realizados em frascos cônicos de 125 mL, cada 

recipiente contendo 25 mL de solução 50 µmol L–1 do fármaco ou do pesticida, além da 

requerida massa do resíduo. Após o ajuste do pH para o valor desejado (se necessário, a 

depender do sistema), à cada solução adicionou-se uma alíquota de solução de H2O2 ou PMS 

previamente preparada, de forma a obter a concentração desejada em cada sistema. Esse foi 

considerado o tempo inicial da reação (t0).  

Para o ajuste do pH inicial das soluções, quando necessário, utilizou-se HCl 0,01-

0,1 mol L–1 e NaOH 0,01-0,1 mol L–1.  

Os sistemas foram mantidos sob agitação a cerca de 130 rpm por 2 horas, exceto o 

sistema LVF/H2O2/carepa, cujo tempo foi de 1 hora. Para isso, fez-se uso de um agitador orbital 

(Banho Dubnoff, Nova Ética), de temperatura controlável. Em intervalos de tempo 

predeterminados, alíquotas das soluções foram retiradas de cada sistema e imediatamente 

analisadas por UV-Vis. 

As concentrações de LVF e IMD antes, durante e após as reações foram calculadas 

a partir dos seus respectivos valores de absorbância máxima, por meio das curvas de calibração 

construídas a partir de soluções aquosas em diferentes níveis de concentração de ambos os 

compostos. A partir da duplicata de cada experimento foram calculados a média aritmética e o 

desvio padrão dos valores de concentração. Para LVF, as absorbâncias máximas foram coletadas 

na faixa de comprimento de onda entre 287 e 294 nm, de acordo com o pH da solução, uma vez 

que sua absorbância máxima apresenta diferentes valores, bem como deslocamento de seus 

comprimentos de onda de máxima absorbância (λmax) de acordo com o pH do meio. Já para o 

IMD, todos os valores de absorbância máxima foram coletados em 270 nm. Os espectros de 
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absorção na região do UV-Vis para ambos os compostos em solução aquosa são mostrados no 

Apêndice B.  

Todos os experimentos foram realizados, no mínimo em duplicata, a 25,0±1,0 °C.  

O decaimento da concentração de LVF e IMD (C/C0) durante e após as reações foi 

calculado por meio da razão entre a concentração de cada composto em determinado tempo de 

reação (C) e a concentração inicial (C0) desse composto. 

 

3.4.2 Curvas de calibração de LVF e IMD 

 

As concentrações do fármaco e do pesticida foram determinadas por meio de curvas 

de calibração, construídas a partir de soluções aquosas padrão de ambos os compostos. Para o 

LVF, foram construídas 3 curvas: em pH 3,0; 5,0 e 7,0, uma vez que uma mesma concentração 

do fármaco apresentou diferença nos valores de absorbância, a depender do pH do meio, bem 

como um pequeno deslocamento do comprimento de onda de máxima absorção. As soluções 

para as curvas foram preparadas a partir do próprio comprimido macerado, levando em 

consideração o grau de pureza estimado em torno de 97,6%, calculado a partir das informações 

contidas na bula do medicamento. As soluções de LVF preparadas foram nas seguintes 

concentrações: 0,28; 2,8; 13,8; 27,7; 55,3 e 83,0 µM.   

Para o IMD, as soluções aquosas foram preparadas a partir de um reagente padrão 

com grau de pureza de 99,9%. As concentrações das soluções preparadas foram: 2,0; 3,9; 11,7; 

19,6; 27,4; 39,0; 50,8; 66,5 e 97,8 µM.  

 

3.4.3 Otimização das condições reacionais 

 

A fim de otimizar as condições reacionais para degradação de LVF e IMD nos 

sistemas estudados, visando aliar alta eficiência e menor consumo possível dos reagentes, foram 

realizados planejamentos fatoriais para a degradação tanto do fármaco quanto do inseticida em 

cada um dos sistemas: PMS/carepa e H2O2/carepa.  

Para a otimização de todos os sistemas foi utilizado o planejamento fatorial 

Composto Central, por meio do qual foram avaliados, simultaneamente, os efeitos de dois 

fatores: concentração do oxidante (H2O2 ou PMS) e massa do resíduo. Para esse fim, foi 

utilizado o software STATISTICA® (StatSoft).  

Cada planejamento foi composto de 9 experimentos, realizados em duplicata e em 

conformidade com o procedimento descrito na Seção 3.4.1. 
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3.4.3.1 Sistema LVF/PMS/carepa  

 

No planejamento para otimização da degradação de LVF no sistema PMS/carepa 

foram avaliados os efeitos dos fatores concentração de PMS e da massa de carepa utilizada. O 

pH inicial do sistema não foi ajustado em nenhum desses experimentos, visto que, em virtude 

de suas propriedades ácidas, o PMS adicionado ao sistema provocou uma diminuição no pH do 

meio para valores em torno de 3,0. Assim, todas as reações nesse sistema se processaram em 

pH 3,0±0,5. 

A Tabela 3 apresenta as condições reacionais de cada experimento, com os 

respectivos níveis dos dois fatores estudados. Para todos os experimentos desse sistema, o 

tempo total de reação foi de 2 horas. 

 

Tabela 3 – Níveis das variáveis em cada 
experimento do planejamento fatorial Composto 
Central para o sistema LVF/PMS/carepa. 
Experimento [PMS], 

mmol L–1 
Massa do ,, 

mg 
1 0,7 50,0 
2 0,7 250,0 
3 3,3 50,0 
4 3,3 250,0 
5 2,0 150,0 
6 0,2 150,0 
7 3,8 150,0  
8 2,0 8,6 
9 2,0 291,4 

Fonte: elaborada pelo autor.  
 

Realizados todos os experimentos sugeridos, determinou-se a porcentagem de 

degradação do fármaco em cada um deles, sendo considerada como resposta de cada 

experimento (variável dependente) a média aritmética calculada a partir dos percentuais de 

degradação de cada duplicata, calculado de acordo com a Eq. 6, 

 

Degradação (%) =  
C − C0

C0
 × 100                                                                                              (6) 

 

onde C se refere à concentração do composto em determinado tempo, e C0 representa sua 

concentração inicial, antes de qualquer reação. 
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Esse mesmo procedimento, do tratamento dos dados à obtenção das informações 

pretendidas, foi seguido para todos os planejamentos subsequentes realizados nesse estudo. 

 

3.4.3.2 Sistema LVF/H2O2/carepa 

 

No planejamento experimental para otimização da degradação de LVF no sistema 

H2O2/carepa foram avaliados os efeitos dos fatores concentração de H2O2 e massa do resíduo. 

A Tabela 4 apresenta os diferentes níveis de ambas as variáveis independentes em cada um dos 

9 experimentos do planejamento. 

 

Tabela 4 – Níveis das variáveis de cada 
experimento do planejamento fatorial Composto 
Central para o sistema LVF/H2O2/carepa. 

Experimento [H2O2], 
mmol L–1 

Massa do 
resíduo, mg 

1 0,4 20,0 
2 0,4 100,0 
3 1,8 20,0 
4 1,8 100,0 
5 0,1 60,0 
6 2,1 60,0 
7 1,1 3,4 
8 1,1 116,6  
9 1,1 60,0 

Fonte: elaborada pelo autor. 
 

De forma a manter o pH da reação próximo ao pH do sistema PMS/carepa (~3,0), 

em todos esses experimentos realizados com o sistema H2O2/carepa o pH inicial precisou ser 

ajustado para esse valor. Dessa forma, assim como nos sistemas com PMS, todas as reações 

com H2O2 se processaram em pH em torno de 3,0.  

Em virtude do desempenho desse sistema, diferentemente de todos os demais, o 

tempo total de reação dos experimentos foi de 1 hora.  

 

3.4.3.3 Sistema IMD/PMS/carepa 

 

O mesmo procedimento descrito na Seção 3.4.1.1 foi seguido ao otimizar o sistema 

PMS/carepa para a degradação de IMD, entretanto, em níveis diferentes daqueles usados no 
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sistema contendo o fármaco. O tempo total de reação dos experimentos foi de 2 horas. As 

principais informações dos experimentos são apresentadas na Tabela 5. 

 

Tabela 5 – Níveis das variáveis de cada 
experimento do planejamento fatorial Composto 
Central para o sistema IMD/PMS/carepa. 

Experimento [PMS], 
mmol L–1 

Massa do 
resíduo, mg 

1 0,8 50,0 
2 0,8 250,0 
3 4,0 50,0 
4 4,0 250,0 
5 2,4 150,0 
6 0,1 150,0 
7 4,7 150,0 
8 2,4 8,6  
9 2,4 291,4 

Fonte: elaborada pelo autor. 

 

3.4.3.4 Sistema IMD/H2O2/carepa 

 

Todos os passos descritos na otimização do sistema H2O2/carepa para a degradação 

de LVF, na seção quaternária anterior, foram seguidos na otimização para o IMD nesse sistema, 

exceto quanto ao tempo de reação de cada experimento, que foi de 2 horas, e aos níveis das 

variáveis estudadas, cujos valores são apresentados na Tabela 6. 

 

Tabela 6 – Níveis das variáveis de cada 
experimento do planejamento fatorial Composto 
Central para o sistema IMD/H2O2/carepa. 

Experimento [PMS], 
mmol L–1 

Massa do 
resíduo, mg 

1 2,0 50,0 
2 2,0 250,0 
3 10,0 50,0 
4 10,0 250,0 
5 0,3 150,0 
6 11,7 150,0 
7 6,0 8,6 
8 6,0 291,4 
9 6,0 150,0 

Fonte: elaborada pelo autor. 
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Após o tratamento dos dados experimentais de todos os planejamentos realizados, 

mediante interpretação e análise dos resultados, procedeu-se à escolha do sistema que se 

mostrou mais eficiente à degradação de LVF e IMD. 

 

3.4.4 Degradação de LVF e IMD nos sistemas otimizados 

 

Determinados os sistemas que apresentaram melhor desempenho para degradação 

de LVF e de IMD, bem como as condições reacionais de cada um deles, os valores selecionados 

de ambas as variáveis foram submetidos ao software, a fim de se obter uma previsão de resposta 

para a condição otimizada de cada sistema, por meio da equação do modelo. Após isso, realizou-

se os experimentos nas condições selecionadas. 

Além dos experimentos com LVF e IMD no sistema H2O2/carepa otimizado, o qual 

foi selecionado para sequência do estudo, foram realizados ainda ensaios na ausência de H2O2 

ou carepa (sistemas LVF/H2O2, LVF/carepa, IMD/H2O2 e IMD/carepa), a fim de verificar se há 

atividade de algum componente do sistema de forma isolada ou se apenas um efeito sinergético 

entre ambos é capaz de promover a degradação de LVF e IMD. 

 

3.4.5 Contribuição da catálise homogênea na degradação de LVF e IMD 

 

Com o intuito de verificar a contribuição das reações homogêneas na degradação 

de LVF e IMD no sistema H2O2/carepa, foram realizados experimentos sem a presença do 

resíduo, apenas com a solução remanescente da reação, contendo as espécies de ferro 

possivelmente lixiviadas e adicionando a mesma quantidade de H2O2 utilizada nos sistemas 

heterogêneos. Para tanto, após a reação no sistema H2O2/carepa, a solução remanescente foi 

separada do material, filtrada com filtros PTFE de 0,22 µm e transferida para outro frasco 

reacional devidamente limpo. O pH de cada solução foi verificado e ajustando para 

aproximadamente 3,0 se necessário, a fim de manter as condições reacionais idênticas às dos 

sistemas originais (LVF/H2O2/carepa e IMD/H2O2/carepa). Em seguida, a esses sistemas 

adicionou-se H2O2, dando-se início às reações. Todo o procedimento restante foi realizado 

conforme os demais experimentos.   

Ademais, foram realizados experimentos em sistemas de Fenton convencional, nos 

quais H2O2 é ativado por íons Fe2+ provenientes de um sal de Fe(II), por meio de reações 

homogêneas. Nesses sistemas, adicionou-se Fe2+, a partir de FeSO4⋅7H2O, nas concentrações 

em que as espécies de Fe foram lixiviadas em cada um dos sistemas, LVF/H2O2/carepa e 
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IMD/H2O2/carepa. Esses ensaios foram realizados com o objetivo de verificar, junto aos 

experimentos com o filtrado, se as espécies de Fe livres em solução nessas concentrações são 

capazes de promover a geração de EROs e a consequente degradação de LVF e IMD como nos 

sistemas heterogêneos.   

 

3.5 Determinação do consumo de H2O2 durante a reação 

 

O consumo de H2O2 foi acompanhado durante as reações de degradação de LVF e 

IMD no sistema H2O2/carepa.  

A concentração de H2O2 foi determinada indiretamente por intermédio de sua 

reação com o íon molibdato �MoO4
2−�  em meio ácido, o qual forma o complexo 

peroxomolibdato, passível de ser determinado espectrofotometricamente (CHAI et al., 2004). 

Dessa forma, em intervalos de tempo predeterminados, pequenas alíquotas foram retiradas do 

sistema reacional e adicionadas a frascos contendo 1 mL de solução de molibdato de amônio 

2,4 mmol L−1, preparada previamente em H2SO4 0,5 M. Após vigorosa agitação manual, as 

soluções foram analisadas por espectrofotometria UV-Vis.  

Para o cálculo da concentração de H2O2 nos diferentes tempos de reação foi 

utilizada uma curva de calibração (Apêndice C), obtida a partir de soluções aquosas de H2O2 

de diferentes concentrações (0,36; 0,72; 1,42; 2,12; 2,82 e 3,50 mmol L−1), seguindo o mesmo 

procedimento acima mencionado.  

Tanto para a curva quanto para a quantificação de H2O2 durante a reação, foram 

utilizados os valores de absorbância no comprimento de onda de 350 nm.   

 

3.6 Mineralização de LVF e IMD no sistema H2O2/carepa 

 

A fim de determinar os índices de mineralização de LVF e IMD, análises de carbono 

orgânico total (COT) foram realizadas antes e após a reação de degradação desses compostos 

no sistema H2O2/carepa.  

Para a determinação do teor de carbono orgânico final, alíquotas foram retiradas 

dos sistemas após a reação, filtradas com filtros PTFE de 0,45 µm, transferidas para tubos 

Falcon e devidamente diluídas em água ultrapura para posterior análise. Já para a determinação 

do teor de carbono inicial, foram retiradas alíquotas das soluções iniciais de ambos os 
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compostos, seguindo à diluição e às análises. Os índices de mineralização de LVF e IMD foram 

então calculados por meio da Eq. 7, 

 

Mineralização �%� = 
COTf  −  COTi

COTf
 × 100                                                                                      (7) 

 

em que COTf representa a concentração de carbono orgânico total ao final da reação, enquanto 

COTi corresponde à concentração de carbono orgânico na solução inicial, antes do início de 

qualquer reação. 

 

3.7 Estudo da estabilidade do resíduo frente à lixiviação de íons ferro 

 

Para determinação da concentração de ferro dissolvido no sistema H2O2/carepa 

durante e após as reações de degradação de LVF e IMD, seguiu-se o método da fenantrolina, 

descrito no “standard methods for the examination of water and wastewater” (APHA, 1998). 

O método baseia-se na formação de complexos estáveis entre a 1,10-fenantrolina e íons Fe(II), 

apresentando absorção máxima no comprimento de onda de 510 nm. Para esse fim, em 

intervalos de tempo predeterminados, alíquotas de 100 µL foram retiradas dos sistemas 

reacionais e transferidas para tubos eppendorfs contendo 50 µL de uma solução de 

hidroxilamina a 5% (v/v), 40 µL de uma solução 0,1% de 1,10-fenantrolina e 20 µL de uma 

solução de acetato de sódio de concentração 2,0 mol L−1. A mistura foi vigorosamente agitada 

e aferida com água ultrapura para o volume total de 1 mL, e analisadas em seguida por 

espectrofotometria UV-Vis.  

As concentrações de ferro foram calculadas por meio da equação da reta da curva 

de calibração (Apêndice D) obtida a partir de soluções do metal nas concentrações 0,10; 0,15; 

0,25; 0,51; 1,01; 1,52; 2,02; 2,53 e 3,04 mg L−1.     

 

3.8 Estudo do potencial de reuso do resíduo 

 

A capacidade de reutilização do resíduo foi avaliada mediante a eficiência de sua 

atividade em outros ciclos de reação no sistema LVF/H2O2/carepa. 

Para tanto, ao final do primeiro ciclo de reação, o resíduo foi separado da solução 

do sistema, lavado 3 vezes com água destilada e transferido para outro frasco reacional, 

enquanto a solução foi devidamente descartada. Ao frasco contendo o material usado, 
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adicionou-se 25 mL de uma nova solução de concentração 50 µmol L−1 do fármaco e procedeu-

se ao ajuste do pH inicial da solução e à adição de H2O2 tal como para o primeiro ciclo reacional, 

conforme descrito na Seção 3.4.1. 

Esse procedimento foi realizado por 4 vezes, de tal forma que o mesmo material foi 

reutilizado em outros 4 ciclos reacionais após o primeiro.  
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

4.1 Caracterização do resíduo 

 

A composição química da carepa foi avaliada por meio das técnicas de difração de 

raios-X, espectroscopia Mössbauer, espectroscopia na região do infravermelho e via 

caracterização química. Já sua morfologia foi estudada por microscopia eletrônica de varredura. 

 

4.1.1 Difração de raios-X  

 

O difratograma de raios-X (DRX) da carepa antes da reação, mostrado na Figura 6, 

indicou a presença de uma estrutura cúbica de espinélio, atribuída à magnetita (Fe3O4, ICSD 

36314), bem como um padrão de difração característico da estrutura cristalina cúbica atribuída 

à fase wustita (FeO, ICSD 60683), e uma estrutura cristalina hexagonal referida como hematita 

(α-Fe2O3, ICSD 22505). Essas fases são relatadas como constituintes básicos desse tipo de 

resíduo (BAGATINI et al., 2011; CUNHA et al., 2006; PEREIRA; DE VERNEY; LENZ, 2011). 

Além desses óxidos à base de ferro, foram observados ainda picos característicos de uma 

estrutura cristalina hexagonal, que foi atribuída à dolomita, CaMg(CO3)2.  

 

Figura 6 – Difratogramas de raios-X da 
carepa (a) antes e (b) após a reação. 
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No padrão de difração adquirido após a reação de degradação de IMD (Figura 6b), 

podem ser identificados os picos característicos das fases Fe3O4 e FeO. Já a intensidade dos 

picos referentes à hematita diminuiu de forma significativa, o que indica que essa fase pode ter 

sido dissolvida durante a reação, como consequência da lixiviação de íons ferro a partir dela. 

Além disso, o alargamento de fundo do padrão DRX sugere a amorfização parcial da superfície 

do resíduo após a reação.  

 

4.1.2 Espectroscopia Mössbauer  

 

Visando compreender o comportamento da superfície do resíduo durante o processo 

de catálise, análises de espectroscopia Mössbauer foram realizadas no material antes e após a 

reação de degradação do IMD. 

Além dos espectros de Mössbauer do material (Figura 7a-b), são apresentados na 

Tabela 7 os valores dos parâmetros de interação hiperfina; deslocamento isomérico (δ), 

deslocamento quadrupolar (Δ) e campo magnético hiperfino (BHT), obtidos a partir do ajuste 

dos dados experimentais. 

 

Figura 7 – Espectros Mössbauer da carepa (a) antes e 
(b) após a reação. 
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Conforme pode ser observado na Figura 7a, o espectro Mössbauer da carepa 

antes da reação de degradação de IMD apresenta um dubleto (linha azul), que associado aos 

valores de deslocamento isomérico (δ) e quadrupolar (Δ) descritos na Tabela 7 sugere a 

presença de FeO não estequiométrico com uma estrutura cristalina cúbica, ou seja, a fase 

wustita (DYAR et al., 2006). 

 

Tabela 7 – Parâmetros Mössbauer da carepa antes e após a reação, obtidos a partir de ajustes 
hiperfinos. 

Antes Parâmetro Mössbauer 
 Ajustes BHT (T) δ (mm s–1) Δ (mm s–1) Area (%) 

FeO Dubleto (linha azul) – 0,921 0,764 17,088 
Fe3O4 Sexteto (linha rosa) 49,423 0,331 –0,033 33,229 

 Sexteto (linha verde) 45,785 0,637 0,024 39,567 
Fe2O3 Sexteto (linha roxa) 51,302 0,362 –0,030 10,116 

Após Parâmetro Mössbauer 
 Ajustes BHT (T) δ (mm s–1) Δ (mm s–1) Area (%) 

FeO Dubleto (linha azul) – 0,935 0,6641 47,701 
Fe3O4 Sexteto (linha rosa) 49,620 0,307 –0,032 26,497 

 Sexteto (linha verde) 45,840 0,646 0,045 25,802 
Fonte: elaborada pelo autor.    

 

Além disso, é possível observar que o espectro Mössbauer (Figura 7a) foi ajustado 

com dois sextetos ferromagnéticos (linhas rosa e verde), que apresentam valores máximos de 

BHT centrados em 49,4 e 45,7 T, correspondentes a íons Fe2+ em sítios octaédricos e íons Fe3+ 

em ambientes tetraédricos e octaédricos, característicos da fase magnetita, Fe3O4 (DYAR et al., 

2006). O espectro apresenta ainda outro sexteto ferromagnético (linha roxa), com valores de 

BHT e δ de 51,3 T e 0,36 mm s–1, respectivamente, por meio dos quais é possível atribuir esse 

espectro à fase hematita, Fe2O3 (DYAR et al., 2006).  

Após a reação, o espectro Mössbauer é ligeiramente diferente, como visto na Figura 

7b, por meio do qual é possível observar um dubleto bem definido (linha azul), com valores de 

δ e Δ característicos de FeO. Além da fase wustita, é possível observar no espectro a presença 

de dois sextetos ferromagnéticos (linhas rosa e verde) com valores de parâmetros hiperfinos 

coerentes com Fe3O4. No entanto, a intensidade da linha de absorção diminuiu ligeiramente.  

Assim, diante dessas observações, é procedente sugerir que durante a reação a fase 

hematita foi dissolvida de sobre a superfície do resíduo, liberando Fe3+ para a solução, 

corroborando assim com os dados obtidos por raios-X, seguida da dissolução ligeiramente 

parcial da magnetita (Fe3O4).  
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4.1.3 Espectroscopia vibracional na região do infravermelho  

 

O espectro de infravermelho da carepa é mostrado na Figura 8. As bandas de 

absorção na faixa de 400 a 600 cm–1 referem-se a vibrações de alongamento Fe–O, 

corroborando com os resultados obtidos por difração de raios-X e espectroscopia Mössbauer, 

que indicaram a presença de óxidos de ferro no resíduo (AHMED, A. et al., 2021; 

VINAYAGAM et al., 2022; WANG et al., 2014a).  

Já as bandas observadas em torno de 870 e 1430 cm–1 podem estar relacionadas às 

vibrações γCO3 e υCO, respectivamente, esperadas para o carbonato, confirmando assim a 

presença do íon CO3
2– da possível dolomita (BESSLER; RODRIGUES, 2008). Além disso, a 

banda observada na faixa em torno de 980 cm–1 indica a presença de ligações Si–O–Si (LIAN 

et al., 2019), enquanto que a observada na faixa próxima a 3400 cm–1 está relacionada à 

presença de moléculas de água (ARAÚJO et al., 2013; CUNHA et al., 2018). 

 

Figura 8 – Espectro de infravermelho da carepa em 
pastilha de KBr. 
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Fonte: elaborada pelo autor. 

 

4.1.4 Microscopia eletrônica de varredura 

 

Análises de microscopia eletrônica de varredura (MEV) e espectroscopia de raios-

X por energia dispersiva (EDX) foram realizadas a fim de avaliar a morfologia e obter a 

caracterização química do resíduo, respectivamente. 
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As imagens obtidas por MEV (Figura 9a–c) revelaram a presença de partículas de 

diferentes formatos, como placas e esferas de tamanhos distintos.  

 

Figura 9 – Micrografia obtida por MEV (a–c), mapas de distribuição dos constituintes químicos 
(inserção de c, e–h) e espectro de EDS (d) da carepa.  

  

  

 
Fonte: elaborada pelo autor. 

 

A Figura 9 apresenta ainda as imagens obtidas por EDS, por meio das quais é 

possível se obter um mapeamento dos principais constituintes químicos do resíduo (inserção da 

Figura 9c) e seu respectivo espectro, que destaca a abundância desses constituintes (Figura 9d). 

A distribuição dos componentes mais abundantes sobre a superfície do material é mostrada na 

Figura 9e–h. É possível observar uma dispersão maior de ferro e oxigênio, tendo em vista sua 

maior abundância frente aos demais, pela presença majoritária de óxidos de ferro.  
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4.1.5 Análise elementar de ferro 

 

Por espectroscopia de absorção atômica, foi possível determinar a quantidade 

aproximada de ferro na carepa em estudo. Em amostras de 10,0 mg do resíduo, o conteúdo de 

ferro detectado foi de 4,20±0,12 mg, o que representa cerca de 42% da massa total do resíduo. 

 

4.2 Curvas de calibração de LVF e IMD 

 

As curvas de calibração do fármaco e do pesticida em soluções aquosas (Figura 10) 

foram construídas a fim de viabilizar a quantificação da concentração desses compostos antes, 

durante e após as reações e, por conseguinte, permitir o acompanhamento da taxa de decaimento 

de suas concentrações em função do tempo de reação.  

 

Figura 10 – Curvas de calibração de LVF a pH 3,0 (a); 5,0 (b); 7,0 (c) e de IMD (d) em solução 
aquosa a 25±1 °C.  
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Como pode ser observado na Figura 10, e conforme já discutido anteriormente, 

soluções de LVF de mesma concentração apresentaram valores de absorbância distintos na faixa 

de pH de 7,0 a 3,0. Por esse motivo, a fim de minimizar os erros nos cálculos das concentrações 

antes, durante e após as reações, visto que o pH do sistema reacional pode variar durante a 

reação, foram construídas curvas a partir de soluções do fármaco em pH 3,0; 5,0 e 7,0. 

O mesmo comportamento não foi observado para o IMD, o qual manteve a mesma 

absorbância para uma mesma concentração em toda essa faixa de pH, tampouco houve 

deslocamento do comprimento de onda de máxima absorção. 

 

4.3 Ensaios de degradação de LVF e IMD 

 

4.3.1 Otimização das condições reacionais 

 

A otimização das condições reacionais de cada sistema foi realizada por meio do 

planejamento experimental, o que tornou possível comparar a eficiência dos diferentes sistemas 

em suas condições ótimas. A partir disso, foi possível selecionar o sistema mais conveniente 

para a degradação de LVF e IMD, tendo como critério a máxima eficiência aliada ao menor 

consumo possível dos reagentes. 

Os índices de degradação de LVF e IMD foram utilizados como resposta dos 

experimentos e, dessa forma, considerados como as variáveis dependentes no planejamento. A 

partir desses valores foi possível obter os gráficos de superfície de resposta, como resultado do 

efeito das interações entre as variáveis independentes sobre a variável dependente, bem como 

outras informações relevantes, como a equação que descreve o modelo para cada sistema.  

 

4.3.1.1 Sistema LVF/PMS/carepa 

 

É relatado que o PMS adquire maior capacidade oxidante devido à formação de 

radicais sulfato (SO4
•−), quando associado a metais de transição (MAZIVILA et al., 2019), como 

o ferro presente na carepa. A reação de ativação de PMS por íons ferrosos é representada pela 

Eq. (8), e apresenta uma constante de reação da ordem de 3,0 × 104 M−1 s−1 (BRANDT; ELDIK, 

1995; RAO et al., 2016; ZOU et al., 2013). 

 

Fe2+ + HSO5
− → Fe3� + SO4

•− + HO−                                                                                      (8) 
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Nesse sistema, a concentração de PMS utilizada nos experimentos variou entre 0,2 

e 3,8 mmol L–1, enquanto a massa do resíduo variou de 8,6 a 291,4 mg. 

A Figura 11 apresenta a superfície de resposta obtida como resultado dos efeitos da 

concentração de PMS e da massa de carepa sobre a degradação de LVF. Conforme pode ser 

observado no gráfico, para determinada massa do resíduo, a degradação do fármaco aumentou 

de forma proporcional ao aumento da concentração de PMS. Isso indica que quanto mais PMS 

foi adicionado, mais espécies reativas podem ter sido geradas, capazes de atacar e degradar as 

moléculas do fármaco em solução (CUI et al., 2020; LI et al., 2018; MATEUS et al., 2021; 

WANG et al., 2017).  

 

Figura 11 – Superfície de resposta dos resultados experimentais obtidos por meio do 
planejamento fatorial Composto Central para degradação de LVF 50 µmol L–1 em solução 
aquosa no sistema PMS/carepa, a pH inicial 3,0±0,5 e 25±1 °C.  

 
Fonte: elaborada pelo autor. 

 

Comportamento semelhante pode ser observado no gráfico à medida que se 

aumentou a massa do resíduo a partir da faixa compreendida entre 200 e 250 mg (Figura 11). É 

relatado que o aumento da massa de catalisador proporciona um aumento na eficiência do 
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sistema, uma vez que mais sítios ativos são disponíveis para a ativação de PMS e, 

consequentemente, mais espécies reativas são geradas, além do provável aumento da liberação 

de íons metálicos, ativadores de PMS, o que favorece a ocorrência de reações homogêneas (CAI 

et al., 2020; CUI et al., 2020; DUAN et al., 2015; LEI et al., 2019; LI et al., 2019; LUO et al., 

2020; ZHOU et al., 2021). 

No entanto, para valores superiores a 200 mg de carepa pode ser observado um 

decréscimo na eficiência de degradação, o que pode estar relacionado à aglomeração do 

material, quando em excesso, o que diminui a superfície de contato do material com a solução 

(GHANBARI; MARTÍNEZ-HUITLE, 2019; WANG, HUANG; SUN, 2020).  

Além disso, havendo liberação de íons metálicos para a solução, o excesso destes 

íons pode provocar a eliminação de radicais por meio da ocorrência de reações paralelas, de 

acordo com a Eq. 9 (KUSIC et al., 2011; LIANG; GUO, 2010; LIU; PENG; SHI, 2022; TAN 

et al., 2012; XIAO et al., 2020; WANG et al., 2019; WU et al., 2014).  

 

Fe2+ + SO4
•− → Fe3+ + SO4

2–                           k = 4,6 × 109 M−1 s−1                                             (9) 

 

Com base no gráfico de superfície de resposta obtido no planejamento e com o 

auxílio da ferramenta de previsão disponível no software, foi possível prever a resposta para 

diferentes combinações de ambos os fatores, dentro da faixa de máxima eficiência e, assim, 

selecionar aquela que satisfaz os critérios preestabelecidos. A resposta é calculada com base na 

equação que descreve o modelo, obtida também por meio do software. O mesmo procedimento 

foi realizado na otimização dos demais sistemas estudados. 

A equação que descreve o modelo é descrita abaixo (Eq. 10), na qual x corresponde 

à concentração de PMS, y diz respeito à massa do resíduo e z representa a taxa de degradação 

do fármaco, em porcentagem: 

 

z = –2,490 + 27,700x – 3,994x2 + 0,351y – 0,001y2 + 0,029xy                                                 (10) 

 

Nessas equações que descrevem modelos obtidos a partir do planejamento fatorial, 

os termos que antecedem as variáveis do sistema estão relacionados às interações entre elas, 

sendo positivos os correspondentes a interações que interferem positivamente na resposta dos 

experimentos, e negativos aqueles cujas interações produzem um efeito negativo (NETO, 2001).  

Os valores críticos de concentração de PMS e massa de carepa preditos pelo modelo 

foram 4,4 mmol L–1 e 266 mg (10,6 g L–1), respectivamente, com previsão de resposta em torno 
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de 100%. No entanto, utilizando a mesma ferramenta de predição foi possível prever uma 

eficiência de cerca de 96% ao utilizar 3,0 mmol L–1 de PMS e 200 mg (8,0 g L–1) de carepa.  

 

4.3.1.2 Sistema LVF/H2O2/carepa  

 

Nos experimentos realizados nesse sistema, em vez de PMS utilizou-se H2O2 como 

gerador de espécies reativas, em concentrações variando entre 0,1 e 2,1 mmol L–1, enquanto a 

massa de resíduo utilizada variou entre 3,4 e 116,6 mg. Os resultados são apresentados em 

forma superfície de resposta na Figura 12. 

 

Figura 12 – Superfície de resposta dos resultados experimentais obtidos por meio do 
planejamento fatorial Composto Central para degradação de LVF 50 µmol L–1 em solução 
aquosa no sistema H2O2/carepa, a pH inicial 3,0±0,05 e 25±1 °C.  

 
Fonte: elaborada pelo autor. 

 

Conforme pode ser observado na Figura 12, para uma dada concentração de H2O2, 

a degradação de LVF aumentou proporcionalmente à massa do resíduo até cerca de 80 mg, 

aproximadamente, o que pode estar relacionado ao aumento dos sítios ativos para a 
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decomposição de H2O2 e a consequente produção de mais espécies reativas, como HO•, além 

do provável aumento da concentração de ferro lixiviado (DAUD; HAMEED, 2010; LIU et al., 

2016; NASSEH et al., 2019; TIAN et al., 2013; VELICHKOVA et al., 2013). 

O aumento da massa de carepa para valores acima de 80 mg, no entanto, 

proporcionou um decréscimo da eficiência do sistema. Conforme já comentado, é relatado que, 

quando em excesso, os materiais que atuam como catalisadores nessas reações podem 

apresentar um efeito negativo, devido à sua aglomeração e à eliminação de radicais por meio 

de reações indesejáveis, conforme as Eq. 11 (DU; ZHOU; LEI, 2007; KANG; HUA, 2005; 

LIAO; SUN; GAO, 2009; LIU et al., 2016; RAO et al., 2016; STUGLIK; ZAGÓRSKI, 1981; 

WALLING, 1975; WANG et al., 2016; XU; WANG, 2011; YUAN et al., 2013).   

 

Fe2+ +  HO• → Fe3+ +  HO–                           k = 3,0 × 108 M−1 s−1                                               (11) 

 

Comportamento similar foi observado ao variar a concentração de H2O2. Para 

determinada massa do resíduo, a degradação de LVF foi tão significativa quanto maior foi a 

concentração de H2O2 utilizada, até um determinado valor de concentração, a partir do qual 

passou-se a verificar uma diminuição na eficiência do sistema. 

O aumento da eficiência do sistema com o aumento da concentração de H2O2 deve 

estar relacionado com a geração de uma maior quantidade de EROs, à medida que mais H2O2 

foi adicionado. No entanto, assim como ocorre com os catalisadores, o excesso de H2O2 nessas 

reações provoca um efeito adverso na eficiência do sistema, passando a atuar como um 

eliminador de radicais, conforme (Eq. 12). Além disso, o excesso de radicais gerados, pelo 

aumento excessivo de H2O2, pode promover reações de recombinação entre essas espécies, de 

acordo com as Eqs. 13-16. Dessa forma, a ocorrência dessas reações paralelas pode ser a causa 

da diminuição da eficiência do sistema (DE LAAT; LE, 2006; FANG et al., 2019; GIANNAKIS 

et al., 2016; HARTMANN; KULLMANN; KELLER, 2010; MUNOZ et al., 2015; 

VORONTSOV, 2019; ZHU et al., 2019).   

 

H2O2 + HO• → HO2
•  + H2O                   k = 1,7–4,5 × 107 M–1 s–1                                                    (12) 

HO• + HO• → H2O2                                   k = 5,2 × 109 M–1 s–1                                                                    (13) 

2HO• +  2HO• → O2 + 2H2O                  k = 7,15 × 109 M–1 s–1                                                                 (14)              

HO2
• /O2

•– + HO• → O2 + H2O                  k = 7,1 × 109 M–1 s–1                                                                     (15) 

HO2
•  + HO2

•  → O2 + H2O2                   k = 2,3 × 106 M–1 s–1                                                    (16) 
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A equação obtida, que descreve o modelo para esse planejamento é descrita abaixo 

(Eq. 17), na qual x refere-se à concentração de H2O2, y diz respeito à massa do resíduo, enquanto 

z remete à eficiência do sistema, mensurada em termos de porcentagem de degradação de LVF: 

 

z = 15,868 + 49,132x – 20,536x2 + 1,795y – 0,011y2 – 0,277xy                                              (17) 

 

Os valores críticos de concentração de H2O2 e de massa do resíduo obtidos para 

esse sistema foram, respectivamente, 0,7 mmol L–1 e 73 mg, com uma previsão de resposta para 

cerca de 98% de eficiência. Entretanto, optou-se por adotar 0,8 mmol L–1 de H2O2 e 60 mg de 

carepa (2,4 g L–1) como condição ótima, uma vez que, mesmo com a relevante redução da 

massa do resíduo, o índice de eficiência de degradação de LVF previsto permaneceu 

praticamente inalterado, em torno de 97%.      

 

4.3.1.3 Sistema IMD/PMS/carepa     

 

Quanto à otimização do sistema PMS/carepa para degradação de IMD, os 

experimentos foram realizados variando-se a concentração de PMS entre 0,1 e 4,7 mmol L–1, e 

utilizando diferentes massas do resíduo, entre 8,6 e 291,4 mg.  

O gráfico de superfície de resposta gerado a partir dos efeitos da concentração de 

PMS e da massa de carepa sobre a degradação de IMD é mostrado na Figura 13. 

É possível observar no gráfico que, para qualquer massa de carepa utilizada, a 

eficiência de degradação de IMD aumentou conforme o aumento da dosagem de PMS até uma 

concentração tal, a partir da qual seu aumento passou a ser desfavorável à decomposição de 

IMD. O aumento da eficiência, no entanto, não foi tão significativo como nos demais sistemas 

estudados, uma vez que, mesmo as melhores condições proporcionaram índices de degradação 

pouco maiores que 10%. 

No gráfico da Figura 13 ainda é possível observar que, apesar de atingir valores 

pouco significativos, a tendência de aumento da eficiência de degradação de IMD foi 

proporcional ao aumento da massa de carepa, o que deve estar relacionado ao aumento do 

número de sítios ativos para decomposição de PMS, além do possível aumento de íons Fe no 

meio reacional, conforme já comentado na otimização dos sistemas LVF/PMS/carepa e 

LVF/H2O2/carepa. 
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Figura 13 – Superfície de resposta dos resultados experimentais obtidos por meio do 
planejamento fatorial Composto Central para degradação de IMD 50 µM em solução aquosa 
no sistema PMS/carepa, a pH inicial 3,0±0,5 e 25±1 °C. 

 
Fonte: elaborada pelo autor. 

 

A equação que descreve o modelo desse planejamento (Eq. 18) é apresentada abaixo, 

sendo x a concentração de PMS, y a massa do resíduo e z a eficiência do sistema, em 

porcentagem de degradação do inseticida: 

 

z = –12,481 + 9,332x – 1,672x2 + 0,112y – 0,014xy                                                                (18) 

 

Os valores críticos de concentração de PMS e de massa do resíduo obtidos como 

resultado do planejamento foram 1,4 mmol L–1 e 312 mg, respectivamente. Entretanto, como 

observado no gráfico de superfície de resposta (Figura 13) e já comentado acerca dos índices 

de eficiência pouco relevantes do sistema, o valor de eficiência predito para essa condição foi 

cerca de 12%, apenas. Dessa forma, a utilização do sistema PMS/carepa para a degradação de 

IMD tornou-se praticamente inviável.  
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Uma tentativa de elucidação da baixa eficiência desse sistema na degradação de 

IMD é apresentada na Seção 4.3.7.3, que discorre sobre a identificação das espécies ativas no 

sistema IMD/PMS/carepa.  

 

4.3.1.4 Sistema IMD/H2O2/carepa 

 

Nos experimentos para otimização desse sistema, utilizou-se concentrações de 

H2O2 entre 0,3 e 11,7 mmol L–1 e massa do resíduo entre 8,6 e 291,4 mg. 

Assim como nos demais sistemas estudados até aqui, a eficiência de degradação 

de IMD no sistema H2O2/carepa se mostrou fortemente dependente de quantidades precisas 

tanto de H2O2 quanto da massa de carepa, uma vez que nem sempre o aumento da dosagem 

destes componentes resulta no aumento da eficiência do sistema. Casos como esses 

evidenciam a importância do planejamento experimental para a otimização de um sistema 

catalítico. É o que mostra o gráfico de superfície de resposta da Figura 14. 

 

Figura 14 – Superfície de resposta dos resultados experimentais obtidos por meio do 
planejamento fatorial Composto Central para degradação de IMD 50µM em solução 
aquosa no sistema H2O2/carepa, a pH inicial 3,0±0,05 e 25±1 °C. 

 
Fonte: elaborada pelo autor. 
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De acordo com o gráfico, é possível observar que, para determinada concentração 

de H2O2, a eficiência da degradação de IMD aumentou à medida que foi aumentada a massa do 

resíduo utilizada. 

Ao utilizar massas de carepa acima de 160 mg, aproximadamente, é possível 

constatar um decréscimo na eficiência de degradação de IMD nesse sistema. Como provável 

justificativa para esse efeito, os argumentos apresentados nos demais sistemas estudados podem 

ser considerados válidos também para este, tendo em vista que o aumento da massa do resíduo 

deve provocar um aumento do número de sítios ativos para ativação de H2O2 e a consequente 

geração de mais EROs, considerando a ocorrência de reações heterogêneas. Além disso, o 

provável aumento de íons ferro no meio reacional, lixiviados do resíduo, pode favorecer às 

reações homogêneas. 

Entretanto, da mesma forma que nos demais sistemas estudados, o excesso do 

resíduo torna-se desfavorável à eficiência de degradação do inseticida em função da 

aglomeração do material no meio, bem como de prováveis reações de eliminação de radicais 

por íons ferro (Eqs. 9 e 11). 

Por meio da Figura 14 pode-se também observar que o aumento da degradação de 

IMD acompanhou o aumento da concentração de H2O2 até cerca de 6 mmol L–1, a partir de onde 

é possível observar um decréscimo da eficiência do sistema, tal como ocorreu com a eficiência 

de degradação do fármaco no sistema LVF/H2O2/carepa (Seção 4.3.1.2). A geração de mais 

EROs em função do aumento da concentração de H2O2 nesse sistema também deve ser 

considerada a principal razão para o aumento da eficiência do sistema, enquanto a diminuição 

dessa eficiência também deve ser atribuída ao excesso de H2O2, pela ocorrência de reações 

paralelas, conforme já sugerido (Eqs. 12–16).   

A equação que descreve o modelo é descrita abaixo (Eq. 19), onde x representa a 

concentração de H2O2, y a massa de carepa e z a eficiência do sistema, em termos de 

porcentagem de degradação de IMD:  

 

z = 12,461 + 3,991x – 0,484x2 + 0,545y – 0,002y2 + 0,0125xy                                                (19) 

 

Para esse sistema, os valores críticos de concentração de H2O2 e de massa do 

resíduo foram 6,4 mmol L–1 e 176 mg, respectivamente, com índice de eficiência previsto para 

cerca de 73%. Segundo essas previsões, em termos práticos, esse índice permanece no mesmo 

patamar, em torno de 72%, ao utilizar-se 5,0 mmol L–1 de H2O2 e 160 mg de carepa. Dessa 

forma, essa foi considerada a condição ótima para o sistema. 
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4.3.2 Degradação de LVF e IMD no sistema H2O2/carepa otimizado 

 

Por meio do modelo obtido a partir do planejamento fatorial foi possível prever uma 

eficiência de degradação de LVF em torno de 97% ao utilizar H2O2 na concentração 0,8 mmol 

L–1 e 60 mg de carepa (2,4 g L–1) em 25 mL de uma solução de LVF 50 µmol L–1, após 1 hora 

de reação.  

A Figura 15 apresenta o decaimento da concentração de LVF em função do tempo 

de reação para o sistema H2O2/carepa otimizado sob as condições supracitadas, além do mesmo 

sistema na ausência de H2O2 ou de carepa. Conforme pode ser observado, na presença apenas 

de carepa (sistema LVF/carepa), houve um leve decaimento de aproximadamente 4% da 

concentração de LVF após 1 hora de reação, o que pode ser atribuído a uma discreta adsorção 

do fármaco na superfície do material.  

 

Figura 15 – Decaimento da concentração de LVF em diferentes 
sistemas. Condições iniciais: [LVF] = 50 µmol L–1, [H2O2] = 0,8 
mmol L–1, 60 mg de carepa (2,4 g L–1), pH 3,0±0,05, a 25±1 °C. 
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Fonte: elaborada pelo autor. 

 

Já na ausência de carepa (sistema LVF/H2O2), não se observou decréscimo da 

concentração do fármaco em 1 hora de reação, o que pode ser justificado pelo fato do H2O2 

apresentar um potencial de redução relativamente baixo (~1,8 V) frente ao radical HO• (2,8 V) 

e, dessa forma, ser pouco eficiente quando utilizado na ausência de ativadores (CASBEER; 
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SHARMA; LI, 2012; DA POZZO et al., 2005; MANDAL et al., 2004; NEYENS; BAEYENS, 

2003; PENG et al., 2021).  

Cerca de 93% de LVF, no entanto, foi degradado na presença de H2O2 e carepa 

(sistema LVF/H2O2/carepa), após 1 hora de reação, um índice próximo à resposta predita pelo 

modelo (97%). O elevado índice de eficiência desse sistema é explicado pela geração de EROs 

que se dá por meio da ativação de H2O2 por pelo menos duas formas possíveis. Em uma dessas 

vias, as reações de ativação de H2O2 podem ocorrer na superfície do material (Eqs. 20–21), o 

que configura numa reação heterogênea (GUO; WANG; XU, 2019; LIN; GUROL, 1998; 

WANG et al., 2014b). Por outro lado, o H2O2 pode ser ativado por íons ferro em solução (Eqs. 

22–23), lixiviados a partir do resíduo, caracterizando uma reação homogênea (XU et al., 2017; 

ZHANG et al., 2014; ZHANG; ZHOU, 2019).  

 

≡Fe(II) + H2O2 → ≡Fe(III) + HO• + HO–                                                                                             (20) 

≡Fe(III) + H2O2 → ≡Fe(II) + HO2
•  + H+                                                                                            (21) 

Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + HO• + HO–                                                                                            (22) 

Fe3+ + H2O2 → Fe2+ + HO2
•  + H+                                                                                              (23) 

 

Em virtude de a carepa apresentar tanto Fe2+ como Fe3+ em sua composição, por 

meio de seus óxidos constituintes, é plausível concluir que ambas as reações representadas pelas 

Eqs. 20–21 são suficientemente factíveis, bem como as descritas pelas Eqs. 22–23, em caso de 

lixiviação de ambos os íons. No entanto, deve-se considerar que as Eqs. 20 e 22 tenham maior 

relevância no sistema catalítico, tendo em vista que a ativação de H2O2 por íons Fe2+, tanto em 

solução quanto na superfície de um material, leva à formação de radicais HO• , enquanto a 

ativação por Fe3+ promove a formação de outra espécie radicalar, o radical hidroperoxila (HO2
•), 

bem menos reativo que o radical hidroxila. O potencial redox de 1,5 V explica por que o radical 

HO2
•  é considerado um oxidante relativamente mais fraco (PRIMO; RIVERO; ORTIZ, 2008; 

ZHANG; ZHOU, 2019; ZHU et al., 2019). Vale ressaltar que o radical HO2
•   coexiste em 

equilíbrio com sua base conjugada, o radical superóxido (O2
•−�, dependendo do pH da solução, 

de acordo com a Eq. 24 (BIELSKI; CABELLI, 1991; CLARIZIA et al., 2017; HE et al., 2016; 

TEEL; WATTS, 2002; ZHANG; ZHOU, 2019). Independente da forma em que se encontre na 

solução, no entanto, os radicais HO2
• /O2

•− são menos reativos, comparados ao radical HO• (HE 

et al., 2016; LI et al., 2021).  
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 HO2
•   ⇌  O2

•−  +  H+              pKa = 4,8                                                                                    (24) 

  

Por conseguinte, a reação de ativação de H2O2 por Fe(III), por meio da qual o íon 

férrico também atua como fonte de Fe(II), é geralmente minimizada na maioria dos processos 

do tipo Fenton baseados em Fe, devido à sua taxa de reação relativamente baixa (LI et al., 2023).  

No gráfico da Figura 16 é possível observar que, assim como verificou-se com o 

fármaco, a degradação de IMD só ocorreu de forma altamente significativa na presença 

simultânea de H2O2 e da carepa. 

  

Figura 16 – Decaimento da concentração de IMD em diferentes 
sistemas. Condições iniciais: [IMD] = 50 µmol L–1, [H2O2] = 5,0 
mmol L–1, 160 mg de carepa (6,4 g L–1), pH 3,0±0,05, a 25±1 °C. 
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Fonte: elaborada pelo autor. 

 

Pelos mesmos pressupostos já apresentados e discutidos, a degradação do composto 

envolve a geração de EROs pela ativação de H2O2 por íons ferro presentes na superfície do 

material ou lixiviados a partir deste. Isso pôde ser confirmado pelos dois outros sistemas 

mostrados na Figura 16, nos quais não houve decaimento da concentração do inseticida durante 

as duas horas de reação, quando na ausência de carepa (sistema IMD/H2O2) ou de H2O2 (sistema 

IMD/carepa). Nesse último, é importante salientar que o fato de a concentração da solução de 

IMD permanecer praticamente inalterada no decorrer desse tempo, implica que sequer houve 

adsorção considerável do composto na superfície do material.  



62 
 

Dessa forma, é indiscutível que se faz necessária a ativação de H2O2 para a geração 

de espécies mais reativas e, consequentemente, a obtenção de índices de eficiência de 

degradação satisfatórios para ambos os sistemas. 

 

4.3.3 Consumo de H2O2 durante a reação de degradação de LVF e IMD  

 

A concentração de H2O2 no decorrer do tempo de reação foi determinada, a fim de 

acompanhar o seu consumo associado à degradação de LVF e IMD no sistema H2O2/carepa. 

O gráfico da Figura 17 apresenta o decaimento da concentração de H2O2 durante a 

reação de degradação de LVF. Por intermédio dele, é possível verificar um consumo de 

aproximadamente 10% nos primeiros 10 minutos de reação, o que sugere a formação de 

espécies reativas logo após a adição do reagente, e que ambos os perfis apresentam um aspecto 

linear na primeira metade da reação. Já a partir dos 40 minutos, o consumo de H2O2 se aproxima 

do perfil de degradação do fármaco, o qual apresenta uma taxa de decaimento mais branda nos 

minutos finais. Além disso, é possível perceber que, após o término da reação com cerca de 93% 

de degradação do fármaco, foi consumida pouco mais da metade de toda a concentração inicial 

de H2O2 adicionada. 

 

Figura 17 – Decaimento da concentração de LVF (- -) e consumo 
de H2O2 durante a reação no sistema H2O2/carepa (- -). 
Condições iniciais: LVF 50 µmol L–1, H2O2 0,8 mmol L–1, 60 mg 
de carepa (2,4 g L–1), pH 3,0±0,05, a 25±1 °C. 
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Fonte: elaborada pelo autor. 
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No que diz respeito ao sistema H2O2/carepa aplicado à degradação de IMD, o 

gráfico da Figura 18 aponta para um consumo de aproximadamente 30% da concentração inicial 

de H2O2 já nos primeiros vinte minutos de reação, o que deve estar relacionado a um alto índice 

de espécies reativas formadas, especialmente radicais HO•.  

Para ambos os sistemas estudados, entretanto, vale ressaltar que as espécies reativas 

geradas a partir da ativação do H2O2 não são destinadas exclusivamente às reações de 

degradação dos poluentes, mas também às reações paralelas já mencionadas, que podem ocorrer 

entre diferentes radicais, entre radicais e o próprio H2O2, ou ainda as de recombinação de 

radicais, conforme as Eqs. 12–16.  

 

Figura 18 – Decaimento da concentração de IMD (- -) e consumo 
de H2O2 durante a reação no sistema H2O2/carepa (- -). Condições 
iniciais: [IMD] = 50 µmol L–1, [H2O2] = 5,0 mmol L–1, 160 mg de 
carepa (6,4 g L–1), pH 3,0±0,05, a 25±1 °C.  
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Fonte: elaborada pelo autor. 

 

Como resultado líquido de todas essas reações, tanto de consumo (Eqs. 12 e 20–23) 

como de geração in situ de H2O2 a partir das espécies formadas (Eqs. 13 e 16), é observado que 

durante o restante do tempo a concentração remanescente de H2O2 decai de forma praticamente 

linear, restando próximo de 20% da concentração inicial ao final da reação que resultou na 

degradação de cerca de 80% de IMD. 
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4.3.4 Mineralização de LVF e IMD no sistema H2O2/carepa  

 

Os índices de mineralização de LVF e IMD foram determinados por intermédio da 

diferença entre as concentrações de carbono orgânico total (COT) antes e após a reação de 

degradação desses compostos no sistema H2O2/carepa. 

 A Figura 19 apresenta os percentuais de mineralização de LVF e IMD associados 

aos seus respectivos índices de degradação.  

Conforme pode ser observado, praticamente todo o percentual de IMD que é 

degradado no sistema H2O2/carepa alcança a mineralização, uma vez que os índices de 

degradação e mineralização do inseticida são praticamente o mesmo após 120 minutos de 

reação. É possível que as reações de superfície tenham favorecido esse processo.  

 

Figura 19 – Índices de degradação ( ) e mineralização ( ) de LVF e 
IMD no sistema H2O2/carepa. Condições iniciais: [LVF] = [IMD] = 
50 µmol L–1, H2O2 0,8 mmol L–1 e 60 mg de carepa (LVF), H2O2 5,0 
mmol L–1 e 160 mg de carepa (IMD), pH 3,0±0,05, a 25±1 °C.  
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Fonte: elaborada pelo autor. 

 

Por outro lado, o percentual de mineralização de LVF alcançado após 1 hora de 

reação é cerca de 20% menor do que o índice de degradação do composto, o que implica dizer 

que nem todas as moléculas do fármaco degradadas foram completamente mineralizadas ao 

final da reação, ou seja, aproximadamente 70% das moléculas do composto foram convertidas 

em CO2 e H2O.  
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4.3.5 Estudo da estabilidade da carepa frente à lixiviação de íons ferro 

 

Por se tratar de um material constituído basicamente por óxidos de ferro, é razoável 

presumir que a carepa apresente determinado índice de lixiviação desses íons durante a reação, 

sobretudo na faixa de pH em que a reação se processa. Dessa forma, com o intuito de verificar 

a extensão desse fenômeno no sistema H2O2/carepa, a concentração de ferro total dissolvido 

em solução foi determinada após a reação de degradação de LVF. Já na degradação de IMD, 

cujo tempo de reação é maior, o acompanhamento da liberação de ferro no meio foi realizado 

durante o curso da reação, em diferentes tempos.  

 

4.3.5.1. Lixiviação de ferro no sistema H2O2/carepa após a degradação de LVF 

 

O conteúdo de ferro dissolvido no sistema LVF/H2O2/carepa, resultante da 

lixiviação de seus íons da superfície do material, foi acompanhado durante o tempo de reação 

de degradação do fármaco.  

 

Figura 20 – Variação da concentração de ferro em solução durante 
a degradação de LVF no sistema H2O2/carepa. Condições iniciais: 
[LVF] = 50 µmol L−1, [H2O2] = 0,8 mmol L−1, 60 mg (2,4 g L−1) de 
carepa, pH 3,0±0,05, a 25±1 °C. 
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Como pode ser observado na Figura 20, a evolução desse índice apresentou um 

aspecto praticamente linear no decorrer de toda reação, resultando em um teor de ferro em 

solução variando entre 8 e 10,5 mg L−1 após os 60 minutos. 

Levando em consideração a massa de carepa utilizada (60 mg) em 25 mL da solução 

reacional, foi possível concluir que a proporção de íons ferro liberados em relação à massa do 

resíduo adicionada variou entre 3,3 e 4,4 mg de ferro por grama de carepa. 

A determinação do percentual de ferro presente no resíduo (Seção 4.1.5) em 

conjunto com a determinação do conteúdo desses íons em solução após a reação possibilitou 

também determinar o percentual de liberação de íons ferro em relação à quantidade presente no 

material. Os resultados mostraram que apenas cerca de 0,8–1,0% de todo ferro contido no 

resíduo foi liberado para a solução, o que representa uma perda relativamente insignificante do 

conteúdo total e uma elevada estabilidade do resíduo frente à lixiviação de íons ferro.  

 

4.3.5.2. Lixiviação de ferro no sistema H2O2/carepa durante a degradação de IMD 

 

A concentração de ferro dissolvido no sistema H2O2/carepa também foi monitorada 

durante a degradação de IMD.  

 

Figura 21 – Variação da concentração de ferro em solução (- -) e 
variação do pH da solução (- -) durante a degradação de IMD no 
sistema H2O2/carepa. Condições iniciais: [IMD] = 50 µmol L−1, [H2O2] 
= 5,0 mmol L−1, 160 mg (6,4 g L−1) de carepa, pH 3,0±0,05, a 25±1 °C.    
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Após as duas horas de reação, o conteúdo de ferro dissolvido na solução 

remanescente foi quantificado entre 8 e 9 mg L–1 (Figura 21). Esse teor é equivalente a 

aproximadamente 0,3% do conteúdo total de ferro presente no resíduo, o que também 

corresponde a uma razão de 1,2 a 1,4 mg de ferro liberado por grama de carepa, considerando 

a massa do resíduo utilizada na reação (160 mg), em 25 mL de solução. 

Por conseguinte, é importante destacar a alta estabilidade da carepa frente à 

lixiviação de ferro no sistema estudado para a degradação de ambos os compostos, levando em 

consideração o conteúdo total do metal presente no material.  

Além disso, vale ressaltar que em ambos os sistemas, a concentração de ferro 

detectada ficou abaixo do valor máximo permitido, estabelecido pelo CONAMA, que 

regulamenta os padrões de lançamento de efluentes. De acordo com a resolução nº 430 desse 

órgão, é estabelecido um valor máximo de 15 mg L–1 de ferro dissolvido (BRASIL, 2011).  

 

4.3.6 Contribuição das reações homogêneas na degradação de LVF e IMD 

 

A atividade catalítica global nas reações de Fenton heterogêneas pode ser 

considerada como uma combinação da atividade do catalisador sólido mais a atividade das 

espécies metálicas lixiviadas, sendo necessário, portanto, determinar a contribuição de ambos 

os processos na reação (NAVALON; ALVARO; GARCIA, 2010). 

 Afim de verificar a contribuição da reação homogênea sobre a degradação de LVF 

e IMD no sistema heterogêneo H2O2/carepa, após a reação em ambos os sistemas, o resíduo foi 

removido e uma nova reação foi promovida com o filtrado de cada sistema, conforme o 

procedimento descrito na Seção 3.4.5.  

A Figura 22 apresenta os resultados obtidos a partir desses ensaios.   

Conforme pode ser observado, na primeira metade do tempo de reação, houve um 

decaimento significativamente mais acentuado da concentração de LVF no filtrado do sistema 

H2O2/carepa em relação ao próprio sistema heterogêneo. Isso pode ser explicado por duas 

diferentes perspectivas: A primeira leva em consideração a possibilidade da geração de EROs 

por meio de reações heterogêneas, ocorrendo nos sítios ativos do material, as quais são muito 

mais lentas em relação às reações homogêneas, nas quais as espécies de ferro se encontram 

livres em solução. 

O segundo ponto de vista considera a geração de EROs por meio de reações 

homogêneas, sendo o H2O2 ativado por espécies de ferro livres em solução, liberadas a partir 

da superfície do resíduo, conforme discutido anteriormente. 
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Figura 22 – Decaimento da concentração de LVF nos sistemas 
H2O2/carepa (- -), filtrado de H2O2/carepa (- -) e H2O2/Fe2+ (- -). 
Condições iniciais: LVF 50 µmol L–1, H2O2 0,8 mmol L–1, 60 mg 
de carepa (2,4 g L–1) ou Fe2+ 5,7 mg L–1, pH 3,0±0,05, a 25±1 °C. 
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Fonte: elaborada pelo autor. 

 

No sistema heterogêneo, a lixiviação das espécies de ferro deve ocorrer 

gradativamente, enquanto no filtrado desse sistema a reação já tem início com a quantidade de 

espécies de ferro em solução presentes no final da reação com a carepa. Dessa forma, no sistema 

heterogêneo, a quantidade de espécies responsáveis por ativar o H2O2 deve ser menor nos 

minutos iniciais de reação, o que possivelmente reflete numa taxa de degradação de LVF mais 

lenta nesse início de reação.  

Próximo aos 40 minutos, no entanto, há uma inversão em ambos os perfis de 

degradação, com o sistema heterogêneo passando a apresentar índices de degradação pouco 

maiores em relação aos do sistema contendo o filtrado, o que pode ser atribuído à ocorrência 

das reações heterogêneas na superfície do material. 

No tocante ao sistema H2O2/Fe2+, onde ocorre a reação de Fenton convencional, a 

velocidade da reação de degradação de LVF nos minutos iniciais é a maior dos três sistemas 

estudados, atingindo cerca de 84% de degradação do fármaco nos 10 primeiros minutos de 

reação e 90% após 20 minutos, conforme pode ser observado na Figura 22. De uma forma geral, 

é notório que esse sistema apresenta índices de degradação de LVF maiores que os dois outros 

já discutidos. Vale ressaltar que no sistema convencional a geração das EROs deve se dar a 

partir da ativação de H2O2 por íons Fe2+ (Eq. 22), que possui elevada constante de reação (k = 
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53–76 M–1 s–1), enquanto no sistema contendo o filtrado, H2O2 é ativado pelas espécies de ferro 

lixiviadas do sistema heterogêneo, provavelmente Fe3+ sendo a espécie majoritária, uma vez 

que a fase constituinte da carepa que mais se decompõe durante a reação é a hematita, conforme 

já discutido. Nessa perspectiva, é importante salientar que a constante para a reação de ativação 

de H2O2 por íons Fe3+ (Eq. 23) é da ordem de 0,001–0,02 M–1 s–1, consideravelmente menor 

que a da reação entre H2O2 e o Fe2+ (Eq. 22) do processo de Fenton convencional (BOKARE; 

CHOI, 2014; HUANG et al., 2013; MA et al., 2005; MALATO et al., 2009; ZHANG et al., 

2014; ZHU et al., 2019).  

Os mesmos experimentos foram realizados com o IMD, e o que pôde ser observado 

é que os perfis obtidos a partir da degradação do pesticida foram bem diferentes daqueles 

obtidos na degradação do fármaco.  

Como pode ser observado na Figura 23, nenhum dos sistemas homogêneos se 

mostrou mais eficiente do que o sistema heterogêneo, contendo a carepa.  

 

Figura 23 – Decaimento da concentração de IMD nos sistemas 
H2O2/carepa (- -), filtrado de H2O2/carepa (- -) e H2O2/Fe2+ (- -). 
Condições iniciais: IMD 50 µmol L–1, H2O2 5,0 mmol L–1, 160 mg 
de carepa (6,4 g L–1) ou Fe2+ 10,3 mg L–1, pH 3,0±0,05, a 25±1 °C. 
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Fonte: elaborada pelo autor. 

 

No filtrado do sistema heterogêneo, por exemplo, a taxa de degradação de IMD foi 

de aproximadamente 10%, apenas, após 2 horas de reação, enquanto no sistema de Fenton 

convencional, esse índice não passou de 60%. Os argumentos que embasaram a discussão de 
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ambos os sistemas supracitados no tocante à degradação de LVF também podem ser aqui 

utilizados, uma vez que se trata do mesmo sistema catalítico, embora em concentrações 

diferentes de seus componentes.  

Assim, é plausível inferir que as espécies de ferro lixiviadas da carepa e presentes 

na solução filtrada do sistema contendo LVF sejam as mesmas encontradas no sistema contendo 

IMD, de tal forma que no filtrado deve haver íons Fe3+ como espécie majoritária, cuja taxa de 

reação para ativação de H2O2 é consideravelmente baixa em relação à constante para a reação 

de H2O2 com Fe2+, conforme comentado anteriormente.   

A principal disparidade observada ao comparar o desempenho desses sistemas nas 

reações de degradação de IMD em relação ao LVF, decerto, se fundamenta no fato de que o 

sistema heterogêneo se mostrou significativamente mais eficiente para degradação do inseticida 

do que em ambos os sistemas homogêneos (solução filtrada contendo espécies lixiviadas e 

sistema de Fenton convencional), em comparação ao que ocorreu com o fármaco. É provável 

que a quantidade maior de carepa empregada na degradação de IMD (160 mg) tenha favorecido 

a ocorrência das reações de superfície no sistema heterogêneo, em comparação à massa 

requerida para a degradação do fármaco (60 mg), em virtude da quantidade maior de sítios 

ativos disponíveis na superfície do material, conforme já discutido. É importante salientar que 

essas reações ocorrem de forma mais lenta (PACHECO-ÁLVAREZ et al., 2022), o que pode 

explicar o tempo maior requerido para a degradação de IMD em comparação à degradação do 

fármaco, cujo maior índice foi alcançado em um tempo menor. 

Vale ressaltar também que, paralelamente ao aumento desses sítios ativos, uma 

concentração maior do catalisador sólido pode aumentar o teor de íons metálicos no meio, 

resultante da lixiviação, conforme já comentado, e que o excesso desses íons no sistema 

reacional pode levar ao sequestro de radicais (Eq. 11). Nesse sentido, uma possível inibição 

parcial das reações homogêneas pode ter feito com que as reações de superfície se 

sobressaíssem, o que pode justificar os índices de degradação de IMD maiores no sistema 

heterogêneo em relação aos homogêneos.  

 

4.3.7 Identificação das espécies ativas nos processos de degradação de LVF e IMD 

 

Os experimentos de captura de espécies reativas são bastante úteis nos processos de 

Fenton, uma vez que permitem identificar quais dessas espécies são, efetivamente, atuantes em 

um determinado sistema catalítico, isto é, quais as principais responsáveis pelas reações de 

degradação do poluente em questão.  
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O método tem como princípio a diferença entre as taxas de reação das espécies 

reativas com o sequestrante, que consiste em um composto que possui elevada constante de 

velocidade de reação com essas espécies. Dessa forma, é esperado que o sequestrante reaja 

rápida e especificamente com determinada espécie reativa, eliminando o efeito dessa espécie 

sobre a degradação do contaminante orgânico, de tal forma que seja possível observar uma 

inibição total ou parcial de sua degradação (GHANBARI; MORADI, 2017; SCHNEIDER et 

al., 2020; WANG; ZHUAN, 2020; ZHAO et al., 2021). 

 

4.3.7.1 Identificação das espécies ativas no sistema LVF/H2O2/carepa 

 

Nessa perspectiva, o álcool t-butílico (t-BuOH) é um dos sequestrantes de radicais 

HO• mais utilizado, em virtude de sua elevada afinidade com esse radical, sendo a constante de 

velocidade para a reação entre ambos da ordem de 3,8 × 108–7,6 × 108 M–1 s–1 (BUXTON et 

al., 1988; DONG et al., 2018; HAYAT et al., 2019; HUSSAIN et al., 2018; LU et al., 2019; 

TIAN et al., 2020; ZHAO et al., 2021). 

Devido ao fato do radical HO• ser considerado a principal espécie reativa formada 

nos processos de Fenton (AHILE et al., 2020; BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; 

MASOMBOON; RATANATAMSKUL; LU, 2009; SHEN et al., 2017; WANG; WANG; 2020), 

experimentos de captura de radicais foram realizados na ausência e na presença de t-BuOH, 

com o intuito de verificar a extensão da contribuição desse radical na degradação de LVF e IMD 

no sistema H2O2/carepa. As concentrações de t-BuOH utilizadas no sistema LVF/H2O2/carepa 

foram de dez a cem vezes maiores que a concentração de H2O2, visando garantir o excesso do 

álcool em relação ao gerador de radicais e, dessa forma, que algum eventual decaimento da 

concentração de LVF não fosse atribuído à insuficiência da quantidade do sequestrante no meio. 

Já para o sistema IMD/H2O2/carepa, uma concentração de t-BuOH dez vezes maior que a de 

H2O2 foi suficiente. 

Conforme pode ser observado no gráfico da Figura 24, após 1 hora de reação, houve 

um decaimento pouco maior que 10% da concentração LVF no sistema H2O2/carepa na 

presença de t-BuOH em sua concentração máxima, enquanto na ausência do sequestrante esse 

índice alcançou cerca de 93%. Isso indica que o percentual de degradação do fármaco 

equivalente à diferença entre esses dois índices pode ser atribuído à atividade majoritária dos 

radicais HO• nesse sistema. 

Do percentual de degradação de LVF observado mesmo com a supressão dos 

radicais HO•  pelo sequestrante, deve ser considerado ainda o índice em torno de 4% de 
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adsorção de LVF que o resíduo apresentou nesse sistema (Figura 15), o qual, apesar de pouco 

significativo, não deve ser ignorado. 

 

Figura 24 – Decaimento da concentração de LVF em função do 
tempo na ausência e na presença de diferentes concentrações de t-
BuOH e SOD. Condições iniciais: [LVF] = 50 µmol L–1, [H2O2] = 
0,8 mmol L–1, 60 mg (2,4 g L–1) de carepa, pH 3,0±0,05, a 25±1 °C.  
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Fonte: elaborada pelo autor. 

 

Por conseguinte, ao percentual de degradação restante, sugere-se a participação de 

outra espécie ativa gerada no sistema LVF/H2O2/carepa.  

Conforme já comentado, além do radical HO•, que é a principal espécie formada e 

ativa nos POAs, podem ser geradas também outras espécies reativas, como o radical 

superóxido/hidroperoxila (O2
•− /HO2

•) . Essas espécies podem ser formadas por intermédio de 

diferentes reações, algumas das quais já abordadas anteriormente: a partir da reação entre íons 

Fe3+ e H2O2 (Eq. 23), como também pela captura de radicais por H2O2 (Eq. 12). Além disso, 

esses radicais podem ser gerados ainda por meio da ativação do oxigênio molecular do meio 

por íons Fe2+, de acordo com a Eq. 25 (FANG et al., 2013; HAYAT et al., 2020; HOU et al., 

2016a; LIU; ZHAO; WANG, 2021; SANTANA-CASIANO; GONZÁLEZ-DÁVILA; 

MILLERO, 2005). 

 

Fe2+ + O2  →  Fe3+ + O2
•−                                                                                                          (25) 



73 
 

Considerando a alta probabilidade de formação do radical O2
•− /HO2

•  no sistema 

H2O2/carepa, ensaios de degradação de LVF foram realizados na presença da enzima 

superóxido dismutase (SOD), típico sequestrante de radical superóxido, os quais reagem entre 

si a uma taxa de reação da ordem de 2 × 109 M–1 s–1 (FOTIOU et al., 2016; KLUG; RABANI, 

1972; LONG et al., 2023; YIM; CHOCK; STADTMAN, 1990).  

Conforme pode ser observado na Figura 24, independente da concentração de SOD 

utilizada, a taxa de degradação de LVF resultante foi de aproximadamente 60%, após 1 hora de 

reação, o que indica a participação dos radicais O2
•− /HO2

•  na degradação do fármaco, em 

conjunto com os radicais HO•. 

 

4.3.7.2 Identificação das espécies ativas no sistema IMD/H2O2/carepa 

 

Quanto à degradação de IMD, é admissível conjecturar que, tal como na degradação 

do fármaco, as espécies responsáveis pela decomposição do inseticida no sistema H2O2/carepa 

sejam, predominantemente, os radicais HO•, uma vez que a degradação de ambos os compostos 

se dá no mesmo sistema, embora em condições reacionais diferentes.  

 

Figura 25 – Decaimento da concentração de IMD em função do 
tempo na ausência e na presença de t-BuOH 50 mM. Condições 
iniciais: [IMD] = 50 µmol L–1, [H2O2] = 5,0 mmol L–1, 160 mg (6,4 
g L–1) de carepa, pH 3,0±0,05, a 25±1 °C.  

0 20 40 60 80 100 120
0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

C
/C

0

Tempo (min)

IMD/H
2
O

2
/carepa

 sem t-BuOH
 com t-BuOH

 
Fonte: elaborada pelo autor. 
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De fato, conforme pode ser verificado no gráfico da Figura 25, praticamente não há 

decaimento da concentração do pesticida após 2 horas de reação na presença de t-BuOH 50 

mmol L–1, o que representa um excesso de dez vezes a concentração de H2O2 no sistema. Isso 

indica que, ao contrário do que ocorre com o fármaco, a degradação de IMD é dominada 

completamente pela ação dos radicais HO•, não havendo aparente participação de outra espécie. 

Isso não significa, todavia, que não possa haver outras espécies no meio, uma vez que esses 

experimentos não dão informações sobre as espécies apenas geradas, mas sim acerca das que 

participam ativamente na degradação. 

Além dessas observações, vale destacar ainda que nenhum índice perceptível de 

adsorção de IMD é observado nesse sistema durante o tempo de reação, como já mostrado 

anteriormente (Figura 16). 

 

4.3.7.3 Identificação das espécies ativas no sistema IMD/PMS/carepa 

 

Embora o sistema PMS/carepa não tenha sido selecionado para a sequência do 

estudo neste trabalho, por ter se mostrado pouco eficiente na degradação de IMD, é importante 

entender os motivos para a baixa eficiência apresentada, uma vez que na decomposição do 

fármaco o sistema se mostrou bastante eficiente.  

Na tentativa de elucidar essa questão, experimentos de sequestros de radicais foram 

realizados no sistema PMS/carepa, a fim de obter informações acerca das espécies reativas 

atuantes nesse sistema, tendo como parâmetro a degradação de LVF. A investigação dos efeitos 

de sequestrantes de radicais sobre a degradação do fármaco em vez do inseticida se justifica 

pelo fato de que seria mais difícil avaliar esses efeitos na reação com IMD, uma vez que o 

sistema PMS/carepa já se mostrara pouco eficiente na degradação do inseticida na etapa de 

otimização das condições reacionais (Seção 4.3.1.3), mesmo na ausência de qualquer 

sequestrante de radicais. Em consequência disso, a identificação das possíveis espécies ativas 

no sistema também seria comprometida. 

Nos sistemas baseados em PMS, as espécies ativas são, principalmente, os radicais 

SO4
•− e HO• (Eqs. 5 e 8). Nos experimentos de captura de espécies reativas, o etanol (EtOH) é 

comumente utilizado como sequestrante de ambos os radicais, por reagir com as duas espécies 

com elevadas constantes de reação da ordem de 1,6 × 107–7,7 × 107 M−1 s−1 e 1,2 × 109–2,8 × 

109 M−1 s−1 para os radicais SO4
•− e HO•, respectivamente. 



75 
 

Por sua vez, o álcool t-butílico (t-BuOH) reage com o radical HO• a uma taxa de 

reação muito maior (k = 3,8 × 108 –7,6 × 108 M−1 s−1) do que com o radical SO4
•− (k = 4,0 × 

105–9,1 × 105 M−1 s−1), sendo assim considerado um sequestrante de radicais hidroxila 

(DAVARAZAR et al., 2023; DU et al., 2017; GHAUCH; TUQAN, 2012; LI et al., 2019; LIU 

et al., 2023). 

Dessa forma, ensaios de degradação de LVF no sistema PMS/carepa foram 

realizados na ausência e na presença de ambos os sequestrantes, em diferentes concentrações, 

de forma a garantir seu excesso em relação aos radicais formados. Os resultados são mostrados 

na Figura 26. 

 

Figura 26 – Decaimento da concentração de LVF em função do 
tempo, na ausência e na presença de EtOH e t-BuOH em diferentes 
concentrações. Condições iniciais: [LVF] = 50 µmol L–1, [PMS] = 
3,0 mmol L–1, 120 mg (4,8 g L–1) de carepa, pH 3,0±0,5, a 25±1 °C. 
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Fonte: elaborada pelo autor. 

 

Conforme pode ser observado no gráfico, após 1 hora de reação, a taxa de 

degradação do fármaco na ausência de qualquer sequestrante foi de aproximadamente 80%, 

diminuindo esse índice para menos da metade na presença de EtOH (~35%). Por outro lado, a 

adição de t-BuOH não evitou a degradação de mais da metade da concentração inicial do 

fármaco (~53%). 
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Os resultados apontam, assim, que a degradação de LVF no sistema PMS/carepa 

sofreu uma inibição mais pronunciada na presença de EtOH do que com t-BuOH, o que indica 

que os radicais SO4
•− são as espécies dominantes nesse sistema.  

 

4.3.8 Reuso do resíduo 

 

A possibilidade de reaproveitamento de determinado material em outros ciclos de 

reação constitui-se numa vantagem relevante em relação àqueles que não apresentam tal 

potencial. Tal capacidade, no entanto, pode ser afetada pela lixiviação do elemento metálico 

ativo da superfície do catalisador, resultando em sua desativação (RIBEIRO; NUNES, 2021; 

WANG et al., 2016). Nessa perspectiva, a capacidade de reuso do resíduo em estudo foi 

avaliada, mediante à eficiência da degradação de LVF e IMD em diferentes ciclos reacionais 

nos quais o material foi reutilizado como ativador de H2O2.  

Conforme pode ser observado na Figura 27, a eficiência da degradação de LVF 

manteve-se praticamente constante durante os 5 ciclos reacionais, acima de 90%, mostrando 

que o resíduo mantém sua atividade quando reaproveitado, considerando o número de ciclos 

experimentados.  

 

Figura 27 – Decaimento da concentração de LVF em função do 
tempo, reutilizando o resíduo em diferentes ciclos de reação. 
Condições iniciais: [LVF] = 50 µmol L–1, [H2O2] = 0,8 mmol       
L–1, 60 mg (2,4 g L–1) de carepa, pH 3,0±0,05, a 25±1 °C.  
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Fonte: elaborada pelo autor. 
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Na degradação de IMD, houve um leve decréscimo na eficiência do sistema no 

decorrer de 5 ciclos de reação ao reutilizar a carepa, conforme pode ser observado na Figura 28.    

 

Figura 28 – Decaimento da concentração de IMD em função do 
tempo, reutilizando o resíduo em diferentes ciclos de reação. 
Condições iniciais: [IMD] = 50 µmol L–1, [H2O2] = 5,0 mmol       
L–1, 160 mg (6,4 g L–1) de carepa, pH 3,0±0,05, a 25±1 °C. 
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Fonte: elaborada pelo autor. 

 

Embora possam haver outros fatores que expliquem tal resultado, pode-se sugerir 

que a diferença já discutida entre os mecanismos das reações de degradação de IMD e LVF 

aliada à liberação de espécies de ferro durante as reações podem ter influenciado na eficiência 

catalítica do resíduo em ambos os sistemas. É razoável inferir que a perda dessas espécies para 

o meio tende a favorecer o sistema cujas reações em meio homogêneo foram dominantes, ao 

passo que as reações de superfície tendem a ser mais afetadas. De qualquer forma, mesmo em 

5 ciclos de reação a atividade catalítica da carepa nesse sistema foi de 65%, aproximadamente. 

O potencial de reutilização apresentado pela carepa é bastante interessante, uma vez 

que vários ciclos de tratamento podem ser realizados com a mesma quantidade do material 

adicionada no início do primeiro ciclo, sem perda significativa da eficiência, além de evitar que 

o mesmo seja descartado ao final dessas reações.  

Vale destacar que, do ponto de vista ambiental, o reaproveitamento de qualquer 

recurso é considerado um dos aspectos fundamentais. 
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5 CONCLUSÃO  

 

O uso da carepa de aço em reações do tipo-Fenton mostrou-se eficiente na geração 

de espécies reativas de oxigênio, em virtude do alto teor de ferro nela presente (em torno de 42% 

em massa para a amostra do material estudada). No entanto, sua elevada atividade catalítica se 

torna ainda mais interessante quando aplicada à degradação de contaminantes considerados 

resistentes aos processos convencionais. Nesse estudo, em condições otimizadas, o sistema 

H2O2/carepa apresentou elevados índices de degradação de LVF e IMD, enquanto o sistema 

PMS/carepa obteve o mesmo nível de eficiência apenas na degradação do fármaco, o que fez 

com que o primeiro sistema fosse adotado para o prosseguimento do trabalho. No sistema 

H2O2/carepa, o radical HO•  foi a espécie ativa responsável pela degradação de IMD, e a 

principal espécie ativa na degradação de LVF, uma vez que os resultados também indicaram a 

participação de radicais O2
•−/HO2

• na decomposição do fármaco. Contudo, a carepa apresentou 

elevada estabilidade frente à lixiviação de íons ferro, considerando o conteúdo do metal no 

resíduo, uma vez que apenas 1,0% e 0,3% em massa do teor de ferro do resíduo foi liberado ao 

final da reação de degradação de LVF e IMD, respectivamente. Além disso, a carepa apresentou 

alta capacidade de reuso, mantendo praticamente os mesmos índices de degradação do fármaco 

após 5 ciclos de reação, e perdendo apenas cerca de 15% de eficiência na degradação de IMD 

ao longo dos 5 ciclos reacionais.   
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APÊNDICE A – CURVA DE CALIBRAÇÃO DE FERRO POR ESPECTROSCOPIA 

DE ABSORÇÃO ATÔMICA 

 

Curva de calibração de ferro em solução aquosa, a 25±1 °C. 
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APÊNDICE B – ESPECTROS DE ABSORÇÃO NA REGIÃO DO ULTRAVIOLETA-

VISÍVEL DE LVF E IMD  

 

Espectros de absorção UV-Vis de (a) LVF e (b) IMD em solução aquosa, a 25±1 °C. 
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APÊNDICE C – CURVA DE CALIBRAÇÃO DE PERÓXIDO DE HIDROGÊNIO POR 

ESPECTROFOTOMETRIA NA REGIÃO DO ULTRAVIOLETA-VISÍVEL 
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APÊNDICE D – CURVA DE CALIBRAÇÃO DE FERRO POR 

ESPECTROFOTOMETRIA NA REGIÃO DO ULTRAVIOLETA-VISÍVEL 
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